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3.3. Remocién de fésforo
a, Caracteristicas del agua residual

La capacidad de los PAQ de acumular polifosfatos depende de la disponibilidad de moléculas organicas
ligeras, principalmente AGY, en el reactor anaerobio. Este substrato puede obtenerse de la propia agua
residual o como producto de fermentacion producido en el reactor anaerobio por los microorganismos
heterétrofos ordinarios (Carlsson et al., 1996).

b. Fraccién volumétrica anaerobia

La relacion entre el volumen de reactor anaerobio y el volumen total del sistema es un factor importan-
te del proceso ya que los acidos grasos volatiles (AGV) son producidos en su mayor parte en el reactor
anaerobio,

Un aumento en la fraccién volumétrica anaerobia proporciona un incremento en la remocion de fosforo.
Esto se debe a que con mayores voiimenes anaerobios, aumenta la biomasa activa de los heterdtrofos
ordinarios y, por fo tanto, se produce mas AGV. Sin embargo, dicha mejora disminuye en cada aumento
de volumen anaerobio. E! volumen anaerobio 6ptimo esta entre un 15-20% del volumen total de la
planta de tratamiento (Wentzel et al., 1996; Carrera et al., 2001b).

¢. Tiempo de retencion de sélidos (TRS)

El efecto del TRS en la remocion de fésforo es complejo ya que existen dos efectos contrapuestos. En
sistemas con remocién de materia orgénica y fésforo, es decir, sin remocién de nitrégeno, para un TRS
menor a 3 dias se incrementa la remocién al aumentar el TRS. No obstante, para un TRS mayor a 3
dias la remocion de fésforo disminuye al aumentar el TRS. La razén de este comportamiento es que el
aumento del TRS causa un aumento en la biomasa activa de heterétrofos ordinarios, lo cual produce
un incremento en la produccion de AGVY, y por lo tanto, un incremento en la remocién de fésforo. Sin
embargo, el incremento del TRS también provoca una disminucién en la remocién de fésforo debida a la
menor purga por dia de biomasa activa de PAQ. ATRS menor a 3 dias domina el primer efecto, mientras
gue a mayor a 3 dias domina el segundo {(Wentzel et af., 1996).

Cuando los sistemas de tratamiento incluyen la remocion de nitrdgeno se incrementa el TRS de operacion.
En esos casos, el aumento del TRS favorece la presencia de organismos acumuladores de glicogeno {(GAO)
¥, por lo tanto, la disminucion de la eficacia en la remocidn de fésforo (Rodrigo et al, 1999; Fukase et
al, 1984). En este tipo de sistemas, el TRS dptimo para la remocién bioldgica de fosforo se encuentra
entre 9-11 dias (Carrera et a/,, 2001b; Rodrigo et al., 1999).

d. Efecto de la relacidn PIC en la alimmentacicn

La relacién P/C es uno de los parametros que puede condicionar la competencia entre [as poblaciones
de PAO y GAO. Una baja relacion de P/C es causante de un progresivo deterioramiento de un sistema
de remocién biologica de fésforo porque favorece el desarrollo de los GAO, Con relaciones P/C cercanas
a 2/100 hay un predominio de la poblacién GAO, mientras que con relaciones P/C mayores a 10/100 hay
un claro dominio de la poblacién PAO {Liu et al, 1997). No obstante, relaciones P/C mayores a 10/100
pueden ser muy dificiles de tratar con un proceso biolégico y comportan una elevada concentracion de
fosforo a fa salida de la planta de tratamiento (Tetreault et af., 1986).

e. Temperatura

La temperatura éptima de las dos etapas de la remocion de fésforo es de 30 °C. La remocién biolégica
de fosforo tiene un rango de 5 a 40 °C en el cual es posible,
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f. pH

Larelacion P-liberado / C-captado esta fuertemente influenciada por el pH, variando entre 0.25-0.75 mol
P/mol Cen el rango entre 5.5y 8.5 {(Smolders et al., 1994). Existe un pH 6ptimo de 6.8 para el metabolismo
anaerobio que es un compromiso entre una velocidad de captacion de acetato relativamente alta y un
consumo de energia, liberacién de fésforo, no demasiado elevada (Liu et al., 1996).

