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PROLOGO

La preservacién del medio ambiente representa uno de los mayores desafios para la humanidad al iniciarse
el siglo XXI. El acelerado desarrollo tecnolégico, en respuesta a las crecientes demandas y expectativas
del hombre, junto al acelerado crecimiento de la poblacién, producen una enorme presidn sobre nuestro
ambiente, que se traduce en niveles cada vez mayores de contaminacién. Se ha llegado incluso a plantear
que, de continuar el acelerado ritmo de crecimiento observado en la segunda mitad del siglo XX, nuestro
planeta podria sucumbir en un plazo imaginable, a consecuencia del agotamiento y contaminacion de sus
recursos. Afortunadamente, el hombre ha demostrado, histéricamente, su extraordinaria capacidad de
resolver las encrucijadas que le plantea su propio desarrollo. Asi, la contaminacién ambiental puede ser
hoy enfrentada con el aporte de [a tecnologia que en gran medida es responsable de ella. La preservacion
ambiental, sin embargo, es un desafio tan grande que requiere no sélo de soluciones tecnolégicas, sino
de propuestas educacionales, juridicas y sociales que comprometan a todos los actores sociales.

La contaminacién ambiental es una preocupacién principal en nuestra sociedad de hoy, afectando
seriamente las condiciones de vida. El problema de la contaminacién se hace mas dramatico en paises
subdesarrollados que, aungue contaminan menos que Jos paises desarrollados, deben compatibilizar los
sacrificios de su sistema productivo con el cuidado de su medio ambiente debido a que sus econemias
son débiles. Un ejemplo de lo anterior es que las ciudades mas contaminadas del mundo se encuentran
dentro de los paises denominados del tercer mundo. Al revés, los paises desarrollados que mas conta-
minan son los que disponen de mas recursos para combatir la contaminacién.

El tema del medio ambiente esta intimamente relacionado con los sistemas biolégicos, por cuanto los
seres vivos, aparte de ser componentes principales del medio ambiente natural, ofrecen interesantes
opciones para su preservacion. La biotecnologia, que es |a explotacién de los sistemas bioldgicos (seres
vivos o sus principios activos) para fines productivos, contribuye doblemente a la preservacion del medio
ambiente al ofrecer alternativas tecnologicas ambientalmente amigables para la produccion de bienes
de consumo y ofrecer sistemas de remocion de contaminantes mediante su transformacion en sustancias
inofensivas.

En este contexto la biotecnologia ambiental juega un papel relevante en la proteccion del medio am-
biente. La biotecnologia puede ser definida como la aplicacion de los principios de las ciencias y de la
ingenieria al procesamiento de materiales mediante agentes bioldgicos. Se la define también como la
explotacion y control de sistemas biclégicos para propésitos tecnolégicos. Como [o sugiere su etimologia,
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hay dos componentes basicos del concepto: el de bio, esto es, la participacion de agentes bioldgicos y el
de tecnologia, esto es, |a aplicacion del conocimiento para la generaciéon de bienes y servicios.

Como se ha sefialado, una adecuada estrategia de preservacion ambiental requiere de un enfoque
multidisciplinario. La biotecnologia, dentro de este enfoque, representa una respuesta adecuada en
muchos casos.

Los bioprocesos de depuracién de efluentes liquidos, tanto municipales como industriales, configuran lo
que se denomina tratamiento secundario, que es donde se remueve efectivamente |a carga contaminante
producida por la materia organica. Los bioprocesos, mas que cualquier otro sistema de tratamiento,
producen una verdadera depuracion, en el sentido de convertir sustancias contaminantes en inocuas,
y no ser una mera transferencia del contaminante a un sitio de menor impacto. Algo similar puede
sefialarse respecto de los bioprocesos de depuracion de residuos solidos. En el tratamiento de efluentes
gaseosos, el aporte de |a biotecnologia es limitado, aunque recientemente se han desarrollado sistemas
muy eficaces para la biodepuracidén de efluentes gaseosos industriales.

El reciclaje y revaloracion de residuos mediante bioprocesos es otra estrategia de enorme relevancia,
especialmente en el caso de residuos industriales, donde representa un incentivo para la empresa, que
de ese modo puede absorber los costos de tratamiento y eventualmente generar ingresos marginales.

La recuperacion de tierras dafadas por la contaminacion (remediacién) es un tema de enorme relevancia
actual. Dentro de las opciones de recuperacion, los sistemas bioldgicos (bioremediacion) estan siendo
estudiados con buenas perspectivas y ya se encuentran en aplicaciéon en algunos paises.

Finalmente, debe destacarse que los bioprocesos representan en si una opcién tecnoldgica de menor
impacto ambiental relativo para la produccion de bienes de consumo, ya que se trata de procesos rea-
lizados en condiciones ambientales suaves y que por lo general no involucran sustancias téxicas o de
dificil degradacién. En este contexto, la biotecnologia puede ser considerada una tecnologia limpia y
que limpia.

Me es extraordinariamente grato presentar este libro, que se genera en el seno de una institucion pio-
nera en el desarrollo de la Biotecnologia Ambiental, y que contiene una visién de los Ultimos avances
que se han desarroilado en el tema, tanto en tratamiento de residuos sélidos como liquidos. Este fibro

— representa la culminacion del destacable aporte que han hecho sus autores apticando los procesosde

digestion anaerobia al control ambiental, tanto en Chile como en Latinoamérica.

ALEX CHECHILNITZKY Z.
PRESIDENTE
ASOCIACION INTERAMERICANA DE INGENIERIA SANITARIA ¥ AMBIENTAL
CAPITULO CHILENO
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E! desarrollo econémico-social es en su esencia un proceso de transformacién del ambiente natural y,
como tal, implica un factor de interferencia con éste y con las leyes naturales que lo rigen. importante
es, entonces, mantener un balance apropiado entre lo deseable para el desarrollo y lo necesario para
la mantencién de! equilibrio ecologico. Por ejemplo, el agua es factor de desarrollo y esta ampliamente
reconocido y demostrado que un plan de manejo del recurso constituye la base de cualquier planificacion
territorial que contemple el desarrollo en términos generales, conservando las exigencias de proteccion
del medio ambiente.

Los problemas ambientales se originan, generalmente, porque se planifica el desarrollo econémico-social
sin considerar el impacto en el medio ambiente que conlleva este desarrollo.

Esta preocupacion por el medio ambiente se ha vinculado al desarrollo de la ciencia y la tecnologia y
ha tenido un crecimiento espectacular. La investigacion y el desarrollo de procesos adecuados para la
conservacion del medio ambiente, ya sea en el tratamiento de residuos sélidos, liquidos o gaseosos, han
aportado soluciones claras a algunos problemas y permiten entrever en otros casos soluciones tecnolog-
icamente posibles a un costo relativamente bajo.

En la vida cotidiana siempre se han asaciado los microorganismos con contaminacién y enfermedades.
Sin embargo, existe una gran cantidad de microorganismos beneficiosos, que dada su gran variabilidad
y versatibilidad pueden solucionar los graves problemas de contaminacién. De hecho, la bio-
tecnologia tiene resueltos practicamente todos los problemas ambientales, lo que falta es la
voluntad y muchas veces los medios para encarar los problemas de una manera adecuada.

En este capitulo se hara un pequefio resumen de los diferentes roles que tienen los procesos biolégicos
en el control de la contaminacion.

1. TRATAMIENTO BIOLOGICO DE EFLUENTES LIQUIDOS

1.1. Aspectos generales

Los effuentes liquidos se pueden clasificar de diversas formas, sin embargo lo clasico es hacerlo de
acuerdo a su procedencia (agraria, industrial y urbana). Las aguas de tipo agrario estan compuestas
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fundamentalmente de estiércol y restos de abono, siendo los contaminantes méas importantes los s6-
lidos en suspension y disueltos, de los cuales destacan los fertilizantes. Las aguas de tipo urbano estan
compuestas fundamentalmente de residuos organicos y productos de lavado, siendo los contaminantes
mas importantes las grasas y aceites, la materia organica en general y los microorganismos patogenos.
Las aguas industriales en cambio son de contenido muy variable y dependiente del proceso productivo,
lo que impide su generalizacion en cuanto a tratamiento y carga contaminante.

El problema caracteristico de las aguas industriales es que, mientras los vertidos urbanos convencionales
presentan impurezas minerales y argdnicas cuya naturaleza y concentracion son bastante similares de una
ciudad a otra, por lo que sus lineas de tratamiento pueden ser analogas, los vertidos industriales, debido
a su gran diversidad, necesitan de una investigacioén propia para cada tipo de industria y la aplicacion
de procesos de tratamiento especificos. Asi, es necesaric para encontrar el proceso adecuado, realizar
estudios de tratabilidad de aguas residuaies, que se disefian con el objetivo de conocer la capacidad de
eliminacion de contaminantes por medio de uno o varios procesos de tratamiento, y a la vez acondi-
cionar el efluente a los valores permisibles de carga organica y otros elementos contaminantes, para su
vertido a los cursos receptores de agua. Esto que parece tan l6gico, raramente es realizado y es causa
de innumerables fracasos en los sistemas de tratamiento.

Los tratamientos de efluentes liquidos incluyen tres categorias de tratamiento:

- Tratamiento fisico o primario
- Tratamiento biolégico o secundario
- Tratamiento guimico o terciario

Por razones técnicas y economicas, los tratamientos fisico-quimicos son aplicados en aguas con sélides
suspendidos, contaminantes inorganicos o con materia organica no biodegradable, mientras que los
segundos se utilizan cuando los principales contaminantes son biodegradables. La Figura 1 muestra
una secuencia general de un tratamiento para un efluente industrial, mientras que la Tabla 1 indica los
niveles de remocion alcanzados en los tratamientos primarios, secundarios y terciarios,

Agua a tratar
PRE- _. | TRATAMIENTO TRATAMIENTO| | [TRATAMIENTO
TRATAMIENTO PRIMARIO SECUNDARIO TERCIARIO
Lodos Agua tratada

Figura 1. Esquema generai de una planta de tratamiento de aguas residuales industriales.

La seleccion de los procesos de tratamiento de aguas residuales, o la serie de procesos de tratamiento,
dependen de un cierto nimero de factores, entre los que se incluyen:

- Caracteristicas del agua residual: DBO, DQO, materia en suspension, pH, productos téxicos.
- Calidad del efluente de salida requerido.
- Costo y disponibilidad de terrenos.

- Consideracion de las futuras ampliaciones o la previsién de limites de calidad de vertido mas estrictos,
que necesiten el disefio de tratamientos mas sofisticados en el futuro.
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Tabla 1. Niveles de remocién de los contaminantes segln sea el tratamiento.

Tratamiento (% remocion final)

primario secundario terciario
DBO 35 90 99.99
DQO 30 80 99.8
S 60 90
N 20 50 99.5
P 10 60 variable

El tratamiento secundario es el encargado de reducir la DBO de las aguas residuales, ya sean
industriales o urbanas a través de mecanismos biologicos. Dichos mecanismos consisten en la
asimilacién de la materia organica degradable biolégicamente (DBO) por los microorganismos. Depen-
diendo si estos procesos ocurren en presencia o ausencia de oxigeno se tendran tratamientos biologicos
aerobios o anaerobios.

Como caracteristica basica, los sistemas secundarios son sistemas bioldgicos con microorganismos hete-
rogéneos que normalmente presentan bajas velocidades especificas de crecimiento, y que deben tratar
un sustrato, también heterogéneo, en grandes volumenes de operacién. Normalmente es un sistema
continuo y en la generalidad de los casos es poco controlado.

En general, en un tratamiento de tipo secundario se debe tener un criterio de operacién diferente al que
se toma en una fermentacion industrial. En esta Gltima, se debe tratar de obtener del sustrato un alto
rendimiento en biomasa producida, mientras que en los tratamientos de efluentes se debe minimizar este
rendimiento. Estos tratamientos biologicos se analizaran més en detalle en los capitulos siguientes.

1.3. Tratamiento terciario

Este tipo de tratamiento se aplica para la eliminacion de contaminantes concretos, que no han sido
eliminados en el tratamiento primario ni en el secundaric (por ejemplo, el nitrégeno y el fésforo), como
también en el caso de efluentes que, atn después del tratamiento secundario, siguen presentando ele-
vados niveles de DQO y DBO, o incluso para reciclar el agua tratada en la red domiciliaria.

Este tratamiento terciario serd mas o menos intensivo en funcion de [a utilizacion final del efluente. En
algunos casos se puede utilizar distintos sistemas de desinfeccién y regeneracién, cuando el agua vaya
a ser reutilizada, ya sea para regadio o bien para consumo humano o animal.

Dentro de los tratamientos terciarios de tipo biolégico es quizas la eliminacién del nitrégeno uno de los
mas importantes. Es asi como, la nitrificacién-denitrificacién biologica presenta una minima produccion
de lodos, una eliminacion eficaz de los contaminantes y un costo relativamente bajo.

La nitrificacién es un proceso efectuado por las bacterias nitrificantes, que son aerobias, quimiolitétrofas
obligadas. El proceso de nitrificacion tiene fugar en dos fases. En la primera, el amoniaco es oxidado
a nitrito por la accion de bacterias amonio oxidantes y en la segunda, el nitrito es oxidado a nitrato
por bacterias nitrito oxidantes. Ambas bacterias son autétrofas, pero mientras las nitrito oxidante son
facultativas, las amonio oxidante son aerobias estrictas. Una caracteristica interesante de la estructura
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de las bacterias nitrito oxidante es la presencia de varias membranas con doble capa que envuelven com-
pletamente el interior de la célula. E! nitrato que penetra en la célula se oxida sobre estas membranas
y no puede penetrar en el interior en donde podria ejercer efectos téxicos.

La desnitrificacién biolégica es un proceso por el cual ciertos tipos de microorganismos reducen el nitrato
y el nitrito a nitrégeno gaseoso, junto con la oxidacion de un compuesto organico a dioxido de carbono.
Esto se produce en un medio andxico, en el cual los nitratos y nitritos actian como aceptores de electrones,
al no disponer de oxigeno en el medio. Por ello, es también necesaria la presencia de aigtn compuesto
oxidable que actGe como fuente de electrones, que puede ser la materia organica remanente o bien
debe ser exdgena, habitualmente metanol (ver Capitulo 3).

2. TRATAMIENTO AEROBIO DE EFLUENTES LIQUIDOS

Los tratamientos aerobios son los tratamientos secundarios que disponen de un mavyor nimero de
instalaciones, esto porque antes de |a aparicion de los digestores anaerobios de segunda generacion
(afios 80), los tiempos de retencion hidraulicos eran entre 15 y 30 veces menores que en el tratamiento
anaerobio. Por otra parte, al existir un gran nimero de instalaciones funcionando, el sistema aerohio se
ha seguido prefiriendo por ser algo probado.

En un sistema aerobio se produce una gran cantidad de biomasa que genera un problema adicional de
contaminacion, ya que se debe disponer no sélo de un sistema para el tratamiento de las aguas sino que
también para la disposicion final de los lodos.

La asimilaciéon de materia orgénica ocurre de acuerdo con la siguiente reaccion:

Materia COg + HgO

ater :

organica + Microorganismos + O Nuevos microgrganismos
+ Energia

Los tratamientos aerobios se pueden clasificar en tratamientos con biomasa suspendida y tratamientos
con biomasa fifa. Entre los primeros, los mas importantes son los lodos activados y las lagunas aireadas,
y entre los con biomasa fija se cuentan los mal llamados “filtros percoladores” y los contactores biolo-
gicos rotatorios,

2.1. Lodos activados

El sistema de lodos activados consiste en desarrollar un cultivo bacteriano disperso en forma de fléculos
(lodos activados) en un depésito agitado y aireado, y alimentado con el agua a depurar. Después de
un tiempo de contacto suficiente, el licor de mezcla se envia a un clarificador (decantador secundario)
destinado a separar el agua depurada de los fangos, un porcentaje de estos Gltimos se recirculan para
mantener en el reactor una concentracion de biomasa activa elevada. El fango residual se extrae del
sistema y se evacua al tratamiento de fangos, lo que no siempre es posible de realizar, fundamentalmente
por problemas de espacio.

Basicamente, es una unidad fermentativa con recirculacion de células. Esto permite operar a velocidades
de dilucion mayores que el valor correspondiente a la velocidad especifica maxima de crecimiento de
los microorganismos. En otras palabras, se tienen tiempos de rentencién de lodos superiores al tiempo
de retencién hidraulico.
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£l sistema tradicional es un sistema practicamente de mezcla completa, con tasas de recirculacion que van
entre 1:1 a 1:12. Existen otras opciones que consisten en una aireacidn escalonada o una estabilizacién
por contacto. En el sistema de aireacion escalonada se introduce el agua residual en distintos puntos
del estanque de aireacion, el cual se subdivide por medio de deflectores en cuatro canales paralelos, o
mas. Cada canal es una fase o escaléon individual y las distintas fases se conectan entre si en serie. En el
proceso de estabilizacion por contacto la eliminacion de la carga organica tiene lugar en dos etapas: una
primera de adsorcién en el fango de la mayor parte de las materias organicas coloidales y una segunda
en donde son degradados los contaminantes antes absorbidos.

Otra variable del sistema son las zanjas de oxidacion. En este caso, el efluente circula a gran velocidad
a través de un largo recorrido logrando una gran aireacién superficial. Este sistema requiere de una
mayor disponibilidad de terreno, per o presenta una menor produccion de lodos y un menor costo de
construccion y mantenimiento.

2.2. Filtros Aerobios

Los mal llamados filtros aerobios, filtros percoladores o biofiltros son en realidad reactores de lecho fijo
con masa microbiana inmovilizada sobre la superficie de un soporte sélido, que en la mayoria de los
casos esta constituido por piedras. El nombre de biofiltro ha hecho cometer innumerables errores en el
manejo del proceso, ya que se piensa que la depuracion tiene lugar a través de un proceso de filtracién
y no por una transformacién biolégica de la materia organica mediante la accion de microorganismos.
El principal problema es que se opera a velocidades de dilucion mayores a las adecuadas, consiguiendose
eficiencias de depuracién menores.

El agua es alimentada por goteo o por aspersion sobre el lecho, el cual no esta inundado y por tanto no
es necesaria una aireacion adicional. El tamafio de los orificios debe ser tal que no se provoque un fené-
meno de filtracién. En la superficie del soporte se adhiere la masa microbiana conformada principalmente
por bacterias, existiendo ademas hongos, algas y protozoos. Se establecen dos zonas, una aerobia que
estd en contacto directo con el exterior y una anaercbia que se ubica entre la capa aerobiay la superfi-
cie del soporte. La acumulacion de masa microbiana sobre el soporte hace que periddicamente ésta se
desprenda, necesitandose por tanto una unidad de sedimentacion |luego del biofiltro. Ultimamente, se
estan usando con mayor frecuencia otros tipos de soporte, distintos a las piedras, los cuales presentan
una mayor superficie por unidad de volumen y por tanto requieren un menor volumen de reactor para
igual eficiencia de tratamiento.

2.3. Contactores hioldgicos rotatorios

Los contactores biologicos rotatorios (CBR) consisten en una serie de discos circulares, generalmente
de tipo plastico, ubicados muy cerca uno de otro, con un didmetro tipico de 3.6 metros y dispuestos
sobre un eje horizontal que rota lentamente. Aproximadamente el 40 % del disco esta sumergido en
un estangue que contiene el agua a tratar, de tal manera que la pelicula de biomasa que crece sobre |a
superficie de los discos esta alternadamente dentro y fuera del agua mientras el CBR rota. Cuando los
microorganismos estan sumergidos en el interior del efluente, adsorben la materia organica y cuando
estan en la superficie consumen el oxigeno que requieren. Si bien estos equipos dispuestos en serie
entregan mejores rendimientos, no son muy utilizados ya que presentan problemas de tipo mecanico.
Son recomendados cuando la carga volumétrica es variable ya que es mas sencillo, en comparacién con
los biofiltros, mantener la pelicula himeda. Las ventajas de este reactor son: capacidad para resistir
a los «shock» de cargas, tiempos de retencion hidraulica cortos, bajos requerimientos de potencia, y
construccién y operacién simples.
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Los CBR proveen un método excepcionalmente suave de inmovilizacién natural para los hongos filamen-
tosos, ya que estos ultimos pueden exhibir una fuerte afinidad por las superficies de cualquier material
{organico o inorganico). La adherencia y la colonizacién superficial son caracteristicas importantes de
la adaptacion natural de estos microorganismos. También existen varios métodos disponibles para la
inmovilizacion artificial de células, siendo la adsorcién y el atrapamiento los mas extensamente usados
para hongos filamentosos. Las esporas inactivas o pregerminadas han probado ser un adecuado inéculo
para Jos CBR, ya que éstas se unen facilmente a las superficies de los discos e inician el ¢recimiento de
la pelicula,

3. TRATAMIENTO ANAEROBIO DE EFLUENTES LIQUIDOS

3.1. Antecedentes Generales

La digestion anaerobia es uno de los mecanismos maés frecuentemente utilizados por la naturaleza para
degradar las sustancias organicas. De hecho, esta conversion se produce en diversos ambientes, ya sean
naturales, como los sistemas gastrointestinales (rumen), los sedimentos marinos de los rios y lagos, las
fuentes termales, los volcanes, o bien en sistemas controlados como los digestores o fermentadores
anaerobios. Este proceso biologico se basa en fa transformacion, a través de una serie de reacciones
bioguimicas, de la materia contaminante en un gas cuyos componentes principales son el CH, y el CO,
(biogas).

El biogés producido puede ser recogido y usado como combustible. De esta forma, la digestién anaerobia
como método de tratamiento de residuos, permite disminuir la cantidad de materia organica contami-
nante y, al mismo tiempo, producir energia. El que uno de estos dos objetivos predomine sobre el otro
depende de las necesidades de descontaminacion del medio ambiente y de la naturaleza y origen del
residuo.

Tradicionalmente, ha venido usandose la digestién anaerobia en la estabilizacion de los lodos producidos
en la depuracién aerobia de aguas residuales. Pero en los Gltimos afios, consideraciones energéticas y
el desarrollo de nuevas tecnologias han hecho posible la aplicacion de los procesos anaerébicos al tra-
tamiento directo de aguas residuales.

Desde un punto de vista de balance energético el proceso de digestian anaerobia, en contraste con un
sistema convencional de tratamiento aerobi j it i

cantidad de energfa para la aireacién y entre un 40 al 60 % de la materia organica {expresada como
Demanda Quimica de Oxigeno) es convertida a lodos, que han de ser estahilizados, mientras gue en el
sistema anaerobio, s6lo se obtiene un 10 por ciento de la materia organica como lodos estables, lo que
ademas implica un menor requerimiento de nutrientes.

3.2. Tecnologias Anaerobias Disponibles

Los digestores anaerobios pueden clasificarse, al igual que en el caso de los reactores aerobios en sistemas
con biomasa suspendida y en sistemas con biomasa fija, los que se indican en la Tabla 2. Por otro lado,
también es comun clasificarlos como de primera y segunda generacidn, siendo estos Gltimos aquellos
que permiten un tiempo de retencién de sélidos superior al tiempo de retencién hidraulico. Estos ul-
timos digestores son los que han permitide el explosivo aumento en el nimero de unidades anaerobias
construidas para el tratamiento de aguas residuales {ver Capitulo 2).

Se consideran como reactores anaerobios de segunda generacién al de contacto anaerobio, los
reactores granulares, mas todos los que emplean sistemas de biomasa fija con excepcién de los le-
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chos fluidizados y expandidos que algunos autores los consideran como de tercera generacion.

La Tabla 3 compara los distintos sistemas anaerobios y aerobios en cuanto a los pardmetros operacionales
mas importantes, mientras que la Figura 2 esquematiza los diferentes reactores.

Todas las configuraciones de reactores anaerobios de alta carga o de segunda generacion han sido uti-
lizadas a gran escala. Se han logrado, con efluentes industriales, procesar mayores cargas volumeétricas
con mayores niveles de depuracion que las obtenidas en los sistemas aerobios tradicionales.

Tabla 2. Reactores anaerobios de biomasa suspendida y fija.

Biomasa Suspendida Biomasa Fija
- Por lotes - Filtro anaerobio
- Digestion Seca - Pelicula fija
- RCTA - Lecho expandido
- Contacto - Lecho fluidizado
- UASB
- EGSB

Tabla 3. Parametros operacionales de reactores aerobios y anaerobios.

Procesos Anaerobios

Procesos Aerohios

RCTA  Contacto Filtro UASB

Lodos Act.  Biofiltro

VCO (kgDQO/m3-d) 0,5-3 2-8 2-10 1-15 0,5-2 1-3
TRH (d) >8 0,2-8 0,2-4 02-8 1-5 0,05 -0,2
TRS (d) >8 1,5-8 20 - 300 30 -300 10-30 > 30
T(°C) 35-55 35-55 15-35 15-35 15-25 15-25
Remocién (% DQO) 60 > 90 > 90 >80 >90 50 - 80

4. TRATAMIENTO BIOLOGICO DE RESIDUOS SOLIDOS

4.1, Aspectos generales sobre la recuperacion y utilizacion de residuos

Las diversas formas de utilizacion de los residuos se pueden clasificar en cuatro grandes categorias, tal
como se muestra en la Tabla 4. El término desecho organico incluye el concepto de residuo biologico.
Los residuos organicos comprenden todo material formado por moléculas organicas, como los plasticos,
fenoles, fracciones de petrofeo {derrames), vegetales, microorganismos, efluentes de la industria alimen-

taria, aguas servidas y otros, sean éstos liquidos o sélidos.
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Figura 2. Reactores anaerobios de biomasa suspendida vy fija.
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Tabla 4. Clasificacién del tratamiento de los residuos.

- Tipo de Tratamiento Ejemplo
t. biclégico de residuos organicos biogas, proteina unicelular
t. no biolégico de residuos organicos de construccion incineracion, fabricacidn materiales
t. biologico de residuos inorganicos lixiviacién bacteriana de escorias
t. no bioldgico de residuos inorganicos reciclaje de metales organicos

Algunos de los objetivos que se pueden alcanzar mediante una adecuada utilizacion de los residuos se
enumeran en la Tabla 5.

Tabla 5. Algunos de los objetivos buscados en la utilizacion de los desechos

B Objetivo Ejemplo
Disminucién de la carga contaminante Relleno sanitario
Aprovechamiento energético Biogas
Obtencidén de moléculas Etileno
Produccion de alimentos Proteina unicelutar

A partir de un residuo determinado se puede conseguir alcanzar uno o varios de los objetivas simul-
taneamente. Por ejemplo el compostaje de la fraccién de origen biolégico de los desechos urbanos
s6lidos permite reducir la carga contaminante y al mismo tiempo obtener un fertilizante; otro ejemplo
es fa digestion anaerobia la cual permite reducir el nivel de contaminacion, obtener energia y un sdlido
estabitizado que sirve como enriguecedor de suelos.

Un punto muy importante es establecer si un material especifico se puede considerar un residuo o no.
Muchas sustancias que en primera instancia se califican como «residuos» de un cierto proceso o actividad,
un analisis mas profundo revela que tienen diversas usos y por ende un costo significativo; por lo tanto no
son desechos sino mas bien subproductos. Ejemplo de esto, es el caso de |a coseta agotada de remelacha
que se utiliza como forraje de ganado y como elemento en materiales de construccion.

Una situacién similar es la del bagazo de cafia que se ocupa como combustibte en los ingenios azucareros.
Esto significa que todo proceso que se proponga para utilizar estos «residuos» tendra que ofrecer claras
ventajas practicas y economicas.

También hay que tomar en cuenta que aunque hoy, un residuo sea realmente un desperdicio y no tenga
uso alguno, en el momento en que comience a ser requerido como materia prima para algun proceso,
rapidamente adoptara un valor en el mercado.

En el futuro, cuando exista un mayor conocimiento y capacidad tecnolégicas y se utilice en mayor pro-
porcion los recursos renovables producidos en la tierra y el mar, quizas ya no se hable de desechos, sino
que a lo mas de productos primarios y secundarios, todos ellos fluyendo en una malla de reciclaje mas
eficiente y armdnica.
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4.2. Tratamiento de residuos organicos

Las alternativas de aprovechamiento de los residuos organicos se pueden clasificar en tres grupos: trans-
formaciones termoquimicas, recuperacién directa de productos por procesos fisicos y biodegradacion
enzimatica o microbiana; esto Gltimo equivale al tratamiento bioldgico de residuos organicos. La decision
de cudl proceso utilizar y qué producto o productos obtener debera basarse en una evaluacién técnico-
economica del residuo especifico de que se trate.

4.3. Tratamiento de residuos inorganicos

Existen numerosos métodos para el aprovechamiento por sistemas quimicos y fisicos de materia inorga-
nica, que no corresponde tratar en esta publicacion. En el caso del tratamiento biolégico de la fraccion
organica de [os residuos solidos municipales {(basura) conviene estar familiarizado con los métodos de
separacion mecanico de fos diversos tipos de materiales que la componen (metales, vidrios, papeles,
cartones, restos de alimentos, géneros, madera).

Entre los tratamientos bioldgicos de material inorganico esta la lixiviacion bacteriana de minerales de
baja ley o a ripios resultantes de la explotacién convencional de minerales. En todo caso, estos procesos
son un campo de desarroflo que cada dia cobra mayor relevancia en la biotecnologia por sus grandes
proyecciones en aquellos paises que posean importantes yacimientos y faenas mineras, especialmente
de cobre, cro y uranio.

4.4. Rellenos Sanitarios

Entre los profesionales dedicados al drea de tratamiento de residuos existe el consenso de que |os rellenos
sanitarios son uno de los medios mas adecuados parala disposicion de los residuos sélidos urbanos (RSU).
En la actualidad se considera a los Rellenos Sanitarios como una solucion técnica, econémica y sanitaria
para disponer tos residuos solidos. A esta solucian se llega después de muchos afios durante los cuales se
utilizaron otras metodologfas de disposicion, las que presentaban como comtin denominador una gran
contaminacion del medio ambiente. Chile, es junto con Brasil, pionero a este respecto en Latinoamérica,
habiéndose mas que duplicado el nimero de rellenos en los Gltimos 15 afios.

El Relleno sanitariamente controlado es aquel en que se colocan los desechos, compactandolos para que

ocupen el menor votumen posible y se es cubre al final de la jornada diaria o cuando sea necesario con
una capa de tierra, para que no afecten el sistema ecologico o se constituyan en focos infecciosos.

En el fondo, un Relleno Sanitario es un gran digestor anaerobio en el cual se degrada la materia organica
a metano y dioxido de carbono. Por tanto, junto con ser una buena solucion para la disposicién final de
los residuos sélidos, permite aprovechar el biogas generado, ya sea para industrias cercanas o bien para
el gas ciudad. Mas antecedentes se pueden encontrar en el Capitulo 5.
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1. REACTORES DE BIOPELICULA

Los reactores de biopelicula se utilizaban cuando los de biomasa en suspension se encuentran limitados
debido a la concentracion de microorganismos y/o el tiempo de residencia hidraulico, como ocurre en
el caso de reactores con microorganismos de crecimiento lento (nitrificantes y metanogénicos), o cuan-
do las corrientes de alimentacién se encuentran diluidas. En estos casos los reactores de biopelicula
resultan ser una solucién efectiva para asegurar la retencion de altas concentraciones de biomasa y
mejorar su conversion volumétrica.

Los reactores de biopelicula son ampliamente utilizados en campo de la biotecnologia ambiental ya que
pueden ser operados con altas concentraciones de microorganismos para el tratamiento de grandes vo-
l[Gmenes de aguas residuales industriales o urbanas, sin la necesidad de separar la biomasa del effuente
tratado. Estos sistemas han evolucionado significativamente desde los primeros reactores operados, que
utilizaban piedras como soporte. Desde los afios ‘20 hasta nuestros dias es posible encontrar una gran
variedad tanto de configuraciones del lecho {lecho fijo, fluidizado, etc.) como de materiales utilizados
como soporte. Ef gran desarrotio en este tipo de i i i an-medida-debi
mayor conocimiento de los procesos biologicos, cinéticos y de transferencia de masa que ocurren en
el exterior y en el interior de la biopelicula, fomentado principalmente por los avances en las ciencias
basicas, incluyendo tanto la modelizacién de procesos hidrodinamicos y cinéticos de la biopelicula
(Furumari and Rittman, 1994; Hermannowicz, 1998; Lewandowski et al,, 1994} y |a caracterizacion de la
estructura, composicion y dindmica poblacional (Bishop, 1997; Lazarova et al,, 1994; Zahidy Ganczarezk,
1994; Zhang et al,, 1994).

1.1. Desarrollo de la biopelicula

Eligiendo las condiciones de operacion correctas (velocidad de dilucién mayor que la velocidad maxima
de crecimiento) muchos microorganismos pueden adherirse facilmente a una superficie sélida, que
puede ser utilizada como substrato o solamente como particula transportadera; formando asi una
biopelicula gue se compone de una compleja estructura de microorganismos y productos celulares. Los
microorganismos se adhieren como una via de auto proteccion para evitar el lavado desde un medio
rico en nutrientes. Una gran variedad de materiales pueden ser utilizados como soportes en distintas
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aplicaciones industriales: arena, basaltos, chips de madera, carbén activo, acero inoxidable, ceramicas
y también soportes sintéticos fabricados en distintas formas (para maximizar el area disponible para la
adhesion de los microorganismos) a partir de polietileno, polipropileno y otros materiales organicos.

La biopelicula cominmente contiene diferentes grupos de microorganismos, donde cada una tiene sus
propios requerimientos y parametros cinéticos y de crecimiento. Debido a que los gradientes prevalecen
en este tipo de procesos, los microorganismos tienden a competir por espacio y sustrato. Este tipo de
competencias que la biopelicula puede desarrollarse en capas donde los microorganismos mas cercanos
a la superficie son los que tienen las mayores velocidades especificas de crecimiento y mayor afinidad
con los respectivos sustratos.

Una alternativa para la inmovilizacion de los microorganismos es el atrapamiento en matrices poliméricas.
En general, por medio de este procedimiento, una suspension celular es mezclada con una suspensién del
prepolimero. La mezcla es llevada a gelificarse para polimerizarse en su forma final en donde la particula
de biocatalizador puede tener diversas formas. Existen muchos principios de formacion de geles que
incluyen la gelificacion ionotrdpica, gelificacion térmica y otras. Los materiales que pueden ser utilizados
son polisacaridos (alginato, carragenina, agar) o polimeros sintéticos (polivinitalcohol, poliacrilamida,
poliuretano y sus derivados). La principal diferencia entre este proceso y ¢l de adhesidn natural, es que
inicialmente las poblaciones celulares se encuentran bien definidas, cuantificadas y distribuidas unifor-
memente en la particula de biocatalizador.

La inmovilizacién natural (o en superficie) es la técnica mas comlnmente utilizada para el desarrollo
de reactores de biopelicula aplicados al tratamiento de aguas residuales. Un gran numero de factores
fisicoquimicos y biologicos influyen en el fendmeno de adhesién. Muchos estudios han mostrado que
la adsorcién de palimeros organicos y proteinas promueven el crecimiento microbiano sobre el soporte
mas que la adsorcion de nutrientes. Las propiedades de la biopelicula estan influenciadas por el tipo de
sustrato disponible y su concentracion inicial. La composicion de la biopelicula no sélo es funcion de las
condiciones fisicoquimicas, sino también de la morfologia celular. La estructura, rigidez y la velocidad
de desprendimiento de la biopelicula es diferente para cada microarganismo a similares esfuerzos de
corte y condiciones ambientales. Una posible explicacion para este fenémeno es la habilidad de algunas
bacterias de formar microcolonias como capas homogéneas y otras a desarrollar colonias verticales.

Es posible distinguir seis etapas (Figura 1) en el proceso de crecimiento microbiano adherido a un so-
porte.

(1) Fase de latencia: corresponde al fendmeno de adsorcion sobre el soporte de moléculas organicas
y bacterias aisladas. Es posible observar el desarrollo de pequefas colonias bacterianas localizadas
principalmente en las zonas mas irregulares de la superficie. La duracidén de esta etapa depende de la
concentracion de sustrato y de las propiedades fisicas del soporte.

{2) Fase de crecimiento dindmico: esta fase se caracteriza por un rapido crecimiento de las colonias
adheridas inicialmente, que creceran a la velocidad méaxima si las concentraciones de sustratos (materia
organica, amonio, etc.) se encuentran en concentraciones superiores a [os requerimientos. Hacia el final
de esta etapa se observa la formacion de una capa fina de microorganismos que poseen una rapida tasa
de produccion de polisacaridos y proteinas, mientras que en la fase liquida que rodea la biopelicula ocurre
un descenso de la concentracion de sustrato y de oxigeno. En esta fase es posible ohservar:

Réapido incremento de la velocidad de produccion de polisacarides y proteinas.
Rapido y notorio descenso de la concentracion de sustrato en el liquido.

Alto consumo de oxigeno disuelto en el caso de crecimiento aerobio. La concentracién inicial de
oxigeno disuelto puede llegar a ser limitante y el algunos casos es necesario agregar una fuente de
oxigeno adicional.
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Alta producciéon de metabolitos de fermentacion en el caso de crecimiento anaerobio.
Una gran acumulacion de biomasa.

Hacia el final de esta etapa en la biopelicula se establece la maxima velocidad de consumo de sus-
trato.

(3) Fase de acumulacion lineal: la concentracién de |la biomasa adherida se incrementa a una velocidad
constante, cubriendo finalmente toda la superficie, con lo cual la velocidad de adhesion disminuye debido
a la saturacion del soporte. En esta fase se mantiene un consumo constante de oxigeno en biopeliculas
aerohias. En el caso de crecimiento anaercbio la concentracion de productos no varia.

(4) Fase de crecimiento retardado: es un periodo de transicion entre la fase de acumulacidn constante
y la estabilizacion de la biopelicula, con valores maximos de concentracion de biomasa y espesor. 5e
caracteriza por un crecimiento lento, puesto que el estrés hidrodindmico dificulta la adhesién de nue-
vas células. Durante esta fase el fenémeno fisico adquiere una preponderancia mayor que los procesos
hiologicos. La biopelicula es sensible a los esfuerzos de corte, principalmente en el caso de crecimiento
aerobio donde se incrementa la concentracién de oxigeno disuelto {debido a la pérdida de biomasa
filamentosa).

(5) Fase estacionaria o de estabilizacion de la biopelicula: en esta etapa los procesos de crecimiento y
desprendimiento en la capa externa de la biopelicula se encuentran en equilibrio. Se caracteriza por ser
una etapa de corta duracion.

(6) Fase de desprendimiento: el procesa de desprendimiento es un fenémeno al azar y depende en gran
parte del comportamiento de fas bacterias adheridas directamente al soporte. Esta fase esta influencia-
da por factores biolégicos como la lisis celular en las capas mas internas, los cambios en la interaccion
bacteria - soporte y factores fisicos como la accién de las fuerzas de gravedad y fuerzas tangenciales en
la biopelicula. Se observa que la concentracidn de sélidos en suspension en |a fase liquida se incrementa,
debido a la pérdida parcial de la biomasa. Por otra parte el desarrollo de una nueva capa de biopelicula
ocurre en el area en donde se desprendié la antigua.

Biomasa total

Producto

Concentracion

Sustrato

Biomasa activa
Oxigeno disuelto

]

Tiempo

Figura 1. Fases del desarrollo de 1a biopelicula: (1} Fase de latencia; {2) Fase crecimiento dinamico;
(3) Fase de acumulacién lineal; (4) Fase de crecimiento retardado; (5) Fase estacionaria;
{6) Fase de desprendimiento.
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Debido a la limitada informacién que es posible obtener mediante métodos analiticos u observaciones
in situ, la microestructura de la biopelicula no se encuentra totalmente definida. La distribucién espacial
de la poblacién puede ser descrita por modelos matematicos basados en |a hipétesis de una estructura
homaogénea uniforme y de una capa (Rauch y Varrolleghem, 1999; Tsuno et al,, 2002). Para estimar el
espesor de |a biopelicula estos modelos incluyen cinéticas complejas y procesos difusionales de transporte,
para lo cual se debe asumir que:

La biopelicula se considera plana y de superficie homogénea.
Se establece un régimen estacionario con respecto al espesor de la biopelicula.
El transparte difusional a través de la biopelicula se considera en una direccion

Las cinéticas de crecimiento de los microorganismos adheridos son idénticas a la de los microorga-
nismos gue crecen eh suspension.

Investigaciones recientes han cuestionado esta teoria basandose que la densidad bacteriana es variable
a lo largo del espesor de [a biopelicula. En los Ultimos afios, muchos articulos han sido publicados de-
mostrando que la estructura espacial de la hiopelicula es compleja y no homogénea (Zhang y Bishop,
2001; Pizarro et al., 2001). Estos estudios también han reveladc que otros factores como la velocidad de
crecimiento y el flujo de sustrato, son relevantes en la morfologia de las poblaciones bacterianas,

Numerosos factores ambientales afectan el desarrollo de [a biopelicula, los cuales pueden ser separados
en dos tipos de parametros: los primeros incluyen los procesos de transporte y reaccion en el biopelicula
a escala microscopica que son independientes del desempefio del reactor. El segundo grupo de para-
metros describe las condiciones de transporte de nutrientes y condiciones hidrdulicas en la superficie
de la biopelicula, procesos de intercambio de gas, configuracion del reactor y condiciones de operacidn
del reactor.

1.2. Cinéticas y transferencia de materia en reactores biopelicula

En reactores de biopelicula se deben considerar los siguientes procesos de transferencia de masa:
a. Transporte de sustrato desde el liquido a [a superficie del soporte a través de la capa limite.

b. Transporte de sustrato desde la superficie de los poros de! biocatalizador.

¢. Velocidad de reaccion.
d. Transporte de productos en |as direcciones opuestas a los pasos a y b.

El transporte de sustratos y productos en el reactor esta relacionado con las caracteristicas hidrodinamicas
y en general es mucho mas rapido que los procesos mencionados en los puntos 2 a 4. La transferencia
de materia se reduce en gran medida debido a las limitaciones difusionales.

Dependiendo del tipo de limitacion se puede distinguir entre difusion en la pelicufa o difusion en el poro
0 una combinacién de los procesos (Figura 2).

Para describir el cambio de los valores de |a actividad debido a [a inmovilizacidn se utiliza un factor de
efectividad que se define de la siguiente forma:
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velocidad de reaccion observada
"r} = - = F (S, Sh, (D)
velocidad de reaccion en las condiciones de seno del liquido

donde;

Sh : numero de Sherwood
& :modulo de Thiele
S :cohcentracion de sustrato

Seno del Capa
liquido | limite ‘Biopeh'cula \Soporte
[
g Vg
o o
-g L L E_?\. i
g | |
: | i L
& . 7|
| -
X=Xs X = Xb l X = Xp
X =Xc

Figura 2. Perfiles de concentracion de sustrato en la superficie de un biocatalizador inmovilizado.
{1) Sistema controlado por la velocidad de reaccidn. (2} Sistema controlado por una combinacién entre la
velocidad de reaccién y la difusion. (3) Sistema controlade por el fenémeno de difusién.

a. Transporte externo de materia

El transporte de los compuestos disueltos desde la fase liquida a la superficie del sélido, el flujo del fluido
cambia de turbulento a laminar, produciéndose una capa limite alrededor de la superficie. El flujo j, es
proporcional al coeficiente de transferencia de materiay al gradiente de concentracion desde el exterior
de |a capa limite hacia la superficie de la particula.

i =k, (€, - )
Donde
j, @ flujo molar del sustrato i (mol/m?)
k, : coeficiente de transferencia de masa (m/s)
¢, concentracion de sustrato en el seno del liquido (mol/m?)

¢, - concentracion de sustrato en la interfase biofilm-liquido {mol/m?)

La transferencia de materia externa generalmente se describe mediante el analisis adimensional que
lleva a la correlacion caracterizada por el nimero de Sherwood:
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k .d
Sh=f(re, So)= — *
D

Re = ———dp'u P
[
1
Se= —_
D.p
Donde
Sh : numero de Sherwood
Re : numero de Reynolds
Sc¢ : numero de Schmidt
d,  diametrodela particula
. coeficiente de transferencia de masa
u : velocidad del fluido
p : densidad
w o viscosidad
D : coeficiente de difusion

b. Transporte interno de materia

El transporte difusional del sustrato en el interior de la biopelicula puede reducir la velocidad de reaccién.,
Para las condiciones de estado estacionario la velocidad de difusion es igual a la velocidad de reaccién.
Escribiendo en forma general el resultade det balance de materia, se obtiene una ecuacion diferencial
de sequndo orden:

d’¢ a de .
— 4+ _-r=
gt X dw

Donde
D,, : coeficiente de difusion efectiva en la biopelicula
d concentracion del sustrato /
X posicion en la particula
r velocidad de reaccion
a : factor geometrico {para una placa a = 0, para un cilindro a= 1y para una esferaa = 2).

El coeficiente de difusion en la biopelicula (D_,), en sistemas anaerobios, puede ser menor que en &
agua, mientras que en sistemas aerobios los valores son similares a los obtenidos en agua. Una posible
explicacion a la discrepancia de los resultados entre las biopeliculas aerobias y anaerobias podria encon-
trarse en la simbiosis de los grupos bacterianos en los sistemas anaerobios.

Se definen dos condiciones de frontera en las interfases soporte - biopelicula y biopelicula - capa fimi-
te.
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dc
=0 X=X,
dx
c|= is xsz

Donde
. concentracion del sustrato i

L

x, : radiode la particula de soporte
¢, concentracién de sustrato en el seno del liquido
x . radio de la bioparticula (biopelicula + soporte)

b

Para reacciones de primer orden se ha encontrado una buena relacion entre 1 y el médulo de Thiele
mediante |a expresion:

_ coth (3d) 1

o 302

1.3. Tecnologias Disponibles

Los pracesos de biomasa adherida (sistemas de biopelicula) utilizados en el tratamiento de aguas resi-
duales pueden ser divididos en dos grupos dependiendo del estado del soporte (Figura 3): (1) reactores
de lecho fijo y (2) reactores de lecho mévil. Dependiendo de las condiciones de dxido-reduccidn de
estos procesos pueden ser operados como sistemas aerobios (aireacion), andxicos (sin aireacion pero
en presencia de formas oxidadas de nitrégeno N-NO,y N-NO,) o anaerabios (sin aireacién y sin formas
oxidadas de nitrégeno).

o
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Figura 3. Clasificacion de los procesos de biopelicula en funcién del estado del soporte
(Lazarova and Manem, 2000).
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a. Reactores anaerobios de biopelicula

Los reactores de lecho fijo y lecho fluidizado poseen las ventajas de ser sistemas de tratamiento de alta
carga, requiriendo un menor valumen y espacio, y ademas menores costos de inversion en comparacion
con los sistemas convencionales. Por otra parte estos sistemas tienden a operar en forma estable bajo
condiciones no estacionarias, como son fluctuaciones en la concentracion de sustrato y pH. Estas ventajas
son especialmente interesantes en el tratamiento de industrias que producen gran cantidad de aguas re-
siduales muy concentradas, como las industrias alimentarias, papeleras y productoras de pulpa de papel,
por nombrar algunas. En los sistemas de lecho fijo existen numerosas variaciones con relacién al modo
del flujo (ascendente o descendente), sistemas de distribucién del influente, material del soporte, grado
de expansion del lecho y la configuracion de la salida del reactor (separacion gas-liquido-solido).

5in embargo existen muchos inconvenientes en estos sistemas que deben ser solucionados, como los
largos tiempos de puesta en marcha si no se utiliza un inécule especifico, requerimientos de sistemas de
control sofisticados y los costos de los materiales de relleno.

a.l. Reactores de lecho fijo: Filtros anaerobios

Los filtros anaerobios fueron uno de los primeros tipos de digestores que utilizaron bacterias adheridas
a un soporte de forma de obtener una alta concentracion y altos tiempos de retencion de biomasa.
Tanto los filtros de flujo ascendente como de flujo descendente de lecho sumergido han sido utilizados
a escala industrial. Generalmente se utilizan lechos ordenados y rellenos tubulares para la construccion
de filtros de flujo descendente, mientras que en los filtros de flujo ascendente se utiliza lechos ordena-
dos o desordenados con recirculacion. Los filtros de flujo ascendente requieren ser limpiados en forma
pericdica debido a la colmatacion por el excesivo crecimiento de la biomasa.

Los primeros materiales utilizados como rellenos fueron piedras y gravilla, pero los lechos resultantes
poseian una muy baja fraccion de hueco por lo que se colmataban muy facilmente con sélidos o bioma-
sa. Actualmente existen una gran variedad tanto de los materiales como en la forma de los soportes.
La mayoria de aquellos elaborados sintéticamente son fabricados a partir de nylon, polipropileno y
polivinilcloro pero también es posible encontrar materiales ceramicos. La operacién de reactores en
forma continua, con una afimentacién compleja, se ha observado que la colonizacion sobre superficies
hidrofobicas (polipropileno y polietileno) es mas rapida que sobre las hidrofilicas como PVC y pclyacetal
(Speece, 1996).

Existe una gran cantidad de estudios sobre las configuraciones del lecho tanto para filtros de flujo ascen-
dente como descendente. Los lechos dispuestos en forma ordenada muestran desempefios levemente
superiores a los que utilizan un medio tubular, y significantemente menor que los lechas desordenados,
debido a las areas superficiales de estos Gltimos son mayores (Adams y McKinney, 1989).

Bonastre y Paris (1989) propusieron una serie de recomendaciones para seleccionar el soporte adecuado
para la operacion de filtros anaerobios, poniendo especial atencion en los siguientes puntos:

Mantener una alta relacion volumen/area.

Tener una textura rugosa para la adhesion bacteriana.
Asegurar gque es biologicamente inerte.

Garantizar una robustez mecanica.

Seleccionar apropiadamente la forma, porosidad y tamario de particula.

Con refacion a los pardmetros mas importantes en el disefio de estos reactores Young y Yang (1989)
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proponen que el tiempo de retencion hidraulico (TRH), el tipo de soporte y la direccién del flujo afectan
la operacion de los filtros mas que otros pardmetros como la altura, aunque se recomienda una altura
minima de 2 metros.

La simplicidad y robustez de los filtros anaerobios los hacen ideales para el tratamiento de aguas resi-
duales industriales. Las cargas alcanzadas en estos reactores son mucho mayores (0.2-23 kg DQO/mM*d)
a las obtenidas en contactores anaerobios. Sin embargo, a pesar de estas aparentes ventajas, son mu-
cho menos populares que los reactores UASB o contactores y solo alrededor del 15% de las plantas de
tratamiento anaerobias en Europa utilizan esta tecnologia (Wheatley y Coombs, 1991). Las principales
desventajas son la acumulacién de la biomasa y la colmatacion del lecho.

a.ii. Reactores de lecho movil: Lecho fluidizado

Las dificultades en la separacion de la biomasa en contactores anaerobios, asi como la pérdida de granulos
o la obstruccion en reactores de lechos de iodos o biofiitros, respectivamente, pueden ser solucionados
mediante la combinacién de los dos Gltimos sistemas. En los reactores de lecho fluidizado los microorga-
nismos se encuentran adheridos a finas particulas de soporte mantenidas en suspension en el estanque
del digestor. La fluidizacion de las particulas ocurre a la velocidad ascensional critica del agua residual y
depende de la densidad de las particulas y de otras fuentes de caidas de presion en el digestor. El punto
de fluidizacion puede ser definido por las ecuaciones estandares de caidas de presion {Levenspiel, 1972)

y normalmente se encuentran entre 10 y 30 mvh.

Los principales soportes utilizados para la inmovilizacién de microorganismos incluyen materiales como
arena, carbén, carbén activo granular, espuma de poliuretano, arcilla, perlas de vidrio poroso, medios
de intercambio iénico y tierra de diatomeas. Dentro de los mencionados los que requieren mayores
energias para la fluidizacion son la arena y el carbon (Speece, 1996).

Las particulas del soporte se mezclan y expanden por medio de la produccion de gas y de la recirculacién
de! efluente. La recirculacion es necesaria para provocar el mezclado lateral de las particulas y evitar la
canalizacién. El grado de expansion del lecho depende si el reactor esté siendo operado en forma flui-
dizada o expandida, cuyos valores tipicos se encuentran entre el 20 y 25% del volumen del reactor. La
expansion uniforme del lecho se obtiene de una forma relativamente facil si las particulas son homogéneas
pero se puede complicar con el cambio de forma debido a la colonizacién de los microorganismos.

El disefio de un sisterna de distribucion de la alimentacién al reactor, resulta ser imprescindible para

obtener una buena mezcla en el interior del digestor. Muchos de los detalles de estos sistemas se en-
cuentran incluidos en disefios patentados o bajo clausulas de confidencialidad, por lo que no son de
tibre disposicion.

Para obtener una mejora de la distribucion y reducir el volumen de efluente recirculado, los reactores
de lecho fluidizado generalmente presentan una forma alargada, con relaciones altura/diametro entre
5 a 6:1. Otra zona caracteristica en estos sistemas es la de separacion ubicada en la parte superior del
reactor, con un diametro entre un 20y 25% mayor que ¢l del reactor.

Las cargas tipicas de operacion de estos sistemas se encuentran entre 2-50 kg DQO/m?*-d con tiempos de
retencién entre 0,5 y 24 horas. Bajo estas condiciones los valores de eliminacidon de materia organica son
entre 70 y 80% (Hobson and Wheatley, 1992).

La tecnologia de lechos fluidizados ha sido ampliamente utilizada a escala piloto y de laboratorio, pero
a escala industrial existen pocos ejemplos. Los sistemas de lecho fluidizado poseen un gran potencial
debido a las altas concentraciones de biomasa que pueden retenerse en el digestor sin problemas de
taponamiento (40-100 kg SSV/m?). Existen 3 tipos de disefios comerciales, uno de ellos en Holanda,
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Francia y Alemania (Enger et al., 1988), otro en Francia y Espafa (tza, 1991; Oliva et al.,, 1990) y el uitimo
en EE.UU. {Heijnen et a/, 1989).

b. Reactores de biopelicula para la eliminacién conjunta de nitrégeno y materia orgdnica

El fuerte incremento del desarrollo de nuevas tecnologias para el tratamiento de aguas residuales se
debe por una parte al incremento en el volumen de las aguas residuales, lo cual provoca limitaciones
en el espacio disponible para la instalacidén de las plantas de tratamiento. Esto resulta ser un probiema
comun en zonas densamente pobiadas y también cuando las instalaciones industriales se encuentran
dentro det radio urbano o no poseen disponibilidad de espacio para una ampliacion. Otro factor impor-
tante en el estudio de nuevas alternativas para la depuraciéon de aguas residuales es la intensificacion de
las exigencias en relacién con los estandares y controles de calidad. De acuerdo a las nuevas directrices
europeas las concentraciones de nitrdégeno descargadas desde instalaciones de tratamiento urbanas
no deben exceder los 10 mg/L, estandares similares han sido fijados por la Agencia Americana de Pro-
teccion Ambiental (EPA) y en Japdn dentro de los Estandares Ambientales de Calidad del Agua. Para
lograr satisfacer estos reguerimientos, nuevos procesos estan siendo desarrollados, [os cuales deben
caracterizarse por su flexibilidad, estabilidad y costos de operacién aceptables (Tabla 1). Las soluciones
tecnoldgicas propuestas incluyen mejoras tanto en los procesos biolégicos invalucrados (velocidades
de reaccion, edad de la biomasa y dindmicas de poblacién) como en la hidredinamica de los reactores
(transferencia de masa y mezcla).