g. Presencia de nitrato u oxigeno en el reactor anaerobio

La presencia de nitrato u oxigeno en el reactor anaerobio inhibe el proceso de captacién de AGV por
parte de los PAO y, consecuentemente, la remocion bioldgica de fosforo. Existen varias teorias para
explicar este tipo de inhibicion. Una de estas teorias indica que si se intreduce nitrato u oxigeno en la
z0na anaerobia, los heterdtrofos ordinarios consumen los AGV ellos mismos, utilizando los nitratos u
oxigeno como aceptores externos de electrones. De esta forma, [os AGV disponibles para los PAC dismi-
nuyen y empeora la remocién bioldgica de fosforo (Brdjanovic et al,, 1998). Otra teoria sugiere que la
presencia de nitrato o nitrito da lugar a la formacidn de éxido nitrico (NO) y que este compuesto inhibe
el metabolismo de los PAO (Niel et af, 1998).

4. TECNOLOGIAS DISPONIBLES PARA LA REMOCION BIOLOGICA DE NUTRIENTES
4.1. Remocion biologica de nitrogeno

Las tecnologias disponibles para la remocién biologica de nitrogeno se pueden dividir en dos grandes
grupos: sistemas de biomasa en suspensién o lodos activos y sistemas de biomasa inmovilizada o bio-
peliculas. Ambos tipos de sistemas estan ampliamente extendidos a escala real pero son los sistemas de
biomasa en suspension los de mayor distribucién. A continuacion se hace un repaso de las principales
configuraciones de ambos grupos de tecnologias.

a. Sistemas de biomasa en suspension

Los procesos de remocion biologica de nitrégeno con biomasa en suspensién pueden agruparse en dos
categorias, dependiendo del nimero de etapas de lodos activos que haya. Los primeros son los denomi-
nados sistemas de una sola etapa o de biomasas conjuntas (“single-sfudge”). En este tipo de sistemas,
las bacterias heterdtrofas y nitrificantes crecen conjuntamente y en competencia en los diferentes
reactores. Los otros sistemas se denominan de dos etapas o de biomasas separadas (“twe-sludge”). En
estos sistemas, las bacterias heterdtrofas y las nitrificantes no comparten el mismo reactor por lo que
no compiten por los sustratos.

a.l. Lodos activos de una etapa o de biomasas conjuntas

Ludzack-Ettinger modificado

Es la configuracion mas extendida y consiste en un reactor andxico seguido de otro aerobio (Figura 5).
Se coloca en primer lugar el reactor andxico para aprovechar la materia orgéanica facilmente biodegra-
dable como fuente de carbono para la desnitrificacion. Para poder realizar la desnitrificacion se precisa
de una recirculacion interna de |os nitratos desde el reactor aerobio al anéxico. Con esta configuracién
no es posible la remocién total de nitratos en el efluente, aunque se pueden obtener buenos resultados
si se optimiza su funcionamiento. La concentracidn de nitratos en la salida dependeré del caudal de
recirculacién interna utilizado.



12 Avances en
Biotecnologia Ambiental

recirculacién interna (1-4Q)
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Figura 5. Ludzack-Ettinger modificado.

Bardenpho

Esta configuracion es una mejora de la anteriormente explicada. Consta de 4 reactores (2 aerobios y 2
anoxicos) con recirculacion del liquido mezcla del primer reactor aerobio al primer reactor anéxico (Figura
6). La mejora consiste en afadir un segundo reactor andxico a la configuracion Ludzack-Ettinger modifi-
cado. Con este sequndo reactor anéxico se consigue una mayor remocion de nitratos. Ademas, se afiade
un Gltimo reactor aerobio antes def sedimentador para eliminar el nitrégeno gas que se haya quedado
atrapado en los floculos y, de esta manera, evitar gue se produzcan problemas de sedimentacion.

sedimentador

R.
[ aerobio

Afluente (Q)—]

~™ aeroblo

[RCECNT R

Figura 6. Configuracion Bardenpho.