Los reactores de biopelicula representan una gran parte de los “nuevos desarrollos” para la eliminacién
conjunta de materia organica y nitrogeno. Los procesos con cultivos mixtos (sistemas hibridos), en don-
de la biomasa en suspension es obligada a coexistir con biomasa inmovilizada en soporte, también se
presentan como nuevas alternativas para el desarrollo de sistemas de tratamiento de aguas; por otra
parte en la Gltima década la mejora del proceso de separacion sélide - liquido mediante {a utilizacién
de sistemas de membranas de ultrafiltracién y microfiltracién permiten reducir los tamafios requeridos
paraesta operacion y al mismo tiempo obtener mayor concentracién de microorganismes en las camaras
de reaccion.

Avances significativos en las ciencias basicas y en la modelizacion de procesos hidrodinamicos y cinéticos
de la biopelicula {Furumari y Rittman, 1994; Hermannowicz, 1998; Lewandowski et al., 1994) y la carac-
terizacion de [a estructura, composicidn y dinamica poblacional de la biopelicula (Bishop, 1997; Lazarova
et al, 1994; Zahid and Ganczarczk, 1994; Zhang et al., 1994) han favorecido el desarrollo industrial de
nuevos reactores de biopelicula y mejorado el control y operacidn de éstos para el tratamiento de aguas
industriales y urbanas.

Los sistemmas mas ampliamente utilizados para el tratamiento de aguas residuales son los que utilizan
biomasa en suspensién. Estos sistemas son capaces de eliminar eficazmente la carga orgénica que pre-
sentan las aguas residuales. Sin embargo, para que el proceso de nitrificacion se lleve a cabo eficiente-
mente en este tipo de sistemas, es necesario evitar [a presencia de elevadas cantidades de carbono en el
influente ya que puede provocar el desarrollo masivo de fas bacterias heterdtrofas, con una velacidad
de crecimiento elevada (Weismann, 1994), en detrimento de la autétrofas, reduciéndose de este modo
la actividad nitrificante del sistema. Otra posible razén para el efecto de reduccién de la actividad nitri-
ficante puede ser la competencia por el oxigeno entre las bacterias heterétrofas y nitrificantes (Hanaki
et af., 1990). Esto implica que la capacidad nitrificante maxima que se puede alcanzar en el sistema de
fodos activos va a verse influenciada por la composicion del agua industrial asi como por la concentra-
cién microbiana que se puede mantener en el sistema. La velocidad de nitrificacion no suele ser mayor
a 0,2 kg N-NH,*/m*d, estando limitada generalmente la eliminacién de la materia nitrogenada por la
concentracion microbiana que se suele mantener en estos sistemas (3 y 5 g SSV/L), de la cual solo una
pequeba fraccion se corresponde a la biomasa nitrificante.
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Tabla 1. Necesidades y soluciones tecnolégicas para sistemas de tratamiento de aguas.
{Lazarova y Manem, 2000)

Necesidades Tecnologicas

Caracteristicas del proceso

Soluciones tecnoldgicas

Intensificacidn del proceso

Incremento del velumen
de agua residual

Limitaciones de espacio

- Mejora de ptantas
existentes

- Baja disponibilidad de
espacio

- Caracteristicas del suelo

Ruidos y olores
Estandares estrictos

- Bajas Concentraciones
. |imites

- Tratamiento de [as aguas

Alta capacidad

Disefio compacto

Unidades cubiertas

Operacion estable y
flexible

Alta concentracién de
biomasa

Alta actividad de la
biomasa

Mejorar la transferencia
de masa

Fase de separacion
integrada

Biomasa adherida
Mejorar la mezcla

Reacciones multiples
en un reactor

Incremento de las
velocidades volumétricas

Mejorar las velocidades
escpecificas de conversién

Altas velocidades de
consumo de oxigeno

Mejorar la calidad del
efluente y la recuperacion
de la biomasa

Mayor resistencia a los
compuestos téxicos

Edad y calidad de |a
biomasa idependiente de
las entradas

de descarga o
Mantenimiento de

microorganismos de baja
velocidad de crecimiento

Baja sensibilidad a
mayores cargas masicas e
hidraulicas

Las principales ventajas de los sistemas de biopelicula es su habilidad para incrementar las velocidades
biolégicas de reaccion por medio de la acumulacion de aitas concentraciones de biomasa activa y de la
alta resistencia de 1a biomasa adherida a las sobrecargas organicas y compuestos toxices. Por otra parte
los sistemas de biopelicula son capaces de mantener altas edades de la biomasa lo que facilita el desarrollo
de micrcorganismos de lento crecimiento, como son los nitrificantes, y reduce su lavado del sistema.

b.i. Reactores de lecho fijo

Los lechos fijos incluyen todos los procesos en donde la reaccién biolégica toma lugar en la biopelicula
que ha sido desarrollada sobre diversos tipos de medios que se encuentran estaticos {piedras, plasticos,
esponjas, soportes granulares, membranas). El transporte de oxigeno y de nutrientes es asegurado por
el flujo del liquido a través del medio fijo. La principal aplicacién de los reactores de biopelicula fija
son para el tratamiento de efluentes secundarios (eliminacién de carbono o eliminacién simultdnea de
carbon y nitrégeno) y tratamiento terciario (nitrificacién o postdesnitrificacion), después de un pretra-
tamiento apropiado, o siguiendo a un sistema de lodos activos como paso de refinamiento. En la Tabla
2 se presenta un resumen de las eficiencias de depuracion de estos sistemas.

Los primeros sistemas de biopelicula desarrollados para el tratamiento de aguas residuales fueron los
biofiltros. Los primeros soportes utilizados ofrecian bajas superficies especificas para el desarrollo de la
biopelicula presentando ademas frecuentes problemas de colmatacion. El desarrollo de soportes sintéti-
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Tabla 2. Remocion de nitrégeno en reactores de lecho fijo.

Proceso (aplicaciones} Tipo de soporte Efiminacion de nftrégenc  Citas representativas
Filtros percolador Poliestireno, arcilla (kg N/md) Chen et al,, 1993;
expandida Capdeville B. y Rols, 1992;
' Mendez y Mema 1992;
CBR 04-0,8N Nuzziro et al,, 1992
' Polimetilmetacrilato,
poliestireno
Biofiltros de flujo 02-0,5N+D Watanabe et al,, 1994;
ascendente Grupta et al,, 1954,
arcilla expandida, Masuda et al,, 1991
piedras volcanicas, arena, 04-14N
Biofiltros de flujo ceramicas A
e LD 08-3D Wang, 1992; Pujol et al.,
A 4 1994; Rogalla y Boubigot
0,2-1,2 4 = F = Ak}
arcilla expandidad, 1990
Lechos fiotantes piedras volcanicas, arena,
ceramicas 05-15N ‘
Capdeville B. y Rals, 1992;
Pujol et alf.,, 1002, 1994
Po]i.es?ireno, polipropileno, 12-3D
polietilenc
Lazarova y Manem, 1994,
Menay y Strickfand, 1992

cos, principalmente de medios plasticos, mejoré las capacidades de eliminacicn de este tipo de sistemas
permitiendo la eliminacién simultdnea de materia organica y nitrégeno (Parker y Richards, 1986; Daigger
et al., 1994), habiéndose aplicado diversos sistemas a escala industrial.

Como ejemplo puede citarse el reactor Biofor (Degremont) que ha sido utilizado para la eliminacion de
carbono y nitrégeno de efluentes secundarios y terciarios. Es un sistema de flujo ascendente (Figura 4)
que utiliza como soporte arcilia expandida (Biolite) con un tamafio de 2 a 5 mm, una profundidad del
lecho de 2 a 4 metros, dependiendo de la aplicacion requerida, y un tiempo de contacto entre 3 y 60

min. tn estos sistemas es necesario realizar lavados periddicos para evitar la acumulacion de materia
organica y biomasa. Dependiendo de [a aplicacidn industrial los ciclos de contralavado se realizan cada
12 a 48 horas. Actualmente se encuentran instaladas mas de 100 de estas unidades para el tratamiento
de aguas residuales de origen industrial y urbano en Francia y Norteamérica (Pujol et al,, 1994; Ninassi
etal, 1998).

A nivel pitoto e industrial este tipo de reactores ha sido utilizado como tratamiento terciario para la
eliminacion conjunta de materia organica y nitrégeno acoplando en serie unidades de predesnitrifi-
cacion y nitrificacion. Los resultados obtenidos indican maximas velocidades de nitrificacion entre 0,6
y 0,8 kg N-NH,*/m’-d con una concentracion de amonio residual de 2 mg/L en el efluente {Pujoi et al.,
1998). La maxima velocidad de desnitrificacion sin adicién de fuente externa de carbono, fue de
1,2 kg N-NO_/m*d con velocidades ascensionales entre 8 y 21,5 m/h y una relacién de recirculacion de
3,5 (Ninassi et a/., 1998),

Una innovacidn en el desarrollo de biofiltros es la utilizacion de un lecho formado por capas en el cual se
combinan distintos soportes. El reactor B2A {Bigot et al., 1998) es un ejemplo de este sistema. La princi-
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Figura 4. Diagrama del reactor BIOFOR adaptado desde Lazarova y Manem (2000).

pal ventaja de este sistema es que permite el tratamiento de aguas no clarificadas. Para alcanzar altas
velocidades de filtracion este reactor utiliza un leche con una profundidad de entre 3 y 4 metros. Esta
compuesto por 3 capas de distintos rellenos: una capa con un tamafio de particula entre 1y 4 mm, so-
bre ésta, una capa de tamafio de particula intermedio y finalmente una capa con particulas de tamafio
hasta 40 mm. Este sistema ha sido utilizado para el tratamiento de efluentes secundarios y terciarios,
eliminando en forma simultanea carbono y nitrégeno, con velocidades de carga nitrogenada tratadas
de hasta 0,7 kg NTK/m*-d.

Los reactores de lecho fijo con soporte granular se caracterizan por sus altas superficies especificas para
fa adhesién de la biopelicula, mejores transferencias de oxigeno y mayores velocidades de nitrificacion
(Pujo!, 1992; Rogalla y Bourbigot, 1990). La principal ventaja de esta tecnologia es su capacidad de
funcionar simultaneamente como tratamiento biolégico y como sistema de eliminacion de sélidos en
suspension.

b.ii. Lechos moviles

Este grupo de reactores de DIOpEIICUIa cubre todos ios procesas de hiomasa adherida en donde el SOpGi’ e
r

se encuentre en movimiento (agitado, expandido, fluidizado, turbulento y circulante) mantenido po
altas velocidades de aire o liquido o por agitacion mecanica. Este modo de operacién ha permitido de-
sarrollar los siguientes beneficios: mejorar la transferencia de masa, reducir las limitaciones difusionales,
acelerar las reacciones biologicas por el incremento del 4rea de transferencia biopelicula/liquido. Utiliza
granulos pequefios (0,2 - 2 mm) o muy porosos {espumas de plastico o esponjas), los que aumentan la
superficie disponible para el crecimiento de la biopelicula. El control del espesor de [a biopelicula es una
de las mayores caracteristicas de este grupo de reactores de biopelicula, permitiendo obtener una capa
de microorganismos adheridos fina y activa. Ademas no se presentan problemas de atascamiento. Estas
ventajas permiten obtener mejores velocidades de eliminacion de materia orgéanica y nitrogenada que
los sistemas de lechos fijos, ya que se logran mayores concentraciones de biomasa fijada al soporte y es
posible operarlos a bajos tiempos de retencion hidraulicos (Cooper, 1981; Eimaieh et al,, 1987; Heijnen
et al, 1989; Sutton y Mishra, 1990).

En la Tabla 3 se presenta un resumen con los principales valores de eliminaciones de nitrégeno obtenidos
con este tipo de sistemas.
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A titulo de ejemplo pueden citarse los reactores de la empresa noruega Kaldness (Mobile Bed BioReactor,
MBBR, Figura 5) que han sido desarrollados y probados a escala laboratorio, piloto e industrial durante
los Ultimos 10 afos (Odegaard y Rusten, 1990; Rusten et al,, 1992; Rusten et al., 1997, Pastorelli et al.,
1997; Odegaard, 2000). En la actualidad se encuentran en funcionamiento en mas de 75 plantas para el
tratamiento desde pequefias comunidades hasta grandes plantas de tratamiento de aguas municipales.
Los MBBR se retlenan con soportes de 10 mm (Figura 5}, fabricados de polietileno expandido con una
densidad de 0,92 a 0,96 g/cm? (Rusten et al., 1997) siendo el maximo porcentaje de relleno en estos sis-
temas del 70% con una superficie especifica de 350 m¥m?, lo que permite alcanzar concentraciones de
biomasa de 3 a 4 kg SSV/m?. En sistemas de eliminacion simultdnea de carbono y nitrégeno, se obtuvieron
cargas organicas de 2y 2,2 kg DBO/m?*.d, con maximos valores de velocidad de nitrificacion de entre 0,15
a 0,35 kg N-NH,/m*d y concentraciones de amonio en el efluente menores de 3 mg/L.

El reactor de lecho circulante Turbo N se basa en {a circulacion airlift interna (Lazarova y Manem, 1996;
Lazarova et al., 1997, 1998). El soporte utilizado en este sistema es un plastico granular flotante con
una densidad de 0,9 g/cm® y un tamafio de particula entre 1y 3 mm. La inyeccién de aire se realiza en
uno de los compartimentos produciendo una circulacidoh homogénea del liquido, sélido y las burbujas
de gas a velocidades de flujo mayores a 35 m/s.

Se han obtenido altas velocidades de nitrificacion tanto en nitrificacion terciaria (2 kg N-NH,*/m?*-d} como
secundaria (0,6 kg N-NH,/m*-d). También se ha utilizado acoplado a un sistema de predesnitrificacion para
la eliminacion total del nitrégeno (1 kg N-NH,*/m?.d) habiéndose construido dos plantas de tratamiento
a escala real para la eliminacion de nitrégeno en Francia (1.200 h.e) y Alemania (24.000 h.e).

El sistema Circox (Frijters et al, 1996) consiste en un reactor airlift al que se agrega una zona de des-
aireacion adicional en la que se lleva a cabo la desnitrificacion. La nitrificacion y la desnitrificacion se

Tabla 3. Eliminaciones de nitrdgenc en reactores de lecho mévil {(N= nitrificacion, D= desnitrificacion).

Proceso (aplicaciones) Tipo de soporte Eliminacién de nitrdogeno  Citas representativas
(kg N/m*-d)
Lechos fluidizados 2 fases Arena, carbon, arcilla, Heijnen et al, 1991,
arcilla expandida IR Cooper, 1981; Qwsley et
U al., 1989; Sutton y Mishra,
5-10D 1990
techos fluidizados 3 fases Arena, antracita, plastico,
polietileno expandido 02-1N Hosaka et al, 1991, Fdez

- Polanco et al, 1994

Lechos moviles y Poliuretano, polietileno, 02-08N
turbulentos pellets de palietilenglicol, Rusten et al, 1995;
poliestireno 08-12D Odegaard et al., 1994; Hem
et al.,, 1994
06-120
Airlitt v lechos circulantes Palietilenglicol, gravilla, Heijnen et al., 1992; Tijhuis
arena et al, 1994: van Benthum
06-12N et al, 1998; Lazarova and
06D Manem, 19%6; Chudoba et

al, 1991




Capitulo 2 39
Remocion Bioldgica de Materfa Orgadnica

realizan mediante una poblacién mixta de microorganismos que se encuentran adheridos al soporte al
pasar desde un ambiente aerobio a uno anoxico (Figura 6). En la cdmara aerobia (airlift interno} el flujo
puede ser considerado de mezcla completa a tiempos de retencién hidraulico entre 80 y 100 minutos.

Este sistema es capaz de tratar simultdneamente cargas organicas de 5 a 9 kg DQoO_ /midy cargas
nitrogenadas entre 0,7 y 1,2 kg N-NH,*/m?.d.

biii, Reactores hibridos

Se denominan reactores hibridos a los sistemas en los que coexisten biomasa adherida a un soporte y
biomasa en suspension. La biomasa adherida puede encontrarse ligada a soportes en configuracion de

N

AN
Influente

Soporte

Figura 5. Diagrama reactor MBBR y ejemplo de soporte.
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Figura 6. Esquema del sistema CIRCOX adaptado desde Muelder y Velinga (1996},
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lecho fijo o mévil, y la separacion de la biomasa en suspensicn del agua tratada puede realizarse por
medio de sistemas de separacion sélido - liquido convencionales {sedimentadores) o mas avanzados

(membranas).

Los primeros sistemas hibridos desarrollados fueron sistemas de lodos activos a los cuales se les agre-
gaba carbén activo pulverizado o en forma de granulos (Derleth, 1927; Statham, 1936), aunque en
estos sistemas el carbén activo se utilizaba fundamentalmente en base a su capacidad de adsorcion de
compuestos organicos. Bettens (1977) observé que en este tipc de sistemas era posible mejorar la ca-
pacidad de nitrificacion ya gue el carbodn activo podia actuar como soporte de las bacterias nitrificantes
del sistema. Durante los afos ochenta se desarrollaron una gran cantidad de proyectos de investigacion
utilizando este concepto, aplicando este tipo de sistemas a aguas que podrian presentar alta toxicidad
por compuestos organicos toxicos, como aguas procedentes de la refineria del petréleo (Ng et af., 1987)
o tintes (Specchia and Gianetto, 1984). Desde entonces se han empleado diversas configuraciones de
reactoresy materiales para el soporte: sintéticos (poliestireno, poliuretano, polietelen glicol, polietileno,
etc.) o naturales {arcilla, basalto, carbén etc.).

En la seccion anterior de reactores de biopelicula se mencion6 que los soportes utilizados podrian
encontrarse en configuracién de lecho fijo o movil, por lo que los reactores hibridos también pueden
presentar ambas configuraciones. Con relacion a sistemas hibridos que utilizan soportes en lechos fijos,
los primeros en desarrollarse fueron modificaciones de los contactores biologicos rotatorios (Guaniro et
al., 1980; Medwith y Lefelhocz, 1982; Wanner et al., 1988; Suy Ouyang, 1996; Chuang et al., 1997). Otros
reactores hibridos combinan biofiltros sumergidos en los que es posible, al mismo tiempo el crecimiento
de biomasa en suspension (Odegaard and Rusten, 1990; Gebara, 1999; Hamoda y Al - Shareckh, 2000).

También han sido desarrollados sistemas con soportes dispuestos en forma de lechos méviles (ver seccion
1.3.1.2), que permiten eliminar los problemas de colmatacidn de los lechos fijos y mejoran la transferencia
de materia en el sistema (Hegemman, 1984; Tanaka et al.,, 1991: Sen et al, 1994; Mulder et af., 1996;
van Benthum et a/.,1997, 1998; Welander et a/.,, 1998; Susuki el af., 1999, Wang et al., 2000; Minch et
al, 2000; Yu et al., 2001).

Entre las aplicaciones mas recientes se encuentran sistemas que combinan los principios de los reactores
hibridos con sistemas de separacion por membranas utilizando lechos fijos sumergidos (Yamagiwa et
al., 1995; Zhang et af,,2000; Lee et al., 2001; Oyanedel et a/, 2005).

La principal ventaja de los sistemas hibridos es permitir el crecimiento de diferentes tipos de micro-
organismos que poseen bajas y altas velocidades especificas de crecimiento adheridos al soporte y en
suspension, respectivamente. Chen et al. (1997,1998) encontraron que los microorganismos de la bio-
pelicula consumen los sustratos mas lentamente biodegradables y que ademas son capaces de consumir
sustancias toxicas e inhibitorias que no pueden ser eliminadas por la biomasa en suspension {Chen et
al, 1997,1998; Mirsa y Gupta 2000; Yu et al,, 2001).

Los sistemas hibridos han sido utilizados con éxito en la eliminacion de materia organica de aguas resi-
duales urbanas o aguas sintéticas, con fracciones de materia organica rapiday lentamente biodegradable,
ya que son capaces de lograr eliminaciones, de esta tltima, mas altas que en sistemas de biomasa en
suspension convencional {Fang y Kwong, 1994; Cao y Alearts, 1995; Gebara, 1999, Wang et al,, 2000).

La aplicacion de los sistemas hibridos para [a eliminacién conjunta de amonio y materia organica, se-
gregando el crecimiento nitrificante en biopelicula y el heterdtrofo en suspension, posee las siguientes
ventajas:

Los microorganismos nitrificantes no sufren limitaciones adicionales de transporte de materia al
reducirse el crecimiento de heterotrofos sobre la biopelicula nitrificante.

JURp———
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- Los microorganismos heterétrofos en suspension no sufren limitaciones de transporte de materia por
lo cual tendran facil acceso a los sustratos disueltos, lo que limita el crecimiento de los heterétrofos

en el soporte.

- Al conseguirse altas concentraciones de nitrificantes en la biopelicula es posible alcanzar altas capa-
cidades especificas volumétricas en e! sistema, permitiendo disminuir el volumen del reactor.

Generalmente el soporte se introduce en |la cdmara aerobia donde los microorganismos nitrificantes se
desarrollan {Guaniro et al., 1980; Medwith y Lefelhocz, 1982; Wanner et al., 1988; Chudoba y Painter,
1994; Chuang et al.,, 1997, Yamagiwa et al., 1995; Welander et a/., 1998; van Benthum et al., 1998; Susuki
etal.,, 1999; Hamoda y Al- Sharekh, 2000; Al-Sharekh y Hamoda, 2001; Zhang et al,, 2000), aunque existen
también unidades que operan en condiciones andxicas (Lui et al., 1996, Welander et af., 1998).

Los estudios mas frecuentes de estos sistemas son su aplicacion en la mejora de |a capacidad nitrificante
de plantas de tratamiento ya construidas que no cumplen can las normas actuales de vertido (Guarino,
1978; Medwith y Lefelhocz, 1982; Hegeman, 1984; Odegaard y Rusten 1390; Wartchow, 1990; Shiny Park,
1991: Sen et al., 1994; Minch et al., 2000; Andrettola et al,, 2000). Chudobay Painter (1994) encontraron
que el incremento de la capacidad nitrificante en estos sistemas se debia al aumento de la concentracion
de microorganismos nitrificantes al estar favorecido el crecimiento de éstos por la incorporacion del
soporte al tangue de aireacion.

Otra aplicacion de estos sistemas se refiere al desarrollo de sistemas de eliminacién conjunta de nitrogeno
y fosforo ya que en sistemas de lodos activos se debe optimizar el tiempo de retencion de sélidos (TRS)
pues los microorganismos acumuladores de fésforo requieren bajos TRS, menores a 10 dias, mientras
que se favorece la acumulacion de microorganismos nitrificantes a mayores TRS. Al agregar un soporte
(lecho fijo 0 movil) se independiza el crecimiento nitrificante del tiempo de retencién de sslidos en el
sistema por lo que es posible obtener altas eliminaciones de nitrégeno y fosforo conjuntamente (Susuki
et al., 1999; Chuang et a/,, 1997).

A continuacion se presentan algunos de los sistemas hibridos que han tenido una aplicacion a escala
industrial.

b.iv. Sistema con adicién directa de soporte al licor de mezcla

La utilizacién de medios porosos {espuma de poliuretano o poliéster} en los procesos Captor (Banerji y
Lui, 1993) y Linpor (Hegemann, 1984) permite el crecimiento de microorganismos en suspension y en
biopelicula (Figura 7). Concentraciones de biomasa entre 7y 12 kgSSV/m? son tipicas en el licor de mez-
cla de estos sistemas, con porcentajes en volumen del soporte en el interior del reactor de entre 10 y
40%. La principal aplicacion de ambos reactores es la mejora de plantas de tratamiento existentes para
incrementar tanto la capacidad de eliminacion de materia organica como nitrogenada.

En el proceso Captor se han logrado elevadas velocidades de nitrificacion durante |a eliminacion simul-
tanea de carbone y nitrégeno en aguas residuales urbanas con concentraciones microbianas tipicasde 5,5kg
Ssv/m?, tiempos de retencién de 50 a 100 minutos, concentracion promedio de DBO en el efluente de 5,9
ma/L {para concentraciones en el influente de 135 mg/L} y eliminaciones de amonio en torno al 75%.

El sistema Linpor ha sido utilizado a escala industrial para la mejora de estaciones depuradoras de aguas
en la ciudad de Freising (Alemania) obteniendo eficacias de eliminacion de |a carga amoniacal superiores
al 87% y de materia organica alrededor de! 95% (en términos de DBO) (Reimman, 1990).
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Figura 7. Esquema de los sistemas LINPOR y CAPTOR,

b.v. Sistemas con adicion de soporte en las cdmaras aerobias

En el sistema denominado Integrated Fixed film Activated Sludge “IFAS” (Sen et al., 1994) se utilizan
dos compartimentos aerobios en los que se agrega entre un 10 y 40% v/v de espuma de poliuretano. A
cada compartimento se introduce una fraccion del influente que se mezcla en el interior por medio de
un sistema airlift que también es utilizado para recircular el nitrato al primer estanque anéxico. Esto
permite obtener altas concentraciones de biomasa en todas las camaras del sistema.

A titulo de ejemplo en la Figura 8 se presenta el esquema de una planta disefiada para el tratamiento de
8.000 m*/d instalada en la ciudad de Cox Creek, en el Estado de Maryland en EE.UU., que opera con un
tiempo de retencion hidraulico de 8 horas elimindndo mas del 85% de la DQO que ingresa a la planta
como influente primario, disminuyéndose el nitrégeno total desde 35 mg/t en el influente a 6 mg/t en
el efluente.

b.vi. Sistema Biolift (Badot et al.,, 1996)

Este sistema consta en un reactor de lodos activos situado sobre dos reactores airlift. El aire es inyectado
en |a base del reactor airlift que contiene particulas cubiertas de biopelicula nitrificante, siendo en este
compartimento donde se realiza la nitrificacian. En el estanque superior se mezcla el influente {que
contiene materia orgédnica y nitrogeno) con parte del licor proveniente del reactor nitrificante produ-
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Figura 8. Esquema del sistema IFAS,



Capitulo 2 a3
Remocion Biologica de Materia Qrgdnica

ciendose 1a desnitrificacion, bajo condiciones anoxicas, de los productos de la nitrificacién. El proceso
continua con el retorno de parte del efluente desnitrificado desde el reactor de lodos activos hacia el
reactor airlift nitrificante. Parte del efluente se lleva a un sedimentador donde se separa el agua tratada
del lodo y el resto se recircula en la cdmara de nitrificacion.

De acuerdo a estudios realizados es posible obtener velocidades de eliminacion de nitrogeno de hasta
3,5 kg NTK/m?® de agua dlarificada por dia utilizando tiempos de retencion hidraulicos de 4 h para la
etapa de desnitrificacién y 1 h para la nitrificante.

Existen varias plantas de este tipo para la depuracion de aguas residuales urbanas en funciocnamiento
desde 1993. Son plantas compactas que pueden tratar aguas de una poblacion equivalente a 10.000 h
ocupan superficies de alrededor de 40 m? con un volumen efectivo de 230 m?y 10 metros de altura.

b.vii, Sistemas Pegasus y Pegazur

Los sistemas Pegasus (Tada et al,, 1991) y Pegazur (Degremont) constan de un reactor desnitrificante
de lodos activos seguido de un compartimento aerobio nitrificante, donde la biomasa nitrificante se
encuentra retenida en particulas de polietileno en suspension, ocupando los petlets entre un 7 y 8%
del volumen de la camara aerdbica. La recirculacion entre ambos compartimentos se lleva a cabo apro-
vechando el efecto airlift debido a las diferencias de altura entre la zona aireada (reactor nitrificante)
y 1a zona desnitrificante (sin aireacién) (Figura 9). Las velocidades de eliminacion de nitrégeno refe-
renciadas en la bibliografia son cuatro veces mayores que las citadas para los sistemas de lodes activos
convencionales, a temperaturas de 15y 30°Cy de hasta ocho veces para temperaturas de 8 a 14 °C. El
tiempo de retencién hidraulico es de 8 horas lo cual es la mitad de los citados en sistemas de biomasa en
suspension para la misma carga (Tanaka et al., 1996). Por ello los requerimientos de espacio se reducen
en un 50% con respecto a un reactor de lodos activados. Este sistema se utiliza en la actualidad para
el tratamiento de aguas residuales urbanas en numerosas ciudades de Japon, depurando efluentes en
plantas de tratamiento con capacidades hasta 3.000 m¥d.

En Europa esta tecnologia la explota la compafia francesa Degremont bajo el nombre comercial de
Pegazur. En la actualidad se encuentran en construccion unidades destinadas a la mejora de plantas
de tratamiento existentes de aguas residuales urbanas (Reino Unido}. Las velocidades de nitrificacién
alcanzadas a nivel piloto, para cargas organicas de 0.8 kg DBO/m*-d, son de 0,2 2 0.8 kg N-NH,*/m?d.
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Figura 9. Esquema de los sistemas PEGASUS y PEGASUR.



44 Avances en
Biotecneologia Ambiental

2. REACTORES ANAEROBIOS GRANULARES: UASB Y EGSB

2.1 Aspectos generales

El tratamiento anaerobio es un proceso bioldgico que se basa en la transformacion de la materia con-
taminante principalmente a biogas, una mezcla de CH,, CO, y otros gases; con una reducida produccién
de lodes. Tal transformacion se Heva a cabo por medio de la accidn combinada de una serie de especies
microbianas, entre las que se establecen relaciones sintréficas, que potencian su actividad. Los procesos
anaerobios son uno de los mecanismos mas frecuentemente utilizados por {a naturaieza para degradar
las sustancias organicas. De hecho esta conversién se produce en diversos ambientes naturales, como los
sistemas gastrointestinales, los sedimentos marinos de los rios y lagos, las fuentes termales.

Los procesos anaerobios fueron utilizados por mucho tiempo solamente para el tratamiento de [odos
provenientes de estaciones depuradoras de aguas municipales. Sin embargo, los altos precios alcanzados
por los combustibles fésiles durante |a crisis energética de principios de los setenta atrajeron la atencion
sobre las propiedades del tratamiento anaerobio: bajos requerimientos energéticos y la posibilidad de
obtener biogas coma fuente de combustible. Desde entonces la digestion anaerobia ha experimentado
un desarrollo notable, siendo hoy una de las tecnologias mas importantes para la remocién de materia
organica de aguas residuales,

La bioquimica y micrabiologia de la digestién anaerobia son evidentemente méas complejas que las del
tratamiento aerobio. La falta de conocimientos sobre los mecanismos involucrados en el tratamiento
anaerobio constituyd uno de los factores que dificultaron el uso amplio de esta tecnotogia durante sus
inicios (Lettinga, 1995; Rittmann y McCarty, 1999). Esta situacién ha cambiado drasticamente durante
los ultimas décadas, gracias a una abundante investigacion realizada en el area. Esta ha permitido
comprender los procesos basicos involucrados en el tratamiento, permitiendo contar con sistemas cada
vez mas estables. Tal situacién se ha traducido en un aumento sostenido del nimero de instalaciones
a nivel mundial, tal como se observa en la Figura 10.

Los primeros reactores para el tratamiento anaerobio de aguas residuales fueron los llamados de
primera generacion, fos cuales utilizan biomasa en suspension. En este tipo de digestores el tiempo
de retencion de solidos coincide con el tiempo de residencia hidraulico, fo gue se traduce en una
operacion con altes tiempos de residencia hidraulico, dada la baja velocidad de crecimiento de los
lodos anaerobios (Parkin y Owen, 1986). Una primera ferma de superar tal inconveniente fue la
instalacion de sistemas de sedimentacion secundaria, los que permiten la recirculacién de lodos
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Figura 10. Evolucion del nimero de plantas de tratamiento anaerobio a nive!l mundial.
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de regreso al digestor. En el caso de |a digestion anaerobia esta alternativa no es de gran utilidad
debido a gue no es posible incrementar de manera sustancial la concentracion de lodos, entre otros
factores debido a su pobre sedimentabilidad {Speece, 1996).

Este inconveniente ha sido superado con la aparicién de los reactores de segunda generacion, en los
cuales la biomasa es inmovilizada al interior del digestor, independizando el tiempo de residencia de
lodos del tiempo de residencia hidraulico. Esto ha permitido el desarrollo de reactores anaerobios que
operan con altas concentraciones de biomasa, pudiendo de esta forma tratar elevadas velocidades de
carga organica.

El reactor anaerobio de segunda generacion que ha significado un avance mas importante para el de-
sarrolio de la digestién anaerobia es el digestor UASB (upflow anaerobic sludge blanquet, flujo ascen-
dente a través de un manto de lodos). Su simpleza de construccién y operacion, las altas velocidades de
carga organica gue es capaz de tratar y sus bajos costos de operacion lo han transformado por lejos en
la alternativa anaerobia mas utilizada y exitosa. Clave del éxito de tales reactores ha sido la utilizacion
de lodo granular, el que se caracteriza por su elevada actividad y alta velocidad de sedimentacion. Este
permite mantener altas concentraciones de biomasa en los reactores, sin la utilizacion de soportes o
pasos posteriores de separacion.

Los digestores UASB han demostrado a escala laboratorio, piloto e industrial que constituyen una alterna-
tiva confiable y econdmica al pensar en tratamiento de aguas residuales de mediana y alta concentracion.
Salo existen algunas dudas respecto de su utilizacion para el tratamiento de aguas muy diluidas (DQO <
1000 mg/L), por problemas de afinidad y transferencia de masa. Con el fin de ampliar el campo de accidn
de |a digestion anaerobia hacia el tratamiento de aguas residuales de baja concentracion, e incremen-
tar las capacidades de tratamiento, se han desarrollado nuevas tecnalogias, como el reactor anaerchio
granular de lecho expandido (expanded granular sludge bed, EGSB) y el reactor de circulacién interna
(internal recirculation, IC). Estos mejoran el contacto entre la biomasa y el agua residual aumentando
el nivel de agitacién al interior del reactor, reduciendo las restricciones impuestas por la transferencia
de masa y evitando canalizaciones.

Como se puede observar en la Figura 11, en la actualidad cerca del 60% de las plantas anaerobias que
operan en el mundo estan basadas en la tecnologia UASB. Los reactores de lecho expandido representan
casi el 20%. Sin embargo, su desarrollo ha sido sumamente réapido, y se espera que su participacion se

= EGSB e IC
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Figura 11. Distribucion de cada tecnologia.
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incremente notablemente en un futuro cercano. Este desarrollo ha sido impulsado por sus mayores ca-
pacidades de tratamiento, en comparacion con tecnologias mas tradicionales. Esto se aprecia claramente
en la Figura 12, la que presenta las velocidades de carga organica de disefio promedio para diferentes
tecnologias de tratamiento anaerobio.

Considerando ambos tipos de reactores (UASB y de lecho expandido), podemos afirmar que los reactores
granulares representan tres cuartas partes del total de los sistemas de tratamienta anaerobic en opera-
cion, lo que demuestra el impacto que la inmovilizacién de la biomasa en granulos ha tenido sobre el
desarrollo de los procesos anaerobios para el tratamiento de aguas residuales.
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Figura 12. Velocidad de carga orgénica (VCO) de disefio promedio para diferentes tecnologias anaerobias.

2.2. Inmovilizacion de la Biomasa en Granulos Anaerobios

La inmovilizacion de la biomasa, ya sea en granulos o en biopeliculas adheridas a un soporte, permite
independizar el tiempo de residencia de sélidos del tiempo de residencia hidraulico, al fomentar fa perma-
nencia de los microorganismos al interior del reactor. Esto permite la existencia de altas concentraciones
de biomasa (10 a 50 gSSV/L), a pesar de |a baja velocidad de crecimiento de las bacterias anaerobias. A
su vez, una alta concentracion de biomasa permite la operacion de los reactores a elevadas velocidades
de carga organica.

Los granulos anaerobios son el resultado de un proceso de auto-inmovilizacién promovida, entre otros
factores, por el flujo ascendente con que operan los digestores granulares. Este genera una presion de
seleccion que permite la permanencia sélo de los agregados de mayor tamafio (Hulshoff Pol, 1989). En el
proceso de granulacion la biomasa se agrega en particulas esféricas, mecanicamente estables, de hasta
5 mm (Kosaric et al,, 1990). Tales estructuras presentan tipicamente altas velocidades de sedimentacion,
de entre 20 y 50 m/h; densidades de 1.03 a 1.08 g/mL y una actividad metancgeénica elevada, de 0.5a 2
gDQO,,/gSSV (Schmidty Ahring, 1996; Hulshoff Pol, 1989). Estas caracteristicas se traducen en |4 perma-
nencia del fodo al interior del reactor sin la necesidad de pasos de separacién posteriores (sedimentacion
secundaria), y en una alta capacidad de tratamiento, ambas claves del éxito de {os digestores UASR.

La agregacion de las poblaciones microbianas invelucradas en el tratamiento anaerobio optimiza la co-
operacion entre los microorganismos, potenciando sus interacciones sintréficas al disminuir la distancia
para la transferencia de metabolitos entre las diferentes especies involucradas en el proceso de digestién
anaerobia (Speece, 1996). De esta forma, un granulo anaerobio mas que una forma de agregacion de
microorganismos independientes, representa la inmovilizacién de un consorcio bacteriano balanceado.
En ellos se ha observado la existencia de microcolonias consistentes en microorganismos degradadores
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de propionato o butirato y metanogénicas consumidoras de H,, en las que la transferencia inter especie
del hidrégeno se ve altamente favorecida. Recuérdese que la transferencia de hidrégeno es fundamental
para el proceso de digestion anaerobia, en la medida en que define la ocurrencia de las reacciones de
acetogénesis. Al ser éstas termodinamicamente desfavorables en condiciones normales, para gue ellas
puedan ocurrir se requiere un ambiente con bajas concentraciones de H,. Este es proporcionado por las
bacterias metanogénicas consumidoras de hidrégeno. Esto explica como la destruccion de los granulos,
y por lo tanto de las microcolonias sintroficas, se traduce en una disminucién de la velocidad de degra-
dacién (Schmidt y Ahring, 1996).

La formacién de biopeliculas en general trae consigo la problematica de la transferencia de masa, en la
medida en que los coeficientes de difusion en ellas, y por tanto en los granulos, son notoriamente menores
que en el agua (Kitsos et al,, 1992). En el transporte de sustratos hacia el interior de los granulos se pue-
den diferenciar 2 mecanismos distintos e independientes: transportes difusionat y convectivo. La difusion
esta determinada por el gradiente de concentracion. La transferencia de masa convectiva es aquella que
existe producto del movimiento de un fluido. Al referirse a la transferencia de masa en granulos, por
lo general séfo se considera el transporte difusional. Sin embargo, existen evidencias importantes que
apuntan hacia la existencia de un mecanismo convectivo, debido al movimiento del liquido en los poros
y canales que presentan los granulos anaerobios. Este fendémeno se ve beneficiado por fa formacion y
liberacién de las burbujas de biogas formadas en el interior del granulo (Lettinga, 1995).

Respecto de los mecanismos de formacion de los granulos, existen diversas interpretaciones. A pesar de
ello, en general es posible distinguir 4 pasos importantes en la formacion de estas estructuras (Schmidt
and Ahring, 1996):

1. Transporte de las células hacia el sustrato de inmovilizacion. En el caso de granulos el sustrato son
otras células; en el caso del resto de la biopeliculas, un soporte.

2. Adsorcion reversible sobre este sustrato debido a fuerzas fisico- quimicas.
3. Adhesion irreversible, debido a la interaccion bacteriana. -
4. Multiplicacién de las células y desarrollo de los granulos.

El transporte de las células {paso 1) es el resultado de diversos mecanismos, como transporte browniano,
flujos convectivos, flotacién, sedimentacion. La adhesion inicial, producto de interacciones fisico-qui-
micas, puede ser descrita en forma simplificada por |a teoria DLVO (van Loosdrecht, 1988). En el paso 3
la secrecion de pclimeros extracelulares jugaria un rol significativo.

La importancia de la secrecion de polimeros extracelufares (PEC) ha sido ampliamente investigada (Pufial
etal, 2003). Los microorganismos que forman los granulos anaerobios se encuentran rodeados por ellos,
debido a lo cual entre 1y 20% de los SSV de los granulos corresponde a PEC (Schmidt y Ahring, 1996).
Estos contienen polisacaridos, proteinas, lipidos y acidos nucleicos. El hecho que la adicién al agua re-
sidual de polimeros de composicién similar acelera el proceso de granulacion mostraria gue juegan un
papel impartante en él (El-Mamouni et al., 1998).

Por otro lado, la presencia de Methanosaeta, una bacteria metanogénica aceticlastica de caracter fila-
mentoso, generaria una red que beneficiaria fa agregacién. Dado que posee una constante de afinidad
(K,) notoriamente mas baja que otras metanogénicas (5 a 10 veces mas baja que Methanosarcina, otra
bacteria metanogénica de importancia), es abundante en granulos que tratan aguas residuales de baja
carga, y en el interior de los granulos donde las concentraciones de sustrato son menores (Guiot et al,,
1992).

Algunos autores han propuesto un mecanismo fisico-quimico para la granufacién. Tal interpretacion
esta basada en las distintas hidrofobicidades que los diferentes microorganismos poseen: bacterias
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acidogénicas presentan superficies hidrofilicas y las bacterias acetogénicas y metanogénicas presentan
superficies hidrofobicas (Daffonchio et al., 1995). De esta forma, la tension superficial del agua residual
influiria sobre el proceso de agregacion al variar la energia libre de adhesion.

Diversos autores han sefialado la importancia de varios elementos para fomentar el proceso de granula-
cion. En este sentido el hierro es usualmente suplementado durante el proceso de puesta en marcha de
los reactores granulares. No existe evidencia de que el calcio induzca la granulacion de lodo floculento.
Ademas los precipitados de CaCO, no servirian como nucleos para iniciar un proceso de nucleacién
(Speece, 1996).

La granulacion es sin duda un fenémeno complejo y lo mas factible es que sea el producto de la accidn
conjunta de los diversos mecanismos ya sefialados.

Respecto de la distribucion de las poblaciones microbianas en el granulo anaerobio, durante el trata-
miento de ciertos tipos de agua residual se ha observado la formacion de una estructura estratificada: en
las porciones externas predominan las bacterias hidroliticas y acidogénicas, seguidas por las poblaciones
de asociacién sintréfica (acetogénicas y metanogénicas consumidoras de hidrégeno), para terminar con
la presencia de Methanaosaeta hacia el interior (Guiot et al., 1992; Lens et al,, 1993; Tartakovsky y Guiot,
1997). Tal organizacion beneficiaria la 6ptima degradacion de los sustratos intermediarios, al proporcionar
condiciones favorables para el desarrollo de cada una de las poblaciones involucradas.

En todo caso, la formacion de una estructura estratificada esté determinada por la composicion del
aqua residual. Sustratos complejos presentan una organizacion como la descrita, mientras que sustratos
simples como acetato o etancl no la presentan (Grotenhuis et al, 1991; Fang et af,, 1994; Fang, 1998).
Fang et al. (1995) plantea que la existencia de estratificacion depende de la relacién entre las cinéticas
de degradacion de los diferentes sustratos. Para aquellos sustratos que presentan una velocidad de bio-
degradacion mayor a la de los intermediarios formados, como es el caso de carbohidratos, los granulos
desarrollan estructuras estratificadas. La Figura 13 muestra un esquema de la distribucion de poblaciones
que se generatia en el caso de granulos anaerobios con glucosa como sustrato (Guiot et al,, 1992).

La estratificacién de las poblaciones microbianas ademas genera un efecto de proteccion sobre las bac-
terias metanogénicas. Las poblaciones acidogénicas, muchas de las cuales son facultativas, consumen
rapidamente el oxigeno que pueda ingresar al reactor, evitando que éste tlegue a las bacterias metano-
génicas (Kato et al.,, 1993; Kato et al,, 1997).

g_lucosa

Acidogénicas .
Metanogénicas — —_
consumidoras de H2

Acetogénicas
Metanogénicas ——
consumidoras de Hz

CH3COOH

methanosaeta

Figura 13. Esquema del modelo estratificado de Guiot et al. (1992) para granulos anaerobios con gfucosa
como sustrato.
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2.3. Estabilidad de granulos anaerobios

Naturalmente la estabilidad de los granulos en un reactor granular es fundamental para su correcta
operacion. La pérdida de la granulosidad del lodo puede ocasionar una disminucion considerable de la
concentracién de microorganismos, disminuyendo la capacidad del reactor. La calidad del agua residual
es fundamental en este sentido. Diversas investigaciones han mostrado la incapacidad de formar granules
anaerobios con cierto tipo de aguas residuates (Speece, 1996).

El grado de materia organica no acidificada que posea el agua residual es un factor importante que
puede afectar la estabilidad de un digestor granular. Un alto contenido de este tipo de sustratos puede
ocasionar problemas operacionales serios, debido al crecimiento excesivo de bacterias de tipo acidifi-
cante. Estas pueden llegar a crecer en gran medida en suspension, y sobre la superficie de los granulos,
ocasionando agtomeraciones y disminuyendo su sedimentabilidad (Alphenaar, 1994; van Lier et al,
1997a). Al parecer este problema es mas serio en reactores EGSB que en UASB, pues la baja velocidad
superficial permitiria la formacion de agregados, sin que existiera un crecimiento importante sobre los

granulos (Jeison, 1999}

2.4. Flotacién del Lodo Granular

La flotacion de los granulos anaerobios puede constituir un problema operacional importante, en la me-
dida en que produce un lavado continuo del lodo granular, disminuyendo su concentracion. En general
se distinguen 2 fenémenos que conducen a la flotacion del lodo en reactores granulares: la adhesion de
las burbujas de biogas a los granulos, y el entrapamiento de ellas al interior de fos mismos.

La adhesion de burbujas de biogas estaria determinada por el grado de hidrofobicidad de la superficie
de los granulos. Es asi como superficies mas hidrofobicas, que presentan angulos de contacte mayores,
serfan mas propicias para la adhesion de burbujas de biogas (Thaveesri et af,, 1995a).

Una mayor hidrofobicidad, implica una menor tensién superficial biofilm-fase gaseosa {y,.). lo que se
traduce para el sistema biofilm-burbuja en un mayor trabajo de adhesion (Adamson, 1990). Las bacterias
acidogénicas en general forman biofilms de caracter hidrofilico {dngulo de contacto menor a 45°), a
diferencia de las metanogénicas y acetogénicas que presentan superficies mas hidrofébicas (angulo de
contacto mayor a 45°) (Daffonchio et al., 1995). Es por esto que ios granulos anaerobios de estructuras
estratificadas, con las bacterias acidificantes al exterior, presentarian un menor grado de flotacion (Tha-
veesri et al., 1995a; Thaveesri et al., 1995b; Thaveesri et al, 1995¢). Dado que el nivel de estratificacion
esta determinado por la calidad del agua residual y los sustratos que ésta contiene (Grotenhuis et al,
1991; Lens et af., 1993; Fang et al., 1994; Thaveesri et al,, 1995a; Schmidt y Ahring, 1996) existen en {a
practica pocas opciones, economicamente plausibles, para evitar este tipo de flotacion. La adicion de
materia organica no acidificada u otros aditivos que beneficien la estratificacion de los granulos implica
costos que en la mayoria de los casos son prohibitivos. La forma mas efectiva de limitar los efectos que
este fendmeno acarrea, es el disefio de un sistema de separacion SLG efectivo, que evite el lavado del
lodo flotante (Lettinga and Hulshoff Pol, 1991). La flotacion por adhesidn de burbujas es facilmente
reversible, bastando sélo un poco de agitacion para controlarla.

Respecto del entrapamiento de burbujas al interior de los granules, este fendmeno ocurre en granulos
de gran tamafio, y/o durante el tratamiento de aguas residuales de baja carga. Bajo tales condiciones el
sustrato es consumido preferentemente en la porcién exterior del granulo, lo que genera la aparicién
de espacios vacios, debido al decaimiento y lisis celular (Alphenaar et al. 1993). Estos espacios son ocu-
pados por el biogas producido por los microorganismos, lo que disminuye la densidad aparente de estos
granulos generando su flotacion (Yoda y Nishimura 1997), tal como se observa en la Figura 14. Dado que
el crecimiento de los granulos es un proceso continuo, eventualmente todos los granules de un reactor
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Figura 14, Fotografias de un granulos anaerobio seccionados, con una burbuja de biogas en su interior
(indicada por la flecha). La barra indica Tmm. (Jeison, 1999)

podrian llegar a presentar acumulacion de biogas en su interior y mostrar tendencia a flotar, al alcanzar
tamanos tales que no permitan el suministro de sustrato hacia el interior. En tal sentido Yoda y Nishimura
(1997) presentan dos alternativas para solucionar el problema de la flotacion. La primera de ellas es la
adicion del ion Fe?, el que supuestamente aumenta la firmeza del granulo, evitando la formacién de
cavidades. La sequnda es la instalacion de un sistema que recolecte los granulos flotantes del reactor, los
fraccione y los retorne a él, de manera que sirvan de nucleos para la formacion de nuevos granulos.

2.5. Almacenamiento y reactivacion de granulos anaerobios

Una de las caracteristicas valiosas que poseen los granulos y en general de las biopeliculas anaerobias
es su capacidad para mantener parte importante de su viabilidad por periodos prolongados de tiempo
(varios meses, incluso afios), pudiendo recobrar su actividad original en periodos reducidos de tiempo
(Bae et al., 1995; Shin et al,, 1993; Wu et al., 1995). Tal caracteristica convierte a los reactores anaerobios
granulares en una alternativa interesante para el tratamiento de las aguas residuales originadas en in-
dustrias que poseen una produccion estacionaria o intermitente, cuya generacién de residuos liquidos
en muchas ocasiones se circunscribe a periodos del afio determinados (por ejemplo la agroindustria).
Esta propiedad del lodo anaerobio nace de la notoria disminucién que experimenta la velocidad de
decaimiento end6geno en condiciones de ausencia de sustrato (Speece, 1996). Esto se traduce en una
especie de hibernacién, que permite la mantencién de su viabilidad. Prueba de esto es que es posible
almacenar muestras de lodo anaerobio por periodos prolongados (varios meses), con pérdidas de acti-
vidad moderadas. De esta forma, es factible efectuar re-arranques en tiempos reducidos de reactores
anaerobios que han permanecidos sin operar por periodos prolongados (Jeison, 1999).

2.6. El Reactor UASB

El reactor UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanquet) es sin lugar a dudas la aplicacién mas exitosa y por
tanto mas ampliamente utilizada de la digestion anaerobia. Se basa en la formacién de un lecho de
lodos, de preferencia granular, cuyas buenas propiedades de sedimentaciéon definen su permanencia
en el reactor.

Como se aprecia en la Figura 15, éste posee 2 secciones principales: el lecho de lodos y el separador SLG
(solido-liquido-gas). El lecho de lodos es una capa de biomasa granular ubicada en la parte baja del
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Figura 15. Esquema de un reactor UASE.

reactor, sohre la cual existe una suspension de particulas de lodo, mezclada con los gases producidos
en el proceso de degradacién. El agua residual ingresa al reactor por su parte inferior, ascendiendoc a
través de él. Los contaminantes son biologicamente degradados al entrar en contacto con |a biomasa,
produciéndose cantidades importantes de biogas {CH,, CO, y otros) lo que ayuda al mezclamiento. En
la parte superior, el separador SLG recolecta el bicgas producido y evita la salida del lodo anaerobio.
Existen diversos disefios de separadores SLG, sin embargo fa mayoria sigue el esquema de campanas de
forma triangular.

El principio de sedimentacién interna de lodo suspendido y granular fue originalmente reportade
en 1962 en Sudafrica (Hemens et al., 1962}. Sin embargo no fue hasta mediados de los setenta que la
tecnolagia UASB alcanzé un desarrollo significativo, gracias a la significativa investigacién realizada en
Holanda durante esa década. Tal desarrollo permitié la instalacion de la primera planta piloto {(de 6 m?)
y luego la construccion, en 1977, de la primera planta de escala industrial con un volumen total de 200
m?, para el tratamiento de aguas residuales de una industria azucarera (Lettinga et a/, 1980). Yaen el
- afo 1990 existian 205 instalaciones en funcionamiento, con un velumen total construido de 340.000 m?
{Lettinga y Hulshoff Pol, 1991). Solo 7 afios después el nimero de reactores ya se habia incrementado
a 790 (Hulshoff Pol et al., 1998a).

El rapido desarrollo e implementacion de la tecnologia UASB es el resultado de un conjunto de ventajas
propias, las que unidas a las ya conocidas de los sistemas anaerobios, lo transforman en una alternativa
altamente conveniente. Entre estas caracteristicas se cuentan las siguientes:

No posee partes movibles para el mezclamiento.

Es posible adaptarlo para el tratamiento de una amplia gama de compuestos recalcitrantes.
Se pueden aplicar altas velocidades de carga organica.

Es capaz de retener una alta concentracién de biomasa con una alta actividad especifica.

Los costos de capital son mas bajos que otros reactores anaerobios o aerobios, dado que la separacion
s6lido-liquido-gas se lleva a cabo en el reactor, y no se requiere de soportes para la biomasa.

No presenta los problemas de canalizacion existentes en sistemas de biomasa fija, ni requiere los
altos consumos de energia que el lecho fluidizado necesita.
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Se puede adaptar al trabajo a aitas concentraciones de 10xicos.

Los puntos claves en el disefio de un reactor UASB son el sistema de distribucion del influente y el siste-
ma separador SLG. El primero debe distribuir de forma homogénea el agua residual, de manera tal de
ponerla en contacto can toda la biomasa contenida en el reactor. Una distribucion inadecuada generara
zonas muertas en el digestor, disminuyendo por tanto la eficiencia del mismo. Por su parte el sistema
separador SLG, ademas de recolectar el biogas, determina la permanencia del lodo al interior del reactor,
por fo que su disefio es crucial. Un disefio ineficiente puede generar el lavado excesivo de la biomasa,
disminuyendo su concentracién en el reactor.

El material de construccion mas cominmente usado es el concreto, el que debe ser revestido para evitarsu
corrosion. Muchos de jos primeros reactores construidos en {os afos setenta han experimentado problemas
de este tipo, tanto en su sector superior por la presencia del H,S, como bajo el nivel del agua, debido a
la disolucion del CaQ del concreto debido a la presencia de CO, en solucién (Lettinga and Hulshoff Pol,
1991). En el caso de reactores pequefios {(volimenes menores a 50 m®) es comun la utilizacion de fibra
de vidrio para su construccién, la que ademas presenta la ventaja de ser resistente a la corrosion.

Los parametros de operacion de un reactor UASB son los mismos que el resto de los reactores anaero-
bios: velocidad de carga organica, pH, alcalinidad, etc. Un pardmetro adicional de vital importancia lo
constituye la velocidad superficial. Valores muy elevados pueden traducirse en el lavado excesivo de la
biomasa. El valor maximo dependera del disefic del separador SLG y de {a calidad del lodo granular, sin
embargo valores entre 1y 1.5 m/h son generalmente aceptados como garantia de una operacion segura
(Lettinga y Hulshoff Pol, 1991).

La capacidad de tratamiento de un reactor UASB varia dependiendo tanto de la calidad del agua residual
{biodegradabilidad, concentracion, etc.) como de la actividad del lodo utilizado. La carga organica maxima
debe ser por lo tanto determinada por medio de la realizacion de ensayos a escala laboratorio y/o piloto.
La Tabla 4 presenta algunos valores de referencia para la velocidad de carga organica aplicada a reactores
UASB, dependiendo de la concentracién del agua residual y de su fraccion de DQO insoluble.

En el caso del tratamiento de aguas residuales de baja concentracién (DQO menores a 1000 mg/l) es
posible que el reactor se vea limitado por la carga hidraulica antes que por la carga organica alimentada,
Dado que existe una velocidad superficial maxima a la que se puede operar el reactor, existira por tanto
un flujo maximo de entrada al mismo, y un tiempo de residencia minimo. En el tratamiento de aguas de
baja concentracion la velocidad de carga organica maxima a aplicar puede gquedar determinada por tal
tiempo de residencia minimo, aunque la biomasa contenida al interior del reactor sea capaz de metabolizar
una mayor carga de materia organica. Es asi como para un reactor UASB de 6 m de altura, alimentado
con un agua residual de 1 gDQO/L no se pueden superar una VCO de 6 kgDQO/m*.d sin superar una
velocidad superficial de 1.5 m/h. Por tanto es totalmente factible que un digestor UASB se vea limitado
por consideraciones hidraulicas y no por su capacidad de degradacion de la materia organica.

2.7. El Reactor EGSB

El Reactor EGSB (Expanded Granuiar Sludge Bed) nace de una serie de modificaciones realizadas a los
reactores UASB, con el fin de mejorar el contacto entre el agua residual y la biomasa. Para lograr este
objetivo se utilizan altas velocidades superficiales de liguido. Las velocidades utilizadas varian entre 4y
10 m/h, a diferencia dei reactor UASB, en el cual por lo general no se sobrepasa el valor tmvh (Lettingay
Hulshoff Pol, 1991). De esta forma, en el caso del EGSB se obtiene un lecho expandido bastante agitado,
mientras que en el UASB se cuenta con un lecho principalmente estético. Debido a esta caracteristica,
los reactores EGSB poseen una baja retencién de sélidos suspendidos, por lo gue no son eficientes en su
remocion, siendo en ese caso la alternativa UASB la mas adecuada (Lettinga y Hulshoff Pol, 1991).
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Tabla 4. Velocidades de carga organica aplicables para reactores UASB operando con lodo granular
{Lettinga y Hulshoff Pel, 1991)

Velocidad de carga orgénica aplicable a 30° € (kgDQO/m3-d)
Concentracién {(mgDQO/L) Fraccidn DQO Remocion reducida de Remocion significativa de
: insoluble solidos susp. solidos susp.
hasta 2000 10 a 30% 8-12 2-4
30 a 60%
8-14 2-4
2000 - 3000 10 a 30% 12-18 3-5
30a60%
12-24 2.6
6000 - 9600 10 a30% 15-20 4-6
30a60%
15- 24 3-7
'}
9000 - 18000 10 a 30% 1524 4.5

La mayor velocidad superficial de los reactores EGSB se logra por medio de una fuerte recirculacion,
en conjunto con una relacidn altura/didmetro mas elevada que los reactores UASB. Por |o general, los
reactores EGSB industriales poseen alturas de entre 7y 14 metros (Zoutberg y de Been, 1997), lo que se
traduce en menores requerimientos de espacio.

Los reactores EGSB poseen también un sistema separador SLG al igua! que los UASB. Sin embargo, ha
resultado necesario el modificar o redisefiar el tipico sistema de campanas caracteristico de los UASB,
en la medida en que éste es incapaz de operar eficientemente a las altas velocidades superficiales im-
perantes en los EGSB.

Dado que los reactores EGSB utilizan lodo granular, no requieren del uso de soportes, como es el caso
del lecho fluidizado. Esto ha mostrado ciertas ventajas desde el punto de vista de fa retencién de bio-
masa at interior del reactor. La altas velocidades superficiales necesarias para fluidizar el lecho pueden
flegar a generar un grado de erosion importante, al grado de dificultar la adhesién a los soportes y el
crecimiento de los microorganismos en la biopelicula (Frankin et al, 1992)

La capacidad de operar con altas velocidades superficiales permite a los reactores EGSB funcionar con
elevadas razones de recirculacion. Esta capacidad los hacen adecuados para el tratamiento de compuestos
inhibitorios pero anaerébicamente biodegradables. La recirculacion permite diluir la entrada al reactor
de manera de generar niveles de estos compuestos que permitan su remocién, Un ejemplo claro de ello
es el funcionamiento del reactor EGSB ubicado en la planta quimica Caldic Europoort (Holanda). Este
opera con un efluente industrial que posee 10 g/t de etanol y 20g/L de metanol, cuando las concentra-
ciones inhibitorias son 0.8 y 0.5 g/L respectivamente (Zoutberg y de Been, 1997).

Altos valores de la velocidad superficial ademds mejoran la agitacién, disminuyendo las restricciones
difusionales externas (Brito and Melo, 1997). El promover un alto grado de agitacién beneficiaria ade-
mas el transporte de masa convectivo existente en los granulos anaercbios, por lo que la operacion con
valores elevados de la velocidad ascensional det liquido seria doblemente positiva (Lettinga, 1995). Por
otra lado, las altas velocidades superficiales que son posibles en los EGSB generan una elevada capacidad
hidraulica, en el sentido que son capaces de operar sin inconvenientes con bajos tiempos de residencia,
sin presentar problemas de retencién de biomasa. Esto no ocurre en los UASB, en la medida en que los
valores para la velocidad superficial estan limitados por el disefio de su sistema separador SLG, lo que
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define un tiempo de residencia minimo. Esta caracteristica de los reactores EGSB, junto con el mejor
contacto entre el lodo y el agua residual, [o convierten en una alternativa interesante para el tratamiento
de aguas residuales de baja concentracion.

La Figura 16 presenta un esquema del reactor EGSB de Biothane. La Figura 17 por su parte presenta una
fotografia del reactor EGSB ubicado en DSM (Santiago, Chile), el que posee un volumen util de 1100
m?.

2.8. El reactor IC

Los reactores de circulacion interna (Internal Circulation, 1C) estan conformados por 2 compartimientos
sucesivos, puestos uno sobre el otro, como se observa en la Figura 18. Cada uno de ellos posee un sistema
de separacion solido/liquido/gas propio. El primer compartimento contiene un lecho expandido de lodo
granular, en el que la mayor parte de la materia orgdnica del agua residual es transformada a biogas.
Este es recolectado por el primer sistema de separacion, y conducido por medio de una tuberia hasta
un sistema de separacion ubicado en el tope del reactor. El ascenso del biogas por esta tuberia genera
el arrastre del agua residual y el lodo, los que también suben por ia mencionada tuberia. En el tope
del reactor el biogas es separado, y el agua residual con el lodo descienden por un conducto de bajada
hasta el fondo del reactor, donde se mezclan con el agua de entrada. Esto genera un flujo de circufacién
interna, el que le da nombre al reactor. En el compartimiento superior fa materia organica residual es
removida y el bicgas formado es colectado en el separador superior. El agua residual tratada abandona
el reactor por medio de un sistema colector ubicado sobre el separador SLG superior. De esta manera,
los compartimentos inferior y superior operan con una altay baja carga, respectivamente. Esto genera
que la produccién de biogas sea reducida en la parte superior, por lo que el nivel de turbulencia tam-
bién lo es. De esta manera se logra una separacion eficiente del lodo granular del agua residual tratada
(Driessen y Yspeert, 1999; Habets et al.,, 1997; Pereboom y Vereijken, 1994).

La recirculacién interna a la que es sometida el primer compartimiento genera un alto nivel de agitacion,
mejorando el contacto entre el agua residual y la biomasa, permitiendo el tratamiento de altas cargas
organicas. Ademas, se favoreceria la transferencia de masa al interior de los granulos: las oscilaciones de
presion hidrostatica a la que es sometido el lodo granular debido a su circulacion en el reactor, induciria
flujos convectivos al interior de los granulos, aumentando la actividad (Van den Heuvel et af, 1996).

La recirculacién genera altas velocidades superficiates, las que pueden ser de 8 a 20 veces mayores que
en reactores UASR. Esto, junto a las elevadas razones altura/diametro, se traducen en maycres esfuerzos

de corte sobre los granulos, lo que pudiese generar una mayor formacion de finos. Ademas, se ha
observado que los granulos que se desarrollan en este tipo de reactores poseen una menor resistencia
mecanica (Pereboom y Vereijken, 1994}, Esto estaria relacionado con las mayores velocidades de carga
orgdanica gue son capaces de tratar, en la medida en que la firmeza de los grénulos esta relacionada con
la velocidad de crecimiento de la biomasa, la que a su vez depende de la velocidad de carga organica
(Pereboom, 1997).

2.9. Tratamiento anaerobio de aguas residuales diluidas con reactores granulares

Tradicionalmente los procesos anaerobios han sido utilizados para el tratamiento de aguas residuales de
mediana y alta concentracion, debido a que las constantes de afinidad {K,) de las poblaciones anaerobias
poseen valores elevados, hasta 10 veces mayores que los microorganismos aerobios involucrados en el
tratamiento de efluentes (Speece, 1996). A altas concentraciones (lejos del valor de K,) la biomasa opera
a su maxima capacidad. Sin embargo, en efluentes diluidos, la velocidad de depuracion se ve afectada
por lo gue mayores volimenes de reactor son necesarios,
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Figura 17. Reactor EGSB ubicado en DSM, San-
tiago, Chile (Reproducida con auterizacién de la
empresa).

Figura 19. Reactor IC ubicado en la compafifa
cervecera Estrella galicia. La Corufa, Espafia
(Reproducida con autorizacion de la empresa).
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Ademas de las consideraciones cinéticas existen una serie de inconvenientes a superar para aplicar los
procesos anaerobios a este tipo de residuos:

Las aguas residuales diluidas por lo general son descargadas a baja temperatura, y en ocasiones
poseen concentraciones importantes de oxigeno disuelto (Hulshoff Pol et al,, 1998b).

Las bajas concentraciones se traducen en una baja penetracion de los sustratos en tos granulos {Dol-
fing, 1985), lo que disminuye la cantidad de biomasa activa.

Las producciones de biogas son menores, reduciendo el grado de mezcla dentro de los reactores,
Esto puede generar problemas de transferencia de masa y de homogeneidad en la distribucion del
influente, con la consiguiente formacion de canalizaciones (Kato et al,, 1994).

Mientras menor es la concentracion del agua residual, mayor sera la fraccion de metano disuelto en
el agua de salida, lo que naturalmente reduce la eficiencia global del proceso. A 20 °C, en el trata-
miento de un agua residual de 500 mgDQO/L hasta un 15% del metano producido puede abandonar
el digestor disuelto en su efluente (Hulshoff Poi et af., 1998b).

A concentraciones menores, los tiempos de residencia en los reactores también se reducen (para
mantener una determinada velocidad de carga organica). Esto puede llegar a traducirse en la limi-
tacion hidraulica de algunos reactores, especialmente de los UASB.

Como se menciond, por lo general las aguas residuales de baja carga son descargadas a baja temperatura
(temperatura ambiente), lo que complica aun mas su tratamiento por medios anaerobios. El tratamiento
anaerobio de efluentes de baja temperatura posee también caracteristicas propias que dificultan su
aplicacion, las que también deben ser consideradas:

La disminucion de latemperatura afecta la cinética del proceso anaerobio, reduciendo las velocidades
maximas de reaccién y aumentando las constantes de afinidad {(Wu et al, 1993; Banik et a/,, 1998).

La operacion de digestores anaerobios a baja temperatura se caracteriza por [os bajos rendimientos
a hiogas, lo que se traduce, al igual que en el caso de bajas concentraciones, en problemas de mezcla
(Rebac et af., 1995; van Lier et al.,, 1997b).

Temperaturas bajas de operacion también afectan el proceso de transferencia de masa, al disminuir
los coeficientes de difusion, uno de los dos métodos de transporte de sustrato hacia el interior de
los granulos.

A pesar de todos estos inconvenientes, durante la Ultima década se han realizado esfuerzos importantes
por llevar |as ventajas de los procesos anaerobios al tratamiento de aguas residuales de baja concentracion
y también de baja temperatura. Resultados promisorios se han obtenido gracias al desarrolio de nuevos
reactores como los EGSB e IC, v a la aplicacion de alternativas ya clasicas coma los reactores UASB.

En la actualidad existe un numero no despreciable de reactores UASB destinados al tratamiento de aguas
residuales municipales, un residuo tipicamente de baja concentracion. En general, estos digestores UASB
operan con niveles de remocion entre 65 y 85%, con tiempos de residencia de 4 a 6 horas, a tempera-
turas moderadas (socbre 20°C) {Lettinga, 1994). Es asi como uno de los reactores UASB mas grandes del
mundo, ubicado en Bucaramanga Colombia, esta destinado al tratamiento de residuos domiciliarios
(Schellinkhout y Collazos, 1992). El sistema de tratamiento esta compuesto por 3 médulos de 3300 m?
cada uno, sequido de 2 lagunas de estabilizacion.

Por su lado los reactores granulares de lecho expandido, ya sea def tipo EGSB o IC, presentan caracte-
risticas sumamente interesantes para el tratamiento de aguas residuales diluidas, en [a medida en gue
el nivel de agitacion de estos reactores no es tan dependiente de |la produccion de biogas como ocurre
en los digestores UASB. Diversos autores han mostrado la posibilidad de tratar anaerébicamente aguas
residuales de concentraciones tan bajas como 500 mgDQO/L o menores (Kato et al,, 1997; Rebac et a/,
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1995; Rebac et al., 1999; van Lier et al,, 19973, Jeison y Chamy, 1939). Por lo tanto, existe la posibilidad
derta de lograr niveles de remocion aceptables, a cargas organicas al menos moderadas, bajo condiciones
para las cuales hace pocos afios la digestion anaerobia se hubiera descartado de plano.

3, SBR (SEQUENCING BATCH REACTOR})

El sistema SBR es un sistema de llenado y vaciado de lodos activos para el tratamiento de aguas residua-
les. En este sistema, el agua residual se afiade a un reactor discontinuo que elimina los companentes
no deseados y luego se vacia. La ecualizacién, aireacion y decantacion pueden conseguirse usando un
Unico reactor discontinuo. Para optimizar el funcionamiento del sistema se emplean dos o mas reactores
discontinuos en una secuencia de operaciones predeterminada. Estos sistemas han sido usados satisfac-
toriamente para et tratamiento de aguas tanto urbanas como residuales.

Procesos de llenado y vaciado similares a los SBR no son de reciente desarrollo como ceomtnmente se
cree. Entre 1914y 1920, varios sistemas de este tipo a escala industrial estuvieron en operacion. El interés
en los SBR se reavivé sohre los afios 60 con el desarrollo de ruevos equipos y tecnoiogia. Mejoras en
los sistemas de aireacion y control han permitido a los SBR competir con los sistemas de lodos activos

convencionales.

Una version modificada del SBR es el sistema intermitente de ciclo de aireacidon extendida que fue desa-
rrollado por Goronszy (1979) a mediados de los 70. Este sistema fue creado como una modificacion de
los reactores tipo carrusel de un Gnico tanque con una entrada continua, descarga periddica y aireacion
extendida, trabajando satisfactoriamente sin necesidad de decantadores externos.

3.1. Descripcion del proceso

Los procesos llevados a cabo en los SBR son los mismos que en Jos sistemas de lodos activos convencionales,
pudiéndose definir un SBR como un sistema de lodos activos que opera en el tiempo y no en el espacio.
La diferencia entre ambas tecnologias es que el SBR realiza la ecualizacién, tratamiento biologico y
decantacion secundaria en un solo tanque usandao una secuencia de cantrol temparizada. En e! sistema
convencianal de lodos activos dichos procesos se realizan usando tanques separados.

El proceso SBR esta caracterizado por una serie de fases (ilenado, reaccion, decantacion, vaciado y pau-

sa), teniendo cada una de ellas un perfodo de duracidn determinado. Normalmente la purga de lodo

tiene lugar después de la fase de decantacion. Las diferentes fases de la operacién de un sistema SBR
se muestran en la Figura 20.

La fase de pausa puede ser suprimida cuando se dispone de un tanque de ecualizacién o de cualquier
otro sistema para manejar e! exceso de caudal de entrada.

Ademas de las fases mencionadas anteriormente, !a fase de llenado y de reaccién pueden tener varias
subfases basadas en fa entrada de energla al sistema lo que resulta en varias estrategias de operacion
respecto de la aireacion y agitacidn, Se distinguen las siguientes subfases:

Llenado estatico: No se suministra energia al sistema; permite la acumulacién de sustrato.

Llenado con agitacion: Se mantiene la mezcla sin aireacion para [levar a cabo reacciones anaerobias
0 andxicas.

Llenado con aireacion: Se mezcla con aireacién para llevar a cabo reacciones aerobias.
Reaccion con agitacion: Se mezcla sin aireacion para llevar a cabo reacciones anaerobias o andxicas.
Reaccion con aireacion: Se mezcla con aireacion para llevar a cabo reacciones anéxicas.
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Figura 20. Tases de operacién de un ciclo de un sistema SBR.

El agua residual entra al reactor durante la fase de llenado. El grado de interaccién entre la biomasa y
ios constituyentes del agua residual dependera del flujo de sustrato facilmente biodegradable que entre
al sistema y de |a estrategia de llenado empleada.

Un ciclo de operacion comienza arbitrariamente con la fase de llenado y termina con la de pausa. El
volumen de agua residual introducido al reactor es AV, que es afiadido al volumen de agua y lodo que
queda en el reactor al final del anterior ciclo (V). Al fina! de la fase de llenado el reactor contiene V=
V +AV,. Una vez que se ha completado la fase de reaccion y se para la energia de agitacion, la biomasa
comienza a decantar. Después de purgar el exceso de lodo (V) y descargar el sobrenadante tratado (V ),

el reactor esta dispuesto para recibir una nueva carga de agua residual.

Para el disefio y operacién de un proceso SBR de fodos activos, ademas de la edad del lodo y la carga
especifica, se tienen en cuenta los siguientes parametros:

T, : tiempo de duracion de la fase i

T, . tiempo total de un ciclo

RTL : relacion del tiempo de llenado, T/T,, donde T, es el tiempo de llenado
RIV . relacion de intercambio volumétrico, AV/V

TRH : tiempo de residencia hidraulico, calculade como T /RIV

3.2. Aplicacién

La sofisticada operacion que se requiere en plantas con SBRs tiende a ser un factor en contra para usar
este tipo de plantas con caudales elevados. Como estos sistemas tienen una pequefia superficie de
implantacion, son utiles para areas en donde el terreno disponible sea limitado. Ademas, los ciclos del
sistema pueden ser modificados para llevar a cabo la eliminacion de nutrientes, si es necesario. Esto
hace a los SBRs extremadamente flexibles para adaptarse a Jos parametros de vertido requeridos. Los
SBRs son también econdmicamente efectivos si se requiere un tratamiento posterior al biologico, como
la filtracion.

Ventajas

Ecualizacion, decantacién primaria (en la mayoria de los casos), tratamiento biolégico y decantacion
secundaria pueden ser llevados a cabo en un solo reactor.
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Flexibilidad operacional y control.
Ahorros en costos de capital por la eliminacién de sedimentadores y otros equipos.

Necesidad pequefia de terreno.

Desventajas

Serequiere un alto nivel de sofisticacion (comparado can los sistemas convencionales) especialmente
para plantas grandes.

Alto mantenimiento comparado con los sistemas convencionales debido a la tecnologia que lleva
implicita.

Posibles vertidos de lodo flotante o decantadoe durante la fase de vaciado con algunas configuraciones
de SBR.

Requerimiento de un tanque de ecualizacion antes del SBR, dependiendo de la fluctuacién de caudal
y concentracion.

Ensuciamiento de los sistemas de aireacion.

3.3. Comparacion entre los sistemas de flujo continuo y los SBR

Unsistema SBR puede ser comparado con un reactor de flujo en pistén (RFP) o un reactor de mezcla com-
pleta (RMC) dependiendo del modo de operacion. La representacion matematica de un SBR con llenado
instantaneo es la misma que la de un RFP en estado estacionario. La principal diferencia entre un SBRy
un RFP es que en el primero no se pueden alcanzar condiciones de flujo en pistdon en un Unico tanque
debido a la dispersion resultante del sistema de aireacion. Sin embargo si se puede aproximar a una serie
de 3 6 4 RMC operando en cascada. Por otra parte, un balance de materia a un SBR con alimentacién
prolongada se asemeja a un estado no estacionario de un RMC con volumen variable.

En la Figura 21, se representan dos ciclos de 5BR, cada uno de ellos correspondiendo a un sistema de
flujo continuo. La recirculacion del lodo y agua tratada en el sistema de flujo en pistén es comparable
con el agua remanente en el SBR después del vaciado (V). La relacion de recirculacion para un RFP y fa
RIV para un SBR con alimentacion instantanea viene dada por la ecuacion:

RIV=

1+
donde

a es la relacion de recirculacion.

En los procesos de flujo continuo la corriente de agua residual pasa a través de la planta por gravedad,
siendo necesario el bombeo para la recirculacion de lode, mientras que los sistemas SBR no necesitan
recirculacion dado que la sedimentacién tiene lugar en el propio tanque.

Los sistemas de flujo continuo y los SBR estan disefiados para manejar influentes con condiciones varia-
bles. Cuando la carga hidraulica aumenta, €l TRH de un sistema continuo disminuye. En un sistema SBR
se puede ajustar el tiempo de ciclo a las condiciones actuales del influente a expensas del tiempo usado
en la fase de pausa. Dicha fase funciona entonces como tampon de las sobrecargas del influente.

Para aumentar la flexibilidad de operaciéon de los sistemas en continuo se usan el “bypass” del agua
residual y la recirculacién tanto del lodo como del agua residual. La recirculacion se dirige mayoritar-
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Figura 21. SBRs con llenado instantdneo y continuo.

iamente al primer reactor, mientras que el bypass va a los tanques anoxicos anaerabios para aportar
donadores de electrones para llevar a cabo la eliminacion de fosforo y/o |a desnitrificacion. La accion
equivalente en fos SBR es la aplicacion de diferentes etapas aireacion y agitacion durante el llenado.

3.4. Aspectos microbioldgicos

El crecimiento de biomasa con buena capacidad de sedimentacion y el contrel de los organismos
filamentosos son factores criticos en el funcionamiento de los sistemas de ledos activos. Chudoba et
al. (1973) demostraron que los organismos filamentosos podian ser evitados cuando el lode activo era
periGdicamente expuesto a altas y bajas concentraciones de sustrato. Ligeras diferencias en los parametros
cinéticos de las bacterias filamentosas y no filamentosas son las causas de este efecto. Por otra parte, la
exposicion a altas y bajas concentraciones de substrato minimiza la sensibilidad del sistema a sobrecargas
y fluctuaciones de los componentes del influente y factores ambientales. Otra forma de conseguir el
enr|queC|m|ento de bacterias formadoras de fléculos y la supresion del crecimiento de filamentosas es

i anismos a altas concentraciones de sustrato sequido de largos periodos sin

alimentacion.

Por otra parte, si se quiere obtener la eliminacién de nitrégeno se deberan alternar condiciones aerobias
y andxicas para favorecer el crecimiento de las bacterias nitrificantes y desnitrificantes, mientras que si se
quiere favorecer el crecimiento de las bacterias eliminadoras de fésforo se deberan alternar condiciones
anaerobias y aerobias.

Cada una de las condiciones impuestas periddicamente tiene un papel importante durante la puesta en
marcha y la operacion normal. La estrategia de operacién llevada a cabo durante la puesta en marcha
define el tipo de poblacion microbiana que finalmente va a ser seleccionada y enriqueciday, por lo tanto,
define los limites y capacidades de tratamiento de! sistema. E! consorcio de microorganismos obtenido
puede ser modificado y ajustado mediante cambios apropiados realizados en las estrategias de operacion
empleadas después de la puesta en marcha. En todo caso, los resultados esperados de una determinada
estrategia sélo pueden ser observados después de un largo nimerc de ciclos.

Debido a las fluctuaciones temporales de caudal y concentracion del influente pueden ocurrir sobre-
cargas, por lo que las plantas de tratamiento de flujo continuo se sobredimensionan para que cumplan
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los limites especificos de vertido durante dichas sobrecargas. Debido a que habitualmente no se dan
estas condiciones el aporte diario de sustrato es generalmente inadecuado y el sistema se adapta a
una situacién de baja carga modificando la distribucién del tipo de organismos. Como resultado, la
capacidad de la planta no esta debidamente explotada y la poblacion desarrollada en el sistema podria
tener una capacidad limitada para responder a la sobrecarga dado que los organismos requeridos no
estan presentes cuando ocurren dichas sobrecargas. Por el contrario, los sistemas SBR permiten rapidos
ajustes para el control de filamentosas o la mejora de la eliminacién de nutrientes mediante el cambio
de los tiempos dedicados a cada una de las fases. Ademas, el nimero de tanques operativos y los niveles
méximo y minimo de cada tanque pueden ser cambiados para ajustar los ciclos de tiempo para conseguir
las especificaciones de vertido.

3.5. Tipos de sistemas SBR

Pueden distinguirse cuatro grupos genéricos de SBR, cada uno caracterizado por una estrategia espe-
cifica usada para el llenado o la inclusion de una fase de reaccion o pausa. Estos grupos genéricos son
los siguientes {(Wilderer et al., 2001):

a. Sisternas con influente periddico, una fase de reaccion y una fase de pausa

EI-SBR como originalmente fue definido se muestra en la Figura 22. Se usan normalmente dos o mas
tangues. El influente va siendo suministrado periédicamente a los tanques hasta que alcanza su valor
maximao.

En este sistema las condiciones de alta concentracion de material facilmente biodegradable se alcanzan
mediante un llenado estatico que tiene una funcidn equivalente a un selector, mientras que las condi-
ciones de baja concentracién se logran con una fase de aireacién suficientemente larga sin alimentacion.
Se emplean fases de llenado con agitacion y con aireacion para conseguir la eliminacion de nutrientes.
Las fases de sedimentacidn y vaciado tienen lugar sin adicién de influente al tanque. La fase de pausa
es equivalente a un tanque de ecualizacion lo que permite al sistema manejar condiciones de caudal
variable sin perder eficacia.

b. Sistema con entrada periddica de influente, una fase de reaccion y sin fase de pausa.

El influente entra a un tanque de ecualizacion antes de ser distribuido en los tanques SBR. La cenfigur-
acién de los tanques permite trabajar con diferentes estrategias de llenado. El tanque de ecualizacion
tiene la misma funcion que |a fase de pausa en el caso descrito anteriormente. Similarmente, un llenado
instantaneo es equivalente a tener una fase de llenado estatico lo que resulta en elevadas concentra-

Influente

\l Lienade estético l
4'( l Llenado agitado !

Llenado atreada

Reacclén atreada
Decantaclén

| Vaciado

D ] Descanso . — ]
g Efluente « - Ciclo —

intermitente

Figura 22, Sistema SBR con influente periddico, una fase de reaccién y una fase de pausa.
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ciones de sustratos. Como en el primer caso, |la fase de llenado con agitacion se usa para implementar
la eliminacién de nutrientes y las fases de decantacién y vaciado tienen lugar sin adicion de influente al
tanque. En la Figura 23 se presenta un esquema.

¢. Sistema con influente interrumpido, un selector y sin fases de reaccion y pausa

Son sistemas SBR gue tienen un selector interno o externo, como el presentado en la Figura 24. En estos
sistemnas el llenado se interrumpe durante la fase de vaciado o durante las fases de vaciado y decantacion.
Todos estos sistemas tienen una linea de recircutacién que devuelve el licor de mezcla del reactor principal
al selector.

El influente entra al reactor a través de un selector operado con una estrategia de agitacion/aireacion
predeterminada para conseguir proteccion contra los organismos filamentosos. El porcentaje de tiempo
que se airea durante el llenado es determinado por la carga aplicada y la necesidad de eliminacion de

nitraneann
IR Us\-l s

d. Sistemas con (nfluente continuo

Estos SBRs pueden ser operados como un Unico tangue ¢ como una serie de tangues en paralelo. Una
vez que el agua ha alcanzado el nivel maximo predeterminado, |los agitadores y aireadores se paran, el
lodo activo decanta y el sobrenadante se vacia. En la Figura 25 se presenta un esquema de esta moda-
lidad de operacion.

Para minimizar el efecto de entrada de influente durante el vaciado, el reactor se divide en dos zonas
separadas por un deflector. Esta primera zona actda también como selector. Estos sistemas operan con
una fase de llenado completamente aireada, ocurriendo un llenado estatico al final del ciclo.

3.6. Diseno de plantas SBR de lodos activos

Los parametros basicos usados en el disefio del sistema incluyen las cargas hidrdulica, organica, nitroge-
naday de fosforo. Estas son empleadas para determinar el tamafio, la frecuencia del ciclo, la velocidad
de descarga del efluente tratado y la demanda total de oxigeno. La edad del lodo y ta concentracién de
biomasa y sus caracteristicas de sedimentacién tienen una mayor importancia en el calculo de la profun-
didad y el volumen del reactor. La mayoria de los sistemas que tratan aguas residuales urbanas operan

Influente
7#1 Tanque de ecualizacién

Lienadoagtado [ | )
Llenado aireado | I
Decantaclén i [
i [ | Vactado —
UL) Ciclo
§ Efluente
intermitente

Figura 23. Sistema SBR con entrada periédica de influente, una fase de reaccién y sin fase de pausa.
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con edades de lodos que permiten llevar a cabo los procesos de nitrificacion y desnitrificacion. Cuando
se pretende llevar a cabo la eliminacién de carbono, nitrégeno y fosforo, se debe tener en cuenta que
estos procesos muchas veces ocurren simultaneamente y son interactivos.

a. Parametros hidraulicos

Dadas las fluctuaciones que puede sufrir 1a carga hidraulica es necesaria la informacién sobre ei caudal
medio diario, el caudal maximo y su duracién y variaciones estacionales para poder realizar el diseno.
La capacidad volumétrica de la planta se basa generalmente en las puntas de caudal, mientras que la
capacidad de carga orgénica se basa en la carga media diaria.

La duracion de un ciclo se calcula en base al caudal méximo durante temporadas no lluviosas, siendo
modificado en épocas de lluvia. Tal modificacion tendra como objetivo la supresion de filamentosas y
cumplir las especificaciones de vertido.

b, Parametros del influente

Para llevar a cabo el disefio de un sistema SBR se requiere el conocimiento de los siguientes parametros
del influente:

DBO total y soluble

DQO total y soluble

N-NH,*y N-NO;

solidos volatiles y totales en suspension

Alcalinidad

P-PO,?

pH

Temperatura

Substancias téxicas

Influente
T i Llenado
T y Efluente  Llenado estitico _ — -
~. — g Henadoatreado
™ Decantaclén . [
L { Vaclado ]
’ Reciclo de todo ‘T Reciclo de lodo e ]

< ——Ciclo ———»

Figura 24. Sistema SBR con influente interrumpido, un selector y sin fases de reaccién y pausa,

_]nﬂuente continuo

|
Llenado
< Lienado atreado
Decantaclon
Vaclado 1
Efluente intermitente ~—  Ciclo ——*

Figura 25. Sistema SBR con influente continuo.
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¢. Eliminacion de DQO

La eliminaciéon de DQO para sistemas que tratan aguas residuales urbanas no es un problema ya que
generalmente estan disefiados para eliminar nutrientes por lo que cumplen los iimites de vertido im-
puestos para DBO y DQO. La mayor dificultad es ¢} control del crecimiento de organismos filamentosos
especialmente en aguas residuales poco cargadas. El uso apropiado de una fase de llenado estaticoy
una fase de reaccién o un selector minimizara estos problemas.

Para el caso de aguas residuales industriales la eliminacién de DQO es mas complicada y requiere de
estudios de biodegradabilidad. En algunas ocasiones es dificil enriquecer microorganismos capaces de
degradar los compuestos presentes en dichas aguas por lo que se debe dar importancia a la estrategia
de operacién elegida.

d. Nitrificacién ! desnitrificacion

Como ocurre en los sistemas de flujo continuo se debe establecer una edad de iodo minima para poder
llevar a cabo el proceso de nitrificacion. Dado que no hay conversién bioclégica durante las fases de
decantacion y vaciado, la biomasa no es efectiva durante todo el ciclo. Por lo tanto, se debe definir el
tiempo de Residencia de Sélidos (TRS) efectivo del sistema teniendo en cuenta los periodos efectivos en
el proceso. Con respecto a la nitrificacion dado que el crecimiento autotréfico sélo tiene lugar durante
el periodo aerobio, el TRS aerobio (8,,) se calcula como:

Vi % T
B, =
AX, T,

donde:
- volumen total del sistema SBR {m?)
X, . concentracion de biomasa en el reactor durante la fase de reaccién (kg SSV/m?)
AX, : velocidad de produccion de lodo (kg S5V/d)
T, . tiempo del ciclo (h)
T, : tiempo total de las fases aireadas {h}

De forma similar se puede definir un TRS efectivo para los organismos heterétrofos (8,,) teniendo en
cuenta la suma de los periodos aerobio y andxico (tiempo efectivo, T,).

Se han encontrado producciones importantes de N,O durante el inicio de |a fase aerobia debido a que los
bajos niveles de oxigeno presentes provocan una nitrificacion y desnitrificacion incompleta. Por lo tanto,
se debe poner especial atencidn a la estrategia de alimentacion del sistema para evitar la produccion
de dicho compuesto (Park et al,, 2001).

e. Eliminacion de fosforo

Se debe asegurar que varias fracciones de DQO del influente sean convertidas en acidos grasos de
baja masa molecular (p.e. 4cido acético} y sean usadas por los organismos eliminadores de fésforo. Se
deberan desarrollar estrategias que eviten el consumo de estos compuestos por los microorganismos
heterdtrofos aerobios como es la introduccion de influente al lodo sedimentado durante la fase de
ilenado estatico.
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Cuando se necesita la eliminacion tanto del fésforo como del nitrégeno, la secuencia del proceso debe
incluir un periodo anaerobio en el ciclo (Bernal-Martinez et al,, 2000). La cantidad de fosforo que se puede
eliminar por medio de los organismos acumuladores de fosforo {OAF) depende de la disponibilidad de
productos de fermentacion y compuestos organicos sotubles fermentables bajo condiciones anaerobias
y de la fraccién de periodo anaerobio. El consumo de estos compuestos por otros procesos competitivos
como |a desnitrificacion debe ser minimizado. Entonces, la relacion V /AV, sera lo mas pequena posible.
Se puede conseguir la minimizacién de la recirculacion de nitrato al primer periodo de llenado con
agitacién permitiendo desnitrificar al lodo reciclado en condiciones endégenas.

En los primeros estudios sobre los procesos de eliminacion biologica de nutrientes, se asumia que los
OAF no podrian usar el nitrato como aceptor de electrones, y por lo tanto, s6lo podian crecer y acumular
fosfato bajo condiciones aerobias (Wentzel et al,, 1989). Sin embargo, muchos trabajos demostraron
que una parte significante de los OAF podian tomar fosfato en condiciones andxicas. Se hipotetizo que
la poblacion invelucrada en la eliminacion de fésforo comprendia al menos dos grupos; uno capaz de
utilizar tanto oxigeno como nitrato como aceptor de electrones (OAF desnitrificantes) y otro grupo capaz
sélo de usar oxigeno (QAF aerobios).

Sin embargo, debido a la baja produccion de energia con nitrato comparada con la obtenida con oxigeno,
se reporta una productividad celular mas baja en sistemas SBR anaerobio-andxico que en sistemas anae-
robio-aerobio. A pesar de la baja produccion celular, se han encontrado buenas eficacias de eliminacion
de fosforo en sistemas enriquecidos con OAF desnitrificantes (Sorm et al., 1998). Si los OAF desnitrifi-
cantes acumulan fosfato usando e! nitrato como aceptor de electrones, entonces el carbono organico
puede ser usado simultadneamente para ¢liminar nitrégenoy fasforo. Esto es importante dado que el
contenido en carbono orgénico en la mayoria de las aguas residuales urbanas es el factor limitante para
la eliminacién de fésforo y nitrégeno. El empleo de OAF desnitrificantes hace posible también reducir
la produccion de lodos y la demanda de aireacion (Copp y Dold, 1998). Lee et al. (2001) proponen la
introduccion de una fase anéxica en el medio de |la aerobia de un SBR anaercbio-aerobio para mejorar
el enriquecimiento de las OAF desnitrificantes.

f. Separacién del lodo

Durante la fase de decantacion el lodo flocula durante un periodo de 10-15 minutos o mas dependiendo
de |as propiedades superficiales de los floculos, la geometria de! reactor y el modelo de agitacion creado

e la fase de aireacion. Se debe poner especial atencién a que la energia

de agitacion se disipe lo mas rapido posible.

Algunos disefios de decantadores permiten al licor de mezcla entrar al decantador durante las etapas
de agitacion y aireacion porque la descarga se hace justo por debajo del nivel superficial para evitar el
vertido de lodos sobrenadantes. Por otra parte, algunos sistemas reciclan los primeros 30 segundos del
vertido al reactor, mientras que en otros casos se Usa un sistema para prevenir la acumulacidn de solidos
en e} sistema de decantacion después de la descarga.

Valores tipicos de disefio para sistemas SBR se muestran en la Tabla 5 (EPA, 1999).

3.7. Analisis de procesos para la eliminacién de nutrientes

Para determinar el b, necesario para la eliminacién de nitrégeno se definiran dos conceptos como son
la capacidad de nitrificacion (N_) y el potencial de desnitrificacion (N,,) (Artan et al, 2001).
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Tabla 5. Valores tipicos de disefio para sistemas SBR.

[ Aguas urbanas Aguas industriales
Relaciéon F/M (d") 0,15-0,40 0,15-0,60
Duracién def ciclo (h) 4,0 4.0-24
Concentracion de biomasa* (mg/L) 2000-2500 2000-4000
TRH (h) 6-14 Variable

* referida al volumen minimo del sistema

a. Capacidad de nitrificacion
La concentracién del nitrégeno amoniacal oxidado o del nitrato producido se calcula a partir de un
balance al amonio y al nitrogeno orgénico biodegradable:

Nax:CO|+SAi-SAe-S -N

Oe X

donde:

Ce @ Nitrégeno organico biodegradable en el infiuente (mg N/L)

5, ° Nitrégeno amoniacal en el influente {(mg N/L)

5, : Nitrégeno amoniacal en el efluente (mg N/L)

S - Nitrégeno organico soluble biodegradable en el efluente {mg N/L)

La cantidad de nitrégeno eliminada en la purga de lodos, N, se calcula mediante un balance de materia,
asumiendo que el nitroégeno incorporado a la biomasa autétrofa es despreciable:

Now =10y YHobs -C

si

donde

Y. - 1@ productividad heterétrofa observada viene dada por:

T+fb 8, Y,

H™XE
S
donde
Y,  productividad heterétrofa (gDQO/gDQO)
b, : velocidad de respiracion enddagena (d)

J: fraccion inerte de la biomasa
ty, © contenido en nitrégeno de |a biomasa (gN/gDQO)
¢, : Concentracién de DQO biodegradable en el influente (mgDQO/)



Capitulo 2 67
Remacidn Biologica de Materia Organica

b. Capacidad de desnitrificacion

Un parametro importante en el dimensionamiento de este tipo de sistemas es la concentracion de nitrato
que puede ser eliminada mediante la desnitrificacion. La capacidad desnitrificante puede ser definida
como la fraccién de nitrato equivalente de la demanda total de electrones asociada con el carbono

orgéanico eliminado:

NDN= £, O

2,86Q

donde

VO, es la velocidad de suministro de oxigeno requerido por las heterétrofas:

Vo, =(1-Y,,) QC
nes el factor de correccion para la respiracién anéxica. Asumiendo que la velocidad de consumo de aceptor
de electrones es |a misma durante los periodos aerobio y anéxico, f sera equivalente a la relacion entre
el periodo andxico (T,,) y el efectivo (T,). Entonces, N, puede ser calculado mediante la expresion:

Npy= () (1-Y) S5

T, 2,86

Sin embargo, si el llenado ocurre sélo durante el periodo anéxico la capacidad de desnitrificacion aumenta
para una relacion T, /T dada, puesto que |a velocidad de consumo de aceptores de electrones durante el
periodo anéxico sera mayor que durante el periodo aerobio. Teniendo en cuenta que toda la demanda
de aceptores de electrones asociada con el crecimiento sobre sustrato facilmente biodegradable, O, .
ocurre en periodos andxicos y la porcién restante (O, -0, ) se distribuye entre los periodos aerobio y
anéxico en una relacion T, /T,, se puede definir el siguiente balance de materia:

DN

+1{0,,-0 :

2,86QN_, =1 O i~ Opis) T

RHss
E

si, Ope = (1-Y,)QS,, siendo S la concentracion de DQO facilmente biodegradable en el influente.

Sustituyendo en las ecuaciones anteriores se obtiene que:

N = Ton n{1-Y,,) S + Tﬂ_n {1 -YH) _SEL._

T 28 T 2,86

E E

Esta ecuacién indica que S, afecta significativamente a N, especialmente a bajos valores de la relacion
1,7 Cuando la relacion DQO/NTK es baja en el agua residual, es importante limitar la operacion de
llenado s6lo a los periodos andxicos para cumplir las condiciones de vertido para el nitrato.

¢. Nitrato disponible

Dado que sélo el nitrato restante en el volumen inicial al final det ciclo previo estara disponible, la efi-
cacia de desnitrificacion de los sistemas predesnitrificantes (sistemas con un Unico periodo de llenado
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con agitacion al inicio del ciclo) estara determinada por la relacion V /V,, siempre que la capacidad de
desnitrificacion sea suficiente para eliminar todo el nitrato disponible. Entonces, la concentracién de

nitrato en el efluente, S, , esta dada por:

No es posible aumentar la relacion V_/ AV, para aumentar e| nitrato disponible a menos que se aumente
el TRH. Cles y Wilderer (1991) propusieron un ciclo con tres fases de llenado con agitacion para aumentar
el nitrato disponible sin desperdiciar la capacidad desnitrificante. En el caso de multiples fases de llenado
con agitacion, la concentracion de nitrato en el efluente vendra determinada sélo por la fraccion de
volumen del titimo llenado sila capacidad de desnitrificacion durante los periodos anoxicos es suficiente
para eliminar todo el nitrato producido en los periodos aerobios previos.

d. Dimensionado basado en fa edad efectiva del lodo

Aunque un ciclo de un sistema SBR tiene caracter no estacionario, un SBR sometido a condiciones
constantes de influente opera bajo condiciones estacionarias en el sentido de que un ciclo es idéntico
a otro. Por lo tanto, un SBR puede ser dimensionado, como los sistemas de flujo continuo, para un TRS
en estado estacionario.

El disefio de SBRs con eliminacion de nitrégeno se basa en la seleccidn de un TRS adecuado para autétrofos,
0., ¥ heterétrofos, 0. La nitrificacion es la etapa limitante en la eliminacion de nitrégeno y mantener
la habilidad del sistema para nitrificar depende de la seleccidén de una edad aerobia de lodo adecuada,
B, La 8, , seleccionada debera ser mayor que la edad minima aerobia del lodo que se determina en base
ala maxima velocidad de crecimiento autotrofa seleccionada para la temperatura critica del proceso. La
0, necesaria para la eliminacion de nitrégeno puede ser calculada mediante la ecuacién:

0 BXA
XE T T
(1+_0M)

E

La cantidad de lodo que puede ser mantenida en el reactor, M,

M,=Y, Q-C, - 0X

donde:
Y, : produccién neta de lodo (g55T/gDQO)

La produccion neta de lodo depende de la productividad heterdtrofa observada y de |a materia inerte
particulada del influente.

YN = i Xy
CSi

S5TDQO ( YHobs

X

i : relacion SST/DQO para la biomasa (gSST/gDQO)

551,020

: concentracion de DQO inerte particulada en el influente {(mg DQO/L)



Capitulo 2 69
Remacidn Bioldgica de Materia Orgdnica

Sustituyendo se obtiene que:
T
C

Mx:YN'Q'CSiexE'

E

Una vez conocida la cantidad total de lodo, el volumen necesario para el lodo decantado puede ser cal-
culado para un valor de IVL (indice volumétrico de lodo) seleccionado. V,, debe ser mayor que el volumen
de lodo decantado para prevenir el escape de biomasa durante la fase de vaciado. El volumen v, puede
ser calculado a traves del valumen del lodo decantado usando un factor de sequridad (SF):

V=S, M, IVL-10°

El volumen afiadido en cada ciclo disminuye al aumentar ef numero de ciclos. Por otra parte, dado que la
relacion T /T, aumenta con el numero de ciclos, la biomasa, y por lo tanto, el volumen de lodo necesario
para mantener el TRS efective requerido también aumentara. Entonces, se puede determinar el tiempo

de ciclo que minimiza el volumen total dei reactor para cada conjunto de valores de composicion del
agua residual y TRS efectivo. Diferentes valores de tiempo de ciclo pueden conducir a valores similares
al 6ptimo de volumen del sistema pero dando unas relaciones V /AV, diferentes.

Teniendo en cuenta que esta relacion corresponde a la razén de recirculacion, se seleccionara un tiempo
optimo de ciclo de acuerdo con lo que se espera del proceso. Por ejemplo, para la predesnitrificacion se
seleccionaria un tiempo de ciclo mas corto lo que Ilevaria a mayores relaciones de recirculacion, mientras
que para la eliminacién biolégica de fosforo seria mejor tiempos de ciclo mayores para minimizar la
entrada de nitrato durante el primer periodo de agitacion. El tiempo optimo de ciclo también aumenta
cuando lo hacen tanto 0, como la concentracion del agua residual.

3.8 Controf on-fine

El aumento del interés hacia el control de los procesos bioldgicos on-line permitié el desarrollo de tecnicas
y estrategias de operacion capaces de optimizar las plantas de tratamiento en terminos de eficacias de
eliminacion y en términos de costes. El parametro de control mas usado es ef potencial de oxidacion-
reduccion (POR), el oxigeno disuelto (OD} y pH, y sus sondas son faciles de usary baratas. Recientemente
algunos investigadores han demostrado la eficacia de estas medidas como parametros de control bajo
condiciones anéxicas y aerobias. Watanabe et al. (1985) sugirieron un método basado en un valor fijo
del potencial redox, mientras Wareham et al. (1993) estudiaron una estrategia basada en tas dinamicas

relativas del PORy OU.

La monitorizacion del pH, OD y POR en un sistema SBR para el tratamiento de aguas residuales tiene
las siguientes ventajas:

Control del proceso bioldgico a través de puntos relevantes como el “valle de amonio” durante la
oxidacién y la “rodilla de nitrato” durante las etapas anoxicas.

La optimizacion de la etapa aerobia, cuando se completa la nitrificacion, la oxigenacion se para.

La optimizacion de la etapa de desnitrificacién, cuando la desnitrificacion se completa, el tiempo
posterior de la etapa anoxica puede ser evitado.

De esta manera el ciclo SBR puede ser llevado a cabo en menos tiempo o en menor volumen sin el riesgo
de un descenso en la eficacia de eliminacién de contaminantes. £n la Figura 26 y 27 se pueden observar
algunos puntos relevantes en las dinamicas del pH, OD y POR (Andrettola et al,, 2001):

Consecucion de la nitrificacion, del valle de amonio y punto de ruptura del OD. El valle de amonio
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Figura 26. Perfiies durante la nitrificacién.
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Figura 27. Perfiles durante la desnitrificacion.

es el punto de minimo de la curva de pH. El punto de ruptura del OD es una inflexién con pendiente
positiva en la curva de OD, relativo al hecho de que ¢l consumo total de amonio significa que no hay
demanda para la oxidacién de amonio.

Consecucion de la desnitrificacion, de la rodilla de nitrato y de la cima de nitrato. La rodilla de nitrato
es una inflexion con pendiente negativa en la curva del POR; depende del agotamiento de N-Nox, el
comienzo de la actividad sulfato reductora y la consiguiente etapa anaerobia (Plisson-Saune et al.,
1996). La cima de nitrato es un maximo en la curva de pH.

Los perfiles de pH y POR también pueden usarse como parametros de control cuando se produce la
eliminacion de fésforo y nitrogeno simultaneas (Cho et af, 2001).

3.9. SBR de biopelicula

En los sistemas de biopelicula se pueden retener altas concentraciones de biomasa independientemente
de sus caracteristicas de decantacion y la operacién con bajos TRH no causa el lavado de la biomasa,
También se reporta una mayor estabilidad de los microorganismos que crecen en biopeliculas frente a
substancias toxicas y variaciones de pH y temperatura.

Entre las aplicaciones de los sistemas SBR de biopelicula caben destacar:

El proceso de nitrificacion/desnitrificacién y la eliminacion bioldgica de fésfora de aguas urbanas e
industriales.

Tratamiento de lixiviados provenientes de vertederos de residuos sélidos
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Tratamiento de aguas residuales que contengan contaminantes en concentraciones bajas
Tratamiento de aguas de procesos con altas cargas

En los sistemas SBR de biopelicula ademas del tratamiento bioldgico del agua residual ocurre un proceso
de filtracién por lo que para evitar la oclusién del medio se recomienda la separacion previa de los solidos
suspendidos y también un lavado regular. Para permitir un lavado eficaz del lecho se recomienda gue
la profundidad no supere los 5 m.

La seleccién de! tipo de soporte usado dependerd tanto de la composicién del agua a tratar como de
los objetivos especificos del tratamiento. Los tamafios tipicos de los soportes granulares estan sobre
2-8 mm de didmetro. Se puede escoger un tamafio menor si sélo se pretende llevar a cabo el proceso
de nitrificacién debido a la baja productividad de la biomasa nitrificante, mientras que si se pretende
llevar a cabo la remocién de materia organica se recomiendan tamarios mayores de particulas y poros
para evitar oclusiones.

El material usado como soporte en estos sistemas puede ser:
materiales granulares inertes
soportes con capacidad de adsorcién {carbon activo, zeolitas...)
materiales plasticos

El ciclo tipico para los sistemas SBR de biopelicula consiste en tres fases: llenado, reaccion y vaciado. No
se necesita tiempo para la decantacion en contraste con los sistemas SBR de lodos activos. Esto permite
gue la RIV sea cercana al 100% para los SBR de biopelicula, mientras que para los SBR de lodos activos
esta relacién como méximo es sobre el 70%. Un punto en contra de estos sistemas es la considerable
fraccién de reactor ocupada por el soporte.

Para mantener un espesor adecuado de la biopelicula y evitar fa oclusion del lecho se necesitan lavados
regulares. Generalmente, la secuencia de lavado dura de 20 a 40 minutos. Este tiempo puede ser consi-
derado el equivalente al tiempo de sedimentacidn en los sistemas SBR de lodos activos. La fase de lavado
no contribuye al tratamiento biolégico del agua pero si es necesaria para una operacion estable. Este
tiempo se debe de tener en cuenta en el calculo de las velocidades de carga tratadas, por lo que para
obtener altas velocidades de carga se debe evitar la entrada de solidos en suspensian al sistema para
minimizar el tiempo de lavado. Una opcién atractiva es la posibilidad de usar la propia agua residual
para el lavado lo que evitarfa la necesidad de una fase de llenado.

Por otra parte, cabe mencionar que la tecnologia SBR ya ha sido aplicada en combinacién con el uso
de membranas para el tratamiento de aguas con alta carga obteniendo altos porcentajes de remocion
{Ng et al., 2000).

4, BIO-REACTORES DE MEMBRANA PARA EL TRATAMIENTO DE AGUAS RESIDUALES

Como ya se ha discutido anteriormente, la inmovilizacion de la biomasa es un aspecto crucial en todo
reactor biolégico para el tratamiento de aguas residuales. La capacidad de tratamiento esta directamente
relacionada con la concentracién de microorganismos. Mayores concentraciones de lodos se traducen en
mayores capacidades de tratamiento o menores volumenes de reactor. Las formas mas comunes de lograr
esta inmovilizacion son la formacién de biopeliculas, y [a sedimentacion secundaria y posterior reciclo
de lodos. Una forma alternativa es la utilizacién de membranas, las que permiten la total retencion de
los sélidos en suspension. Dado que la biomasa es fisicamente retenida al interior del reactor, no existe
riesgo de lavado de células, y la capacidad de conversion no depende de la formacién de biopeliculas
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o fléculos con buenas propiedades de sedimentacion. Adicionalmente, los bio-reactores de membrana
(BRM) ofrecen la posibilidad de retener microorganismos especificos que en ausencia de membranas
serian lavados. Un ejemplo claro son los altos niveles de nitrificacién observados en bio-reactores de
membrana aerobios, en comparacion con sistemas tradicionales de lodos activados, en la medida en que
microorganismos nitrificantes son efectivamente retenidos (Shim et al., 2002). Los birreactores de mem-
brana, representarian también una alternativa interesante para el tratamiento de aguas residuales con
altos contenidos de solidos suspendidos, en la medida en que estos son retenidos al interior del reactor,
permitiendo su degradacion (Fakhru'l-Razi and Noor, 1999; Fuchs et al., 2003; Harada et al., 1994).

La principal desventaja de los bio-reactores de membrana esta relacionada con el costo de las mismas
membranas, su ensuciamiento, y los requerimientos energéticos (Stowa, 2002; vanDijk and Roncken,
1997). Sin embargo, durante los tltimos afios se han realizado importantes avances en el desarrollo de
membranas mas econémicas, y abundante investigacion se lleva acabo con el fin de encontrar configur-
aciones y estrategias de operacion que permitan reducir los costos de inversion y operacion.

De acuerdo a la posicion de la membrana, los BRM se pueden clasificar en dos grupos: membrana
sumergida y membrana externa (Figura 28). En sistemas de membrana externa, el ensuciamiento de
la membrana y la deposicion de sélidos se controlan por medio de la velocidad del liquido sobre la
superficie de la membrana. Esto normalmente se traduce en valores elevados de flux (flujo por unidad
de 4rea de membrana), pero también en altos requerimientos energéticos. La energia requerida para
bombeo en BRM aerobios puede llegar a constituir entre el 60 y 80% del consumo total, de manera
que la aireacion solo representa entre 20y 40% (Gander et al., 2000). Por otro lado, la circulacion del
contenido del reactor por la unidad de membrana, tuberias, bombasy valvulas podria traducirse en una
disminucion de la actividad microbiana, debido a la exposicion a altos esfuerzos de corte (Brockmann
and Seyfried, 1996). Los sistemas de membranas sumergidas poseen menores requerimientos energéticos.
Sin embargo, los niveles de flux son menores, por lo que se requieren mayores areas de membrana. En
estos Ultimos, la forma mas comUn de controlar el ensuciamiento es por medio del burbujeo de gas. En
el caso de BRM aerobios, la aireacién cumple por lo tanto una funcién doble: proporcionar oxigeno y
ademas controlar el ensuciamiento.

La seleccion del tipo de membrana es otro aspecto de gran importancia. En este sentido dos decisiones
basicas deben ser analizadas: material y tamafio de poro. Por lo general en instalaciones de tratamiento

agua agua
residual residual

membrana
permeado
bio-reactor
permeado bio-reactor
Bio-reactor de membrana externa Bio-reactor de membrana sumergida.

Figura 28. Bio-reactores de membrana para el tratamiento de aguas residuales, de acuerdo a la posicién de la
membrana.



Capitulo 2 73
Remocion Biolégica de Materia Orgdnica

de aguas residuales se utilizan membranas de tipo poliméricas, dado su menor costo en relacion con
materiales ceramicos. El nivel de hidrofobicidad de la membrana ha mostrado también tener un impacto
en su desempefio (Stephenson et al., 2000). Los grupos hidrofébicos de las proteinas pueden promover
su adhesion sobre la superficie de las membranas, resuitando en un fuerte ensuciamiento {Howell and
Nystrom, 1993; Russotti and Goklen, 2001). La modificacién de las propiedades superficiales de membranas
hidrofébicas por medio de su recubrimiento con polimeros hidrofilicos puede reducir el ensuciamiento
e incrementar Ja capacidad hidraulica (Nystrom, 1993; Russotti and Goklen, 2001). Por otro lado, los ta-
mafios de poros mas comunmente usados en aplicaciones de tratamiento de efluentes estan en et rango
0.02-0.5 mm (Stephenson et al., 2000). Sin embargo, debe considerarse que la distribucion de tamario
de particula del permeado no esta solamente definida por el tamafio de poro de la membrana, sino que
también por la capa de condensacion polarizacion, y la eventual formacion de una bio-pelicula micro-
biana sobre la superficie de la membrana, |la que puede activar como una membrana secundaria (Brindle
and Stephenson, 1996; Choo and Lee, 1996a; Harada et af., 1994; Pillay et al., 1994). Por otro lado, debe
tenerse en cuenta que no necesariamente un tamafio de poro mayor generard una menor resistencia,
debido al taponamiento de poros (Choo and Lee, 1936b; Elmaleh and Abdelmoumni, 1997).

Ensuciamiento de membrana

El ensuciamiento de las membranas es definitivamente el principal inconveniente para la aplicacion de
bio-reactores de membranas al tratamiento de aguas residuales. (Flemming et al., 1997}, Las membranas
fepresentan un costo relevante, por lo que todo aquelio que reduzca su desemperio afectara de manera
directa el balance econémico del proceso. Numerosos agentes han sido identificados como causantes de
ensuciamiento: biomasa, coloides (Choo et al., 2000), materia organica en solucién (Harada et al., 1994),
precipitados inorganicos {Choo and Lee, 1996b; Yoon et al., 1999) y polimetros extracelulares {Cho and
Fane, 2002; Nagacka et al., 1996; Chang and Lee, 1998).

El flujo por unidad de area es una funcion de la presion trans-membrana (PTM), la viscosidad del fluido
y la suma de las resistencias individuales:

donde J es el flux, DP es la presion trans-membrana, h es |a viscosidad del fluido, y R, es la resistencia
total. La resistencia total puede dividirse en |la suma de varias resistencias individuales:

bio-pelicula

Capa de
condensacién .
polarizacién

membrana

RT:RM+RG+RF+RCP

donde R, eslaresistencia de lamembrana, R_ es la resistencia debido a la formacion de una peliculasobre
la superficie de la membrana, R, es la resistencia generada debido al bloqueo de porosy adsorcion, y R,
es la resistencia originada por la formacion de la capa de condensacion-polarizacién. La distribucion de
laresistencia en sus componentes parciales estara definida por diversos factores, tales como composicion
del agua residual, concentracién y tipo de biomasa, tipo de membrana y condiciones de operacién.

Un concepto que ha probado ser de gran utilidad en la operacién de reactores de membrana es el flux
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critico. (Field et al., 1995; Howell, 1995). La operacién a valores de flux menores al valor critico minimiza
el ensuciamiento, permitiendo la operacién por periodos prolongados de tiempo. Bajo tales condiciones,
se establece une equilibrio entre las particulas que se mueven hacia la membrana (debido al flujo convec-
tivo) y las que retornan al liquido, alejandose de la membrana debido a la contra-difusién o agitacién.
Bajo tales condiciones el flux es proporcional a la presién trans-membrana (Defrance and Jaffrin, 1999,
Howell, 1995; Wu et al., 1999).

Diferentes procedimientos han sido reportados con el objetivo de reducir el ensuciamiento de membranas
en BRM: la detencion del flujo de permeado y la realizacion de ciclos de contra-flujo son estrategias
cominmente utilizadas. Lamentablemente ellos reducen la capacidad hidraulica del reactor, en especial
el contra-flujo. El manejo de las condiciones hidraulicas es otra estrategia comun: flujo de gas para mem-
branas sumergidas y contral de fa velocidad superficial en sistemas de membrana externa. Naturalmente,
estas alternativas afectan directamente el consumo de energia de la instalacion y por lo tanto los costos
de operacién, por lo que su seleccidn debe realizarse cuidadosamente.
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1. REMOCION BIOLOGICA DE NITROGENO

La aplicacién de procesos para controlar las descargas de aguas residuales al medioambiente acuatico ha
estado generalmente dirigida a la remocion de materia orgénica oxidable. La remociéh de otros constitu-
yentes del agua residual ha comenzado a recibir atencién los Gltimos afios. El control de nitrégeno ha sido
identificado como una importante actividad medioambiental, demostrado por los adversos fendmenos
provocados en los sistemas acuaticos por los niveles excesivos de sus diferentes especies.

Los primeros procesos de oxidacion de amonio fueron aplicados en Inglaterra a mediados del siglo
pasado. Desde entonces, la tendencia en la aplicacién del control de nitrégeno ha sido en faver de los
procesos de remocion bicldgica. Los procesos bioldgicos de remocion de materia organica son adapta-
bles a [os procesos de remocién de nitrégeno. Estos procesos también minimizan el uso de compuestos
quimicos incompatibles con el medicambiente, ademas de obtener generalmente mejores rendimientos
de remocion que los procesos quimicos.

1.1. El nitrégeno en el ambiente

La remocién bioldgica de nitrogeno se fundamenta en el ciclo del nitrégeno. Este ciclo esta compuesto
por una serie de procesos y de microorganismos que se mantienen en equilibrio en la naturaleza como
se puede apreciar en la Figura 1. Estos procesos son: fijacidn, amonificacion, nitrificacidn, desnitrificacion,
asimilacion y reduccién desasimilativa de nitrato y nitrito a amonio (RDNA) (Bohinski, 1994).

Para la remocion biclégica de nitrégeno se utilizan los procesos de nitrificacion y desnitrificacion. De
este modo, el nitrégeno contaminante es transformado finalmente en nitrégeno gasecso y regresado
a la atmosfera.
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Figura 1. El ciclo del nitrégeno en |a naturaleza y sus principales procesos.
Adaptado de Bohinski (1994).

1.2. Fundamentos biolégicos de la nitrificacion

El proceso de nitrificacion lo realizan poblaciones de bacterias que oxidan secuencialmente el amonio a
nitrato con la formacion intermedia de nitrito. Las bacterias que realizan la nitrificacion pertenecen a la
familia Nitrobacteriaceae, y se pueden clasificar en dos grandes grupos: bacterias Amonio oxidantes y
bacterias Nitrito oxidantes. El grupo de las bacterias Amonio oxidantes obtienen la energia para crecer
de la oxidacion del amonio a nitrito, proceso denominado nitritacién. Las bacterias Nitrito oxidantes
generan energia de la oxidacion del nitrito a nitrato, proceso denominado nitratacion. Una caracteris-
tica comun a ambos grupos de bacterias es el uso de carbono inorganico (CO,} para la sintesis, en vez
de carbone crganica, por lo que se denominan bacterias autétrofas. Como obtienen la energia a partir
de compuestos inorganicos, se les denomina ademas, litotrofos. El amonio y el nitrito son oxidados por
un mecanismo de respiracion aerébico. En dicho mecanismo, los electrones resultantes de la oxidacion
son transferidos al oxigeno por la cadena transportadora de electrones, produciéndose energia por
fosforilacién oxidativa.

Las ecuaciones que describen el proceso de nitrificacién son las siguientes:

Oxidacion del amonio: nitritacidn

NH, +3/20, > NO, + H,0 + 2H* AG®=-278 kJ/mol

Oxidacion del nitrito: nitratacion

NO, + 1120, —» NO; AG°=-73 kl/mol

A continuacidn se muestran unas posibles ecuaciones para fa sintesis de los microorganismos nitrificantes.
Estas ecuaciones se han obtenido asumiendo que la formula empirica de las bacterias es C.H NO,.



Capitulo 3 a1
Remocion Bioldgica de Nutrientes '

Oxidacion del amonio: nitritacion

S5NH,* + 760, + 109HCO, > C,H,NO, +54NO; + 57H,0 + 104H,CO,

Oxidacion del nitrito: nitratacion
400NO, + NH,* + 1950,+ HCO, + 4H,CO, — C.H NO, + 400NO, + 3H.0
La siguiente es una ecuacion para la descripcion global del proceso (EPA, 1993):
NH,' + 1.890, + 0.0805C0, —> 0.0161C,H,NO, + 0.984NO," + 0.952H,0 + 1.98H"

Esta ecuacion se puede calcular considerando un rendimiento de 0.08 g 55V/g N-NH,* para las bacterias
Amonio oxidantes y 0.05 g 5S5V/g N-NO_- para las bacterias Nitrito oxidantes. Las implicaciones de esta
ecuacion en el disefio de procesos de nitrificacion son significativas. Los coeficientes estequiométricos
implican que por cada mol de amonio eliminado mediante nitrificacion se requiere una importante can-
tidad de oxigeno, se produce poca biomasa y se pierde una alcalinidad considerable. Segun la ecuacién,
por cada gramo de nitrégeno amoniacal eliminado se requieren 4.32 mg de O,. Ademas, se producen
0.13 g de microorganismos nitrificantes y se destruyen 7.07 g de alcalinidad (como CaCO,).

Generalmente, los valores tomados para el disefio se basan en la ecuacién de oxidacién de nitrato, sin
considerar el nitrégeno utilizado en la formacion de microorganismos. En este caso se obtienen los
valores expresados en la Tabla 1.

Tabla 1. Valores aceptados para el disefio de sistemas de nitrificacion.

Parametro Valor
Utilizacién de oxigeno 4.6 90,/gN-NH
Rendimiento de biomasa 0.1 9 SSV producidos / g N-NH,*
Alcalinidad destruida 7.19 CaCO,/ g N-NH,*

1.3. Fundamentos bioldgicos de desnitrificacion

La conversion de amonio a nitrato no es el Gnico paso necesario para la remocion de nitrégeno del agua.
Es necesario un segundo paso, la desnitrificacién, producida por la respiracién de algunos microorga-
nismos heterdtrofos que, en condiciones andxicas, sustituyen al oxigeno por nitrato como aceptor de
electrones para la oxidacion de la materia orgnica.

La reduccion del nitrato a nitrégeno molecular se efectia mediante diferentes pasos intermedios (Van
Loosdrecht and Jetten, 1998);

NO-, = NO, > NO - N,O - N,

Todos estos intermedios tienen indeseables atributos: el nitrito (NO,) y el éxido nitrico (NO) pueden
inhibir la desnitrificaciéon (Almeida et al., 1995). El éxido nitroso (N,0} no es toxico pero puede tener
influencia en el clima ya que esta implicado en la destruccién de la capa de ozono (Bard and Probert,
1993). Se han realizado algunos estudios sobre esta emisién de N,O en plantas de tratamiento (Spector,
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1998; Schulthess and Gujer, 1996}, pero todavia no se conoce con exactitud la cantidad de dxidos de
hitrégeno que produce y emite una planta de tratamiento.

1.4. Inhibicion de la nitrificacion

Los microorganismos nitrificantes son muy sensibles a numerosas sustancias toxicas, cuya presencia
puede causarles dos consecuencias: inhibir su crecimiento y provocar una disminucion en la
velocidad de nitrificacién, o producir una toxicidad suficiente para parar completamente la
actividad nitrificante (Stensel and Barnard, 1992).

Son numerosas las sustancias catalogadas como inhibidoras o téxicas para la nitrificacion. Se
pueden encontrar metales y compuestos inorganicos: cing, cobre y niquel (Grunditz et al,, 1998),
cianuro y cobre (Kong et al., 1996), niquel y cadmio (Benmoussa et al., 1986), arsénico, cromoy
fluoruro {Carrera et al., 2003a; Beg et al., 1982). También se pueden encontrar sustancias orga-
nicas: cloroformo, fenol, tiourea, hidracina, hexametilendiamina, etanol, etilendiaminay anilina
{Hockenbury y Grady, 1977), acetona y metanol (Oslislo y Lewandowski, 1985).

a. inhibicion por sustrato de la nitrificacion

La nitrificacion esta inhibida, ademas de por todas las sustancias mencionadas anteriormente,
por las formas no ionizadas de sus propios sustratos: amoniaco y acido nitroso (Anthonisen
et al, 1976). Esta inhibicion es funcion de la temperatura y el pH, ya que éstos determinan el
equilibrio entre las formas ionizadas y no ionizadas de los sustratos. Asi, podemos calcular las
concentraciones de amoniaco y acido nitroso con las siguientes expresiones:

(NH,) = (NN (107 17, ()
(Kywrom 14
W
Kb/KW=eXP(6334/(273 +T)) (2}
donde,
[NH ] . concentracién de amoniaco en solucién, mg/lL
[N-NH,”} : concentracion de nitrogeno amoniacal en el reactor, mg/L
Kb . constante de ionizacion para el amonio
Kw . constante de ionizacion para el agua
T : temperatura de la solucién

(N-NO,) 47

[HNO,] = 47
Ka-105 14

K,=exp (23007573 . 1)) 4)



donde,
[HNO,}
[N-NO,] :
K, .
T
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concentracion de acido nitroso en solucién, mg/l

toncentracién de nitrégeno en forma de nitrito en el reactor, mg/l
constante de ionizacion para el nitrito

temperatura de la solucidn
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Tanto las bacterias Amonio oxidantes como las bacterias Nitrito oxidantes estan inhibidas por ambos
sustratos aunque, estrictamente, sélo las inhibiciones por amoniaco de las bacterias Amonio oxidantes
y por acido nitroso de las bacterias Nitrito oxidantes son inhibiciones por sustrato. La relacién entre la
velocidad de nitrificacién y la concentracién de sustrato en este tipo de inhibicion puede describirse con
diferentes modelos cinéticos (Tabla 2):

Madelo Ecuacion cinética
r -5
1 I’N = __ﬁnax—z_ﬁ_
K +S+5 /¢
s S (1427 K)
2 rN - 52
Ks +5S+ / K
3 r,= jTLS_ . g 65/Kg)
K +$
erax ) 5
4a = ——— cuando $ < &'
KS +5
4b erax ’ S
ry=———— -K.  (§-5%) cuando $ > §'
K,+5§ '
donde,
ry velocidad de nitritacidon o nitratacion, mqg N/(mg SSV-d)
Ch méaxima velocidad de nitritacién o nitratacién, mg N/{mg5SV-d}

concentracion de sustrato, mg/L

concentracion de sustrato a la que se inicia la inhibicién, mg/L
constante de saturacion, mg/l

constantes de inhibicién
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Las inhibiciones de las bacterias Amonio oxidantes por acido nitroso y las bacterias Nitrito oxidantes por
amoniaco no son inhibiciones por sustrato y se pueden describir como inhibiciones no competitivas,

r = erax ’ S 5

(Ke+ ) (1 + (e y)

donde,
velocidad de nitritacidon o nitratacién, mg N/{mg SSV.d)
maxima velocidad de nitritacion o nitratacién, mg N/ (mgSsV.d)

|

M max

concentracion de sustrato, mg/l
concentracion de inhibidor, mg/L
constante de saturacién, mg/l

w

AN T W

constante de inhibicion, mg/L

Las inhibiciones mas estudiadas son las producidas por amoniaco ya que, debido al pH al que se trabaja
habitualmente en los sistemas de tratamiento biolégico, son las que se producen con mayor asiduidad.
Existen varios estudios que determinan las concentraciones de amoniaco a las que se produce inhibicién
de la nitrificacion (Ruiz et a/, 2003; Ciudad et al., 2005, Oyanedel-Craver et af., 2005). No cbstante, |os
rangos de concentraciones inhibidoras aportados por estas referencias son muy amplios y variables. Una
de las razones que contribuye a la elevada dispersién de los rangos de inhibicion es la adaptacion de las
bacterias Amonio oxidantesy Nitrito oxidantes al amoniaco (Turk y Mavinic, 1989b; Mahne et al,, 1996).
Otra razon puede ser que el efecto inhibidor del amonio no sea debido sélo a la forma basica, amoniaco,
sino a la combinacion de elevadas concentraciones de amonio y amoniaco (Lee et af,, 2000). Otra causa
de la dispersion en los rangos de concentraciones de inhibicion de las bacterias Nitrito axidantes por
amoniaco puede ser que una parte de la inhibicion esté provocada por la presencia de hidroxilamina
libre (Yang y Alleman, 1992).

El modelo de Haldane es el mas referenciado para describir la inhibicion de los Amonio oxidantes por
amoniaco (Gee et af, 1990; Rozich y Castens, 1986; Carrera, 2001a; Carvallo et al,, 2002). Sin embargo,
el valor de las diferentes constantes de inhibicién bibliograficas son muy dispares (Tabla 3).

Tabla 3. Constantes de inhibicion por sustrato de las bacterias Amonio oxidantes.

Constante de inhibicion (K en mg NH_/L) Referencia
0.08 Rozich y Castens, (1986)
529 Gee et af, (1990)
116 Carrera, (2001a)
63 Carvallo et alf., (2002)

Los valores de concentraciones en los que se produce esta inhibicion son también muy variables segun
la fuente consultada (Tabla 4).
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Tabla 4. Concentraciones de amoniaco inhibitorias para las bacterias Amonio oxidantes.

Rango de concentraciones inhibitorias (mg NH./L} Referencia
10-150 Anthonisen et af,, (1976)
7-20 Abeling y Seyfried, (1992)
2.2-147 Carrera {2001a)

Las concentraciones de amoniaco a las que se produce la inhibicién de las bacterias Nitrito oxidantes son
también muy variables segun la fuente consultada (Tabla 5).

Tabla 5. Concentraciones de amoniaco inhibitorias para las bacterias Nitrito oxidantes.

Rango de concentraciones inhibitorias {mg NH./1) Referencia 1
{
0.1-1.0 Anthonisen et al,, {1976) J

La inhibicién de la nitrificacién por acido nitroso esta mucho menos estudiada, seguramente porque es
dificit que en los sistemas de tratamiento se alcancen concentraciones de nitrito que provoguen inhi-
bicion. Los sistemas de depuracién biolégica trabajan habitualmente a pH superior a 7, lo que supone
que se tengan que alcanzar elevadisimas concentraciones de nitrito para que el equilibrio se desplace
hacia la formacién de acido nitroso. Generalmente se asocia la inhibicion por acido nitroso del proceso
de nitrificacidn a la inhibicién de las bacterias Nitrito oxidantes, es decir, a |a inhibicion del paso de
nitrito a nitrato.

Esta inhibicién también es por sustrato y se describe habitualmente mediante el modeto Haldane {Carvallo
et al, 2002). Estos autores encontraron una constante de inhibicion de 0.35 mg HNQ,/L. En |a Tabla 6 se
presentan algunos datos bibliograficos de rangos de concentraciones de acido nitroso inhibitorias para
las bacterias Nitrito oxidantes.

Tabla 6. Concentraciones de acido nitroso inhibitorias para las bacterias Nitrito oxidantes.

Rango de concentraciones inhibitorias (mg HNO,/L) Referencia
0.22-23 Anthonisen et al, (1976)
> 0.46 Gupta and Sharma, {(1996)

La inhibicién por acido nitroso de las bacterias Amonio oxidantes es un proceso que numerosos autores
no contemplan o no detectan pero que si es mencionada en algunos trabajos experimentales Ruiz et al.
(2003). En la Tabla 7 se presentan trabajos con altas concentraciones de nitrito.

En la Tabla 8 se presentan algunos de los escasos datos bibliograficos de constantes de inhibicion de las
bacterias Amonio oxidantes por acido nitroso.

Todos estos procesos de inhibicién por amoniaco y acido nitroso son especialmente importantes en los
tratamientos de efluentes con alta carga de nitrdgeno. Cuanto mayor es la concentracién de nitrégeno
amoniacal, mayor es la posibilidad de que se produzca algin tipo de inhibicién. La inhibicion puede
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provocar diversos problemas: descenso en la velocidad de nitrificacion, vertido de nitrégeno amoniacal,
vertido de nitrito e incluso la pérdida total de capacidad de nitrificacion.

Tabla 7. Concentraciones de inhibicion por acido nitroso de las bacterias Amonio oxidantes.

[N-NO,] pH T(=Q) [HN,] Inhibicién Referencia
{mg N/L) {mg HNJL)  Amonio oxidantes
800 7.9 35 0.06 NO Barber and Stuckey, (2000)
325 7.2 20 017 NO Wet et al., {1998)
350 7.2 15 0.21 NO Siegrist et a/., (1998)
400 7.0 22 0.32 NO Collins et al., (1988)
650 7.0 25 0.46 NO Grupta and Sharma, (1996)
- - 30 >0.18 Sl Hunik et al., (1992)
600 7.5 20 >0.16 SI Carrera (2001a)

Tabla 8. Constantes de inhibicién por acido nitroso de las bacterias Amonio oxidantes.

Constante de inhibicion (K en mg HNO /L) Referencia
0.66 Hellinga et al., (1998)
0.6 Carrera, (2001a)

1.5. Inhibicién de la desnitrificacién
a. Inhibicién de Ia desnitrificacion por oxigeno disuefto (OD)

EI'OD inhibe la desnitrificacién en los sistemas de tratamiento bicldgico. Esta inhibicién se puede describir
con una cinética de inhibicién no competitiva:

rD = lrD max. -2 (6)
Kr.02+ S02
donde,
fy : velocidad de desnitrificacion, mg N/{mg S5V-d)
0 max maxima velocidad de desnitrificacién, mg N/{mg SSV-d)
0, toncentracion de OD, mg O /L
Ko constante de inhibicion, mg O/l

La inhibicion de la velocidad de desnitrificacién por OD es funcion del valor de la constante de inhibicién
del oxigeno (K . ). El valor de esta constante varia segun la fuente consultada (Tabla 9):
2



Capitulo 3 97
Remocitn Biologica de Nutrientes

Tabla 9. Constantes de inhibicién por OD de las bacterias desnitrificantes.

Constante de inhibicion (K, en mg O,/L) Referencia
0.2 Henze et al., {1995)
0.38 Oh y Silverstein, {1999)

b. Inhibicion de la desnitrificacion por nitrito

La desnitrificacion esta inhibida por la forma no ionizada de uno de sus sustratos: acido nitroso (Abeling
y Seyfried, 1992). Uno de los mecanismos propuestos para explicar la toxicidad del acido nitroso es su
actuacién como donador de un protén en el interior de la célula:

[ ATl
L

NG -
¥ extracelular

= f +y
oy In

L
Tl
intracelular

Este proton intracelular interfiere directamente en el pH requerido para la sintesis de adenosin trifosfato
(ATP) {Glass et a/, 1997). Los valores de las concentraciones a los que se inicia este tipo de inhibicion
varian segun |a fuente consultada (Tabla 10).

Tabla 10. Concentraciones de inhibicién de la desnitrificacién por acido nitroso.

Rango de concentraciones inhibitorias {mg HNO /L) Referencia
= 0.07 Glass et al., {1997)
>0.22 Almeida et af., (1995)

2. REMOCION BIOLOGICA DE FOSFORO

2.1. El fosforo en el ambiente

El ciclo del fésforo es sencillo desde un punto de vista quimico ya que éste se encuentra en los organismos
vivos Ghicamente con estado de oxidacion +5, bien como iones fosfatos libres o bien como constituyentes
orgénicos con fosfato de las células. La mayor parte de los compuestos organicos fosfatados no pueden
pasar al interior de las células. Las necesidades se cubren tomando ion fostato. Los compuestos organicos
fosfatados se forman luego dentro de la célula y al morir el organismo el ion fosfato es rapidamente
liberado por hidrdlisis.

El fasforo de las aguas residuales puede existir en tres formas diferentes:

Fésforo organico: insoluble y con tendencia a transformarse por degradacién bioldgica en fosfato
soluble.

Polifosfatos: se hidrolizan total o parcialmente en solucion acuosa, pasando a ortofosfatos después
del tratamiento biolégico normal del agua.

Ortofosfatos: a efactos practicos el fosforo soluble del agua residual se puede decir que estd en forma
de ion ortofosfato PO,
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2.2. Fundamentos biologicos

La literatura indica que los microorganismos acumuladores de fosforo (PAQ) son todos aquellos capaces
de acumular en su interior granulos de fosforo y son, entre otros géneros: Acinetobacter, Pseudomcenas,
Moraxella, Aeromonas, Rhodococcus y Corynebacterium. Hasta hace muy poco tiempo se ha considerado
que el principal género implicado en este proceso era Acinetobacter (Wentzel et al., 1986). No obstante,
recientemente se ha empezado a cuestionar la importancia de este género, hasta el punto de ser des-
cartado del proceso por algunos autores (Bond et al,, 1999).

La clave de la remocion biolégica de fosforo es la actividad de los PAO, que necesitan condiciones
anaerobias/aercbias alternantes para construir sus componentes internos de reserva energética, polimeros
organicos y polifosfatos. En condiciones anaerobias liberan fosfato mientras cansumen moléculas orga-
nicas ligeras, principalmente acidos grasos volatiles (AGV), y en condiciones aerobias o anodxicas acumulan
fosfatos muy por encima de sus requerimientos metabélicos.

Este metabolismo es aprovechado por los diferentes esquemas de remocion bioidgica de fosfero, favore-
ciendo las condiciones ambientales para que aumente la proporcion de microorganismos acumuladores.

a. Metabolismo anaerobio

En condiciones anaerobias los acidos grasos volatiles son captados y almacenados en los microarganismos
en forma de polihidroxialcanos (PHA). Cuandoe el principal substrato es acetato, se produce y almacena
poli-B-hidroxibutirato (PHB), mientras que la energia requerida es generada por la hidrélisis del polifosfato
intracelutar a fosfato. Este fosfato es liberado de la célula a [a solucién, lo que hace aumentar la concen-
tracion de fosfata en el agua. La captacion y almacenamiento de acetato y la degradacion de polifosfato
estan unidos, por lo que deberian cumplir las restricciones metabélicas, es decir, |a relacion entre ef fosforo
liberado y el acetato captado deberia ser constante. Sin embargo, los datos bibliograficos muestran que
esta relacion es variable.

Se han propuesto varios modelos para el metabolismo anaercbio de los PAQ, que difieren, principalmente,
en el origen de la reduccién de equivalentes necesaria para la produccién de PHB a partir del acetato.

La primera hipotesis (Wentzel et al., 1986; Comeau et al,, 1986) considera que la reduccion de equivalentes
se obtiene del NADH producido por oxidacion de parte del acetato en el ciclo del cido tricarboxilico
(TCA). En la Figura 2 se representa un esquema de este modelo metabdlico. La segunda hipétesis (Mino
etal, 1987) sugiere que la fuente necesaria para la produccion de NADH es la degradacion del glucégeno
intracelular por via Embden-Meyerhof. La Figura 3 representa el esquema de este segundo modelo.

No obstante, estas dos hipétesis dan un valor constante de la relacion P-liberado/C-captado, por lo que no
explican satisfactoriamente los resultados experimentales. La explicacion para esa variacion es la influencia
del pH en la relacién P-liberado/C-captado (Smolders et al., 1994; Filipe et a/,, 2001a). El incremento del
pH aumenta la diferencia de potencial eléctrico a través de la membrana celular, lo que provoca que al
aumentar el pH se requiera mas energia para captar un ion cargado negativamente, como el acetato,
contra el potencial eléctrico negativo de las células.

b. Metabolismo aerobio

En condiciones aerobias el PHB intracelular es utilizado para ef crecimiento y la produccién de glucégeno.
El exceso de energia producida es almacenado en forma de polifosfatos, que se forman con e! fosfato
presente en la solucién. De esta manera, la concentracion de fosforo en el agua disminuye en mayor
grado de lo que habia aumentado en la fase anaerobia, produciéndose asi la remocion de fosforo.

Las principales reacciones bioquimicas implicadas en el proceso de remocién biclégica de fésforo son
las siguientes (Smolders et al,, 1995):
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~ Figura 2. Modelo metabolico de los PAO en
condiciones anaerobias a traves del TCA.
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Figura 3. Modelo metabolico de los PAO
en condiciones anaerobias a través del
glicdgeno.

Fase anaerobia:

Captacion de acetato:

10/6 ~ 56

Mantenimiento:

C,H,0, + CH,, O, + 0.74 HPO, > 2.66 CH, O, + 0.34 CO, + 0.74 HPO, + 0.1 H,0

15705

HPO, + H,0 ~ H,PO,

Fase aerobia:

Sintesis de biomasa:

15705

Captacion de fosfato:

15705

Formacion de glucégeno:

15705

Mantenimiento:

15705

1.37CH, 0, + 0.2NH, + 0.015H,PO, + 0.420, —

0.27 CH,,0,, + 0.31 0, + H.PO, - HPO, + 0.27 CO, + 1.2 H,0

o
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1.12.CH, 0, +0.26 0, > CH

CH,,0,, + 11250, €O, + 0.75 H,0
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+0.12 CO, +0.007 H,0

¢. Metabolismo anoxico

En muchos casos los procesos bioldgicos de remocién de nutrientes incluyen tanto la remocién de fésforo
como |a de nitrégeno. En estos sistemas, ademas de las etapas anaerobia y aerobica, existe una etapa
anéxica donde se realiza la desnitrificacién. Ocurre que muchos de los microorganismos que realizan la
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desnitrificacion son también acumuladores de fosforo (Barkery Dold, 1996). Esto pravoca que en la zona
andxica se establezca una competencia entre la liberacion de fosfatoy la desnitrificacion. Esta competencia
depende, en gran medida, de |a presencia de un substrato orgénico disponible (Chuang et af,, 1996). 5i
se dispone de una fuente de carbono, por ejemplo, acetato, el NADH necesario para la sintesis de PHB
proviene de la degradacion de parte del acetato extracelular en el ciclo TCA. El ATP procedente de la
respiracion anoxica de los PAO disminuye |a necesidad de degradacion de polifosfato y, en consecuencia,
disminuye la liberacién de fosfato con respecto al metabolismo anaerobio. Sin embargo, la captacion de
acetato aumenta debido a las necesidades de la desnitrificacion y de la sintesis de PHB. Por el contrario,
si no disponemos de acetato extracelular, la desnitrificacion utiliza el PHB intracelular como fuente de
energia para la produccién de ATP, con o que no se realiza la liberacion de fosfato sino la captacion.
En la Figura 4 se esquematiza este modelo metabdlico.

Figura 4. Modelo metabélico de desnitrificacién y remocion de fésforo simultanea bajo condiciones
andxicas: (a) en presencia de acido acético, (b) sin acido acético disponible.

d. Acumulacion de PHA sin remocidon de fdsforo: fos GAO

Ademads de los microorganismos acumuladores de fésforo que se han denominade globalmente PAQ,
existe otro importante grupo especifico de microorganismos caracteristicos de los procesos con sucesion
de condiciones anaerobias-aerobias. Estos microorganismos son capaces de capturar materia organica
anaerdbicamente sin liberar fosforo. Fueron detectados por primera vez a mediados de los afios 80
(Fukase et al, 1984)y fueron referenciados posteriormente como “G-bacterium” (Cech y Hartman,
1990). Cuando una poblacion de este tipo se desarrolla con cierta extensién en un proceso, la remocion
biolégica de fosforo se deteriora significativamente. Las caracteristicas microbioldgicas de este tipo de
bacterias todavia no son bien conocidas pero, en primer término, estan caracterizados por la capacidad
para acumular glicégeno. De aqui el término GAO (Glycogen Accumulating non-poly-P Organisms).

La existencia de este tipo de microorganismos hace que sea muy importante conocer los factores que
influyen en el dominio de los PAO para optimizar la operacién de una planta de tratamiento con
remocién biolégica de fosforo. Cuando hay un dominio de la poblacion PAO destacan las siguientes
caracteristicas:
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Se tiene una importante captura de AGV en el rector anaerobio y una buena remocidn aercbia de
fésforo.

Hay un alto contenido de fosforo en la biomasa.

Se encuentra una alta relacion de fosforo liberado por acetato captado anaerobicamente y un gran
numerc de bacterias con granulos de polifosfatos.

Cuando predominan los GAO se produce el consumo de materia organica en el reactor anaerobio sin
o con baja liberacién de fésforo. Segin la escasa informacion disponible sobre la cuestiéon, los factores
que favorecen el predominio de fos GAO sobre los PAO son:

Un tiempo de retencion celular elevado (Fukase et a/,, 1984),

Un pH bajo en el reactor anaerobio (hasta un minimo de 6.5). La velocidad de acumulacion de acetato
por los GAO, aumenta a medida que disminuye el pH, haciendo que este tipo de microorganismos

afiraracr o omld halme fIEiemn ~d o NN
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Una relacion de tiempo de retencién hidraulico anaerobio/aerobio elevada (Matsuo, 1994).

Presencia de glucosa en el reactor anaerobio (Cech y Hartman, 1993). Este punto ha sido rebatido
por otros estudios en [os que no se encontro una clara relacion entre la alimentacién de glucosa y la
proliferacién de los GAQ (Sudiana et al,, 1999; Carucci et al., 1999).

Una concentracion baja de fésforo o una relacion P/C baja en el afluente (Liu et al., 1997),

2.3. Precipitacién quimica de fésforo junto con remocion biolégica

Desde el inicio del desarrollo de los procesos de remocidn biolégica de fésforo se ha discutido como y
en qué proporcion contribuye la precipitacion quimica a la remocion del fésforo (Marais et al,, 1983;
Arvin, 1983}, Esta cuestién no ha sido resuelta completamente, y el papel que juegan algunos cationes
presentes en las aguas residuales, especialmente el calcio, se esté discutiendo todavia.

La precipitacion guimica del fosfato en sistemas de lodos activos, donde el material inorganico, material
organico y actividad biolégica estan presentes simultaneamente, es un proceso muy complicado. No se
pueden utilizar modelos quimicos que describan el proceso de precipitacion sin tener en cuenta otras
consideraciones ya que puede haber interacciones entre el proceso gquimico y el biolégico de remocion
de fésforo (Morgany Fruh, 1972). En condiciones anaerobias, como consecuencia de las concentraciones
que se alcanzan de fésforo v ciertos cationes, estas interacciones pueden producirse con mas facilidad.

Los cationes potasio y magnesio son tiberados y captados junto con el fosfato bajo condiciones anaerobias
y aerobias respectivamente (Wentzel et al, 1991). Estos caticnes y, posiblemente, también pequefas
cantidades de caicio, se utilizan como contracationes en los granulos de fosfato intracelular.

La precitacion de fosfato caicico en sistemas de remocién biologica de fésforo ocurre en determinadas
condiciones y se debe tener en cuenta a [a hora de evaluar la eficacia del proceso biolégico. Durante la
etapa anaerobia, el fosfato junto con el potasio y el magnesio, son liberados por la biomasa al agua. Si
la concentracion de fosfato alcanza un cierto nivel (el limite de precitacién), dependiendo de las con-
centraciones de calcio, tiene lugar la precipitacion, Durante el pericdo aerobio, debido a la actividad del
proceso de remocion biolégica de fasforo, el fosfato disuelto en el medio comienza a decrecer y puede
caer por debajo del limite de precipitacion. Si la concentracién de fosfato es suficientemente baja, se
produce una redisolucién, que facilita una mayor acumulacion de fosfato por parte de los microorganis-
mes {Carlsson et al,, 1997). £l efecto total de la precipitacion de fosfatos de calcio en procesos biolégicos
de remocion debe estimarse teniendo en cuenta tanto la precipitacién, como la posterior redisolucion
en las diversas etapas. Ademads, debe tenerse en cuenta la cinética de cada proceso.
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En sistemas de remocién de fésforo bien definidos, los fosfatos de calcio posiblemente no se formaréan
nunca. No obstante, |os fosfatos de calcio que se tienen en cuenta normalmente son el dicalcio fosfato,
el octacalcio fosfato, el tricalcio fosfato y la hidroxiapatita {Arvin, 1979). La relacién Ca/P en moles en
estos fosfatos varia entre 1.0 y 1.7 y esto hace muy dificil su identificacion basandose sélo en bafances
de materia. El dicalcio fosfato es el compuesto que precipita mas facilmente y la hidroxiapatita es el
termodindmicamente mas estable (Zoltek, 1974). El nivel de saturacién de fosfato (para una determinada
concentracidn} de los fosfatos de calcio depende fuertemente del pH y es este nivel el que marca el tipo
de fosfato que se formara (Stumm y Morgan, 1981).

Enresumen, la precipitacién de los diferentes fosfatos de calcio puede contribuir de manera significativa
en el proceso de remocidn bioldgica de fésforo, especialmente cuando se trabaja con aguas duras, con
concentraciones significativas de calcio y magnesio.

3, ESTRATEGIAS DE OPERACION

3.1. Nitrificacion

La nitrificacién se encuentra afectada por varios parametros de operacion. La influencia de muchos de
estos factores esta condicionada por la concentracion de nitrégeno amoniacal del agua residual, es decir,
si el agua residual es de alta carga de nitrégeno (RIL con elevado contenido de nitrégeno amoniacal) o
de baja carga de nitrégenc {aguas servidas).

a. Tiempo de retencion de solidos (TRS)

El TRS indica la vida media de los microorganismos de una planta de tratamiento y se calcula con la
siguiente expresion:

[
Z V.- IssV]
TRS = i,V BV 7)
Qsalida ’ [Ssv]salida u qu!ga I [SSV]purga

donde,
V. : volumen del reactorii, L
(SSV], . concentracién de biomasa en el reactor i, mg/L
Qs 1 caudal de salida, L/d
[SSV]., . concentracion de biomasa en la salida, mg/L
Qg :  caudal de purga, L/d
[S5V] concentracion de biomasa en [a purga, mg/L

purga

Este parametro es muy importante en plantas de tratamiento de aguas servidas o de baja carga. Las
bacterias nitrificantes presentan una cinética de crecimiento mas lenta que 1a de las bacterias heterdtro-
fas, por lo que el TRS debe ser suficiente para evitar su lavado de los bioreactores. En verano puede ser
suficiente con un TRS entre 8y 10 dias, pero puede aumentar hasta 12 - 21 dias cuando 1a temperatura
es baja, En |as plantas de tratamiento de aita carga, este pardmetro no tiene tanta relevancia porque
siempre se trabaja a elevados TRS para asegurar la nitrificacion.
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b. Relacién entre la materia orgdnica y el nitrogeno def afluente (DQO/N)

Uno de los pardmetros mas criticos en el proceso de nitrificacion es la relacion entre fa demanda quimica
de oxigeno y el nitrégeno en el afluente {(DQO/N), debido a que el contenido de carbono-nitrogeno
del agua residual determina la competencia en el crecimiento gue se establece entre las poblaciones
de microorganismos autétrofos y heterotrofos (Cheng y Chen, 1994; Niel et al.,, 1993). Algunos autores
consideran que la influencia de esta relacién es mayor en un proceso de lodo activo aireado que en un
proceso de remocion biologica de nitrégeno (RBN) con zonas aerobias y andxicas. En este ultimo caso,
la materia organica es consumida principalmente en la primera fase anéxica permitiendo una aparente
menor competencia entre microorganismos nitrificantes y heterdtrofos en la siguiente fase aerobia
{Stensel y Barnard, 1992). Sin embargo, en experimentos realizados simultaneamente en un sistema de
lodo active aireado y en un RBN con la misma relacién DQO/N del afluente, se han obtenido similares
velocidades de nitrificacion. Este resultado demuestra que no existe una menor competencia entre
poklaciones de microorganismos en un sistema RBN con respecto a un sistema de lodo activo aireado y
que la influencia de ta relacién DQO/N sobre la velocidad de nitrificacion es similar en ambos sistemas
(McClintock et al., 1993).

La competencia entre microorganismos ha sido claramente observada en otros procesos biclogicos de
tratamiento, como los sistemas con biomasa inmavilizada. En este caso, |a relacion DQO/N del afluente
praovoca la competencia en el crecimiento de las diferentes poblaciones microbianas y, consecuentemente,
define la composicion de la biopelicuta (Fdz -Polanco et af, 2000). Esto puede provocar la indeseable
inhibicion de la nitrificacién en el proceso global por dos razones. Primero, por |la presencia mayoritaria
de microorganismos heterétrofos en la biopelicula y en segundo lugar, por los problemas de difusian
del oxigenc en la biomasa inmovilizada (Surampalli et al,, 1995).

En consecuencia, esta aceptado que la relacion DQO/N del afluente es un parametro clave en la definicidn
de la velocidad de nitrificacion alcanzada en un proceso de REN. Numerosos trabajos experimentales
han encontrado que la relacion entre la velocidad de nitrificacion y la DQO/N del afluente se ajusta a
una funcion expenencial (Garrido et al,, 1998; Muller et al,, 1995; Carrera et al., 2004).

La competencia entre |os procesos de nitrificacion y desnitrificacion implica que para conseguir la com-
pleta remocion del nitrégeno de un agua residual industrial se dehe trabajar a reducidas velocidades de
nitrificacion, lo que supone elevados volimenes de disefio para los reactores aerobios. Este puede ser un
problema muy importante en procesos de tratamiento de aguas residuales con alta carga.

aen oge 1J €N G035 procesios |||dcpv:||-
dlentes nltrlflcaaon y desnitrificaciéon, cada uno ¢on su blomasa especnallzada Este tipo de sistemas se
denominan de dos etapas o de biomasas separadas y solo se pueden disefar cuando se dispone de dos
afluentes diferenciados: uno con reducida relacion DQO/N para el sistema nitrificante y otro afluente con
elevada relacion DQO/N para el sistema desnitrificante. La dificultad radica en consegquir dos afluentes con
distinta relacion DQO/N y desarrollar ta biomasa especifica de cada proceso. En la Tabla 11 se comparan
las maximas velocidades de nitrificacién alcanzadas con diferentes sistemas de una etapa (lodo activo con

nitrificacion y desnitrificacion, N/D) o dos etapas (biopelicula nitrificante y lodo activo nitrificante).
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Tabla 11. Méxima velocidad de nitrificacion (MVN) en sistemas de tratamiento de RILES con alta carga
de nitrégeno.

Sistema T{°C) MVN Referencia
mgNAmgSsV-d) | mgN/{m?3.d)

Biopelicula nitrificante 13-23 - 0.31 Ce¢en and Goneng, (1995)
Biopelicula nitrificante 30 0.35 Van Benthum et af,, (1998)
Biopelicula nitrificante 28 - 0.55 Fdz-Polanco et al., {1994}
Bicpelicula nitrificante 58.32 0.18-0.21 0.8-1.0 Arnold et al., (2000)
Lodo activo nitrificante 0.14-0.18 0.6-0.8
Lodo active nitrificante  T. amb. - 0.3 Tokuda et al., (1999)
Lodo active nitrificante 25 0.37 0.93 Carrera (2003¢)
Lodo activo con N/D 27 0.16 - Gupta y Sharma, (1996)
Lodo activo con N/D 25 0.05 - Battistoni et a/,, (1999}
Lodo active con N/D 30 0.02 - Teichgraber, (1993)

¢ pH

El pH ejerce un efecto de activacidn y desactivacion de las bacterias nitrificantes. Este efecto de activacion
- desactivacion se debe a la unidn de los iones H* y OH- a los grupos acidos o basicos débiles de las enzimas
responsables del proceso, blogueando reversiblemente los sitios activos, siendo el efecto mayor cuanto
menor es la temperatura. Ademas el pH influye en la concentracién efectiva de los sustratos {(NH, y HNQ,).
Existe un pH optimo para ef proceso de nitrificacion en el intervalo 7.5-8.5 {EPA, 1993).

d. Oxigeno disuelto {OD)

La velocidad de nitrificacion depende de la concentracion de OD del reactor. La dependencia que la nitrifi-
cacién tiene del oxigeno puede describirse mediante una cinética de Monod:

S
(= G 8)

N N max Kso +SO
2 2

donde,

My velocidad de nitrificacién, mg N/(mg SSV-d)

N e maxima velocidad de nitrificacion, mg N/{mg $5V-d)
S02 . concentracion de 0D, mg O,/L

Kio. @ constante de saturacion, mg O /L

La influencia del OD en la velocidad de nitrificacion es funcion del valor de [a constante de saturacion
del oxigeno (K_, ). En la Tabla 12 se presentan diversos valores de esta constante.
2
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Tabla 12. Constantes de saturacion de oxigeno.

I(S‘O2 {(mg O,/L) Referencia
0.32 Hanaki et al,, {1990)
0.45-0.56 Stenstrom and Song, (1991}
0.5-1.0 Henze et al., (1997)

Debe tenerse en cuenta que las limitaciones difusionales son importantes en los sistemas de lodo activoy
que la transferencia de oxigeno en el reactor aerobio depende del tamario dei fléculo, de las condiciones
de carga y de la temperatura. El OD puede ser un factor limitante si su valor es inferiora 2 mg O /Ly el
tamafo del floculo es mayor a 200 mm (Beccari et al., 1982).

Estequiométricamente se necesitan 4.57 kilogramos de oxigeno por cada kitogramo de nitrégeno oxi-
dado, por lo que la cantidad de oxigeno requerida por unidad de tiempo N, para satisfacer la oxidacion

Udul; Pl 10 Quc aa LGl Gag ue UeElila

de nitrogeno durante la reaccion de nitrificacién es la siguiente:

_ 4.57kg O, _
N, = carga de nitrégeno (kg N/d) - A_k*‘ = necesidad de oxigeno (kg O /d) ©)
gN

e. Alcalinidad

Durante el proceso de nitrificacién se produce un consumo de alcalinidad. Esta disminucion de la alca-
linidad ocurre anicamente durante la primera etapa, es decir, en 1a oxidacidon de amonio a nitrito. Por
cada mol de amonio que se oxida a nitrito se consumen, aproximadamente, dos moles de bicarbonato.
Habitualmente, las aguas servidas contienen suficiente alcalinidad para que se pueda realizar el proceso
de nitrificacion. No obstante, en numerosas ocasiones los RILES con alta carga de nitrégeno amoniacal
carecen de suficiente alcalinidad para que se pueda realizar una completa nitrificacion. Esta falta de
alcalinidad produce dos efectos: en primer lugar, las bacterias nitrificantes carecen del carbono inor-
ganico necesario para su metabolismo y, en segundo lugar, el pH de los reactores aerobios desciende
hasta valores inferiores a 6. Para evitar estos dos efectos es necesaria la adicion de una fuente externa
de afcalinidad.

i ini erse en funcion det nimero de equivalentes
aportados y el precio de la base (Tabla 13). También debe tenerse en cuenta el cation asociado a |a base
afiadida ya que puede provocar problemas de precipitaciones en el sistema de tratamiento.

Tabla 13. Fuentes externas de alcalinidad.

Fuente externa de alcalinidad equivalentes/mol kg/equivalente
Bicarbonato sédico 1 84 |
Carbonato sédico 2 53
Carbonato calcico 2 50
Hidrdxido sédico 1 40
Hidroxido calcico 2 28

La cantidad de alcalinidad adicionada depende de |a concentracion de nitrégeno amoniacal y alcalinidad
del agua residual y del tipo de sistema de tratamiento. Si es un sistema de lodo activo en el que se producen
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conjuntamente nitrificacion y desnitrificacion, la cantidad de alcalinidad adicionada es, aproximadamen-
te, la mitad de la estequiométricamente necesaria ya que en el proceso de desnitrificacion se produce
un mol de bicarbonato por cada mol de nitrato. Si es un sistema de lodo activo nitrificante, la cantidad
necesaria es la estequiométrica. Si el lodo activo nitrificante forma parte de un sistema de tratamiento
en el que existe una posterior etapa de desnitrificacion, se puede reducir el aporte externo de alcalinidad
mediante la recirculacion de parte del efluente de la etapa de desnitrificacion a la de nitrificacion.

La mejor estrategia para la adicion de la fuente externa de alcalinidad es instalar un control de pH con
adicién de una base solida. El control de pH proporciona la alcalinidad necesaria y permite trabajar aun
pH favorable para el proceso. El pH éptimo de trabajo se encuentra en el rango 7.5-8.5.

f. Temperatura

La remocion biolégica de nitrégeno esta muy influenciada por la temperatura, especialmente el proceso
de nitrificacion, Ef efecto de la temperaturasobre la velocidad de nitrificacién se describe habituaimente

con una funcién del tipo Arrenhius:

My =T 0 - (10
donde,
r : velocidad de nitrificacion a la temperatura T, mg N/(mg S5V-d}
Ti p i g
8 . factor de temperatura

Es dificil cuantificar el efecto de la temperatura sobre la velocidad de nitrificacién porque e
factor de temperatura depende de las condiciones de operacién del sistema: |a velocidad en
los cambios de temperatura, parametros de operacion de la planta de tratamiento y concen-
tracion de biomasa {Nerger et al., 1998; Popel y Fischer, 1998; Shammas, 1986}. Por esta razon,
los valores bibliograficos del factor de temperatura son extremadamente variables, lo que hace
aconsejable determinar experimentalmente este factor en condiciones similares a las de la planta
de tratamiento industrial que se quiere disefiar. En la Tabla 14 se presentan diferentes factores
de temperatura para el proceso de nitrificacion.
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Tabla 14. Factores de temperatura para el proceso de nitrificacién en diferentes sistemas.

| Fac&or de Sistema Rango de Referencia
temperatura temperaturas (°C) i
1.12 Lodo active con N/D 15-25 Antoniou et al, {1990)
1.06 Lodo activo con N/D 10-20 Rogalla et al., (1992)
1.02 Lodo activo con N/D 7-15 Oleszkiewicz and Berquist, {1988)
1.40 2-7
1.13 Lodo activo nitrificante 4-25 Shammas, (1986}
1.14 Lodo activo nitrificante 15-25 Carrera, (2003¢)
1.06 Lodo activo nitrificante i5-30
1.29 10-15
1.05 15-30 Asano et al,, {1992)
1.10 Biopelicuta nitrificante 10-15
1.03 15-25
1.07 10-15
1.02 Biopelicula nitrificante 10-29 Fdz-Polanco et al,, {1994)

3.2. DESNITRIFICACION

La desnitrificacion, al igual que |a nitrificacion, se encuentra afectada por varios pardmetros de operacion,
cuya influencia esta condicionada a si el agua residual es de alta o baja carga de nitrogeno.

a. Relacion entre la materia orgdnica y el nitrogeno del afluente (DQQOIN)

La relacion DQO/N necesaria para el proceso de desnitrificacion depende de fa composicion de la materia
organica. En la Tabla 15 se presentan las relaciones DQO/N teéricas para diferentes fuentes de carbono
(Mateju et al,, 1992):

Tabla 15. Relacidn DQO/N teorica para diferentes fuentes de carbono,

Fuente de carbono Relacion DQO/N
Metanol 3.7 i
Etanol 4.2 '
Acido acético 3.7 ‘
Glucosa 49 '

En los sistemas de lodo active con N/D existe una recirculacién de parte del liquide mezcla de la zona
aerohia a la zona andxica. Este oxigeno recirculado provoca que un 30-50% de la DQO del afluente



108 Avances en
Bictecnologia Ambiental

sea consumida por oxidacion en la zona andxica. Debido a esta oxidacion, en este tipo de sistemas de
depuracion se necesitan relaciones DQO/N entre un 30 y un 50% mayores que las tecricas para conseguir
una completa desnitrificacion. Sin embargo, la relacién DQO/N necesaria para desnitrificar en sistemas
de lodo activo desnitrificante es practicamente idéntica a la estequiométrica.

b. Fuente de carbono externa

Cuande el agua residual industrial no tiene la adecuada relacién DQO/N para realizar el proceso de desni-
trificacion es necesaria la adicion de una fuente externa de carbono organico. La eleccion de una fuente
de carbono externa para un proceso de desnitrificacién puede hacerse siguiendo varios criterios. En primer
lugar se puede considerar cual es la fuente de carbono con la que se obtiene una mayor velocidad de
desnitrificacion. En ta Tabla 16 se presentan los rangos de velocidades de desnitrificacion con diferentes
fuentes de carbono para sistemas de lodo activo N/D y lodo activo desnitrificante {Carrera, 2001a).

En segundo lugar se debe considerar el coste de la fuente externa de carbono y su disponibilidad. Si
esta fuente es un compuesto quimico (etanol, metanol, 4cido acético) tendra un coste de mercado. En
la Tabla 17 se presentan los precios de varias fuentes de carbono (Bilanovic et al.,, 1999).

Una alternativa es utilizar una fuente de carbono producida por el propio proceso, el lodo. No obstante,
la materia organica del lodo esta en una forma poco biodegradable por lo que necesita un tratamiento
previo de hidrélisis térmica o quimica, lo que significa también un coste afiadido (Pavan et al, 1998).

En el proceso de disefio de una planta de tratamiento a escala industrial se debe incluir un estudio a
escala piloto con las posibles fuentes de carbono susceptibles de ser utilizadas. Estas fuentes deben ser

Tabla 16. Velocidades de desnitrificacién para diferentes fuentes de carbono.

Fuente de Carbono Sistema Velocidad de desnitrificacién
mgN/(mg SSV-d)
Acido acético Lodo activo con N/D 0.05-0.47
Lodo activo desnitrificante 0.29-0.67
Etanol Lodo activo con N/D 0.02-0.24
Ledo activo desnitrificante 0.22-0.64
Metanol Lodo active con N/D 0.03-0.17
Ledo activo desnitrificante 0.17-0.55
Lodo Lodo active con N/D 0.06-0.38

Tabla 17. Precios de diferentes fuentes de carbono.

Fuente de carbono Precio (US$/ton) (Afo 1995) Relacién de precios
Acido acético 726.87 1.000
Acetona 859.04 1.182
Etanol 898.41 1.236
Metanol 150.22 0.207

Glucosa 561.67 0.773
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baratas y con una produccion suficiente para garantizar el funcionamiento de la planta de tratamien-
to. Estos requisitos se cumplen con los llamados subproductos, gue son compuestos generados en una
industria y que no son considerados residuos porque tienen alguna propiedad que los hace utiles para
alguna actividad industrial.

t. pH

En general, la desnitrificacion es mucho menos sensitiva al pH que la nitrificacién. El pH 6ptimo para
el proceso de desnitrificacion se encuentra en el intervalo 7.0-9.0, aunque el proceso puede realizarse
apHcercanoc a 11,

d. Temperatura
El efecto de la temperatura sobre |a velocidad de desnitrificacion se describe habitualmente con una
funcién del tipo Arrenhius:

- L pim -T2
rTi"rTz B

donde,
r, velocidad de desnitrificacion a la temperatura T, mg N/(mg SSV-d)
6 : factor de temperatura

El factor de temperatura en la desnitrificacién parece no estar tan influenciado por las condiciones de
operacién como el de nitrificacién ya que los valores bibliograficos presentan poca variacion para dife-
rentes condiciones de operacion. En la Tabla 18 se presentan diferentes factores de temperatura para
el proceso de desnitrificacion.

Tabla 18. Factores de temperatura para el proceso de desnitrificacion en diferentes sistemas.

Factor de Biomasa Fuente de Rango de Referencia
temperatura carbono Temperaturas (°C)

1.06 Lodo activo con N/D Metanol 7-17 Nyberg et al, (1996)

1.06 Etanol

1.06 Lodo activo con N/D Lodo - Barlindhaugd and
hidrolizado and Odegaard (1996}

1.06 Loedo activo con N/D - 7-15 Oleszkiewicz and

1.30 2-7 Berquist, (1998}

1.09 Lodo activo Metano! 60% 10-25 Carrera, (2002b)

desnitrificante Acetona 10%

133 A. isopropilico 10% 6-10

1.11 Cultivo puro Metano! 15-25 Christensson et al.,

1.12 desnitrificante Etanol {1994)

1.13 Cultivo puro Metanol 6-30 Timmermans and

desnitrificante Van haute, (1983)