Canal de oxidacion

En esta configuracién el reactor tiene forma de carrusel. Esta forma del reactor permite el aporte de
oxigeno en varios puntos, mediante rotores horizontales, aireadores mecanicos de baja velocidad o
difusores de aire. La concentracion de oxigeno sera alta en los puntos de aireacion e ird disminuyendo
progresivamente debido al consumo bioldgico a medida que el liquido mezcla circule por el reactor. Si
los puntos de inyeccidn estan distantes pueden crearse zonas anéxicas. En las zonas anoxicas es necesaria
la presencia de agitadores sumergidos de baja velocidad para mantener los lodos es suspension (Figura
7). La localizacién y tamafio de estas zonas varia con e! tiempo, pues depende del tipo y cantidad de
afluente. En caso de querer remover nitrégeno es necesario un muy estricto sequimiento del nivel de
oxigeno en el canal.
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El sistema debe ser flexible para poder operar correctamente, cosa que implica tener compuertas regula-
bles o aireadores de dos velocidades para poder variar la cantidad de oxigeno aportada, de acuerdo con los
diferentes picos diarios o estacionales {de otro modo es imposible desarrollar zonas andxicas en periodos
de baja carga). Un canal de oxidacién equivale a una configuracion Ludzack-Ettinger modificado conuna
relacién de recirculacién interna muy elevada, del orden de 200-300 veces el caudal de entrada.

Efluente
F
.—--\\\\
Sedimentador /' Recirculacion
S externa

- D } S
AﬂUCEF_e(Q)J ] . B alreacién
! ;\] | [ agitacién
! e
N ‘* ) ) sumergida

Figura 7. Canal de oxidacion.

Canales de oxidacion en fases alternas

Este proceso, desarrollado en Dinamarca, consta de dos canales de oxidacion en los que se crean secuencial-
mente condiciones aerébicas y anéxicas. Esta configuracion es una aplicacion de los canales de oxidacion
pensada para optimizar la remocion biolégica de nitrégeno. El disefio mas habitual es el denominado
proceso Biodenitro, que opera con cuatro fases diferenciadas (Figura 8). La entrada se alterna entre los
dos canales {mitad de tiempo cada uno). Este hecho asegura gue los microorganismos siempre tengan
una fuente rica de materia orgénica facilmente degradable.

FASE 1 FASE 2
Q- 1.5 horas 1.5-2 horas
"Y/\‘"" m&a‘_i;_:) TN ("_;'aensmm : N
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T ] e \
FASE 3 FASE 4
2 - 3.5 horas 3.5-4 horas
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T \‘*Q ___andxico N N ¥ ( acréblca N Y,

Figura 8. Proceso Biodenitro.

Reactor Discontinuo Secuenciado (SBR)

Los reactores discontinuos secuenciados son sistemas de depuracion biolégica encuadrados dentro de
los lodos activos ya que la biomasa que realiza el proceso se encuentra en suspension. La diferencia con
el resto de sistemas de lodos activos en continuo es que en los SBR se realizan todas las operaciones del
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proceso {anoxica, aerobia, sedimentacién) en el mismo tanque, secuenciandolas en el tiempo (Figura 9),
como se explicd en el capitulo anterior. Por el contrario, en los lodos activos convencionates las distintas
fases se realizan simultaneamente en diferentes tanques. El ciclo de un SBR incluye las siguientes fases:
llenado, reaccién, sedimentacion, vaciado y reposo. Normalmente, la purga de lodos se efectia al final
de la fase de sedimentacion y puede hacerse en cada ciclo, diaria o semanalmente. Las fases de llenade
y reaccion pueden tener varias subfases dependiendo del tratamiento que se quiera realizar y de las
estrategias de operacion (Wilderer et af, 2001). Estas subfases pueden clasificarse en:

Llenado estatico: llenado sin agitacién ni aireacion. Permite la acumulacion de sustrato.

Llenado agitado: {lenado con agitacion pero sin aireacion. Minima capacidad aerobia. Permite con-
diciones andxicas.

Llenado aireado: llenado con agitacion y aireacion. Permite condiciones aerobias.
Reaccion agitada: reaccion con agitacion pero sin aireacién. Permite condiciones anoxicas,

Reaccion aireada: reaccion con agitacion y aireacion. Permite condiciones aerobias.

La configuracién SBR es especialmente apropiada para sistemas relativamente pequefios con caudal
variable ya que es mas adaptable a los cambios de carga que los sistemas continuos. Otra ventaja con
respecto a los sistemas continuos es la menor necesidad de espacio y la ausencia de recirculaciones ex-
ternas e internas. No obstante, también presenta algunas desventajas como el problema de trabajar en
discontinuo que obliga a doblar los equipos cuando la generacion de aguas servida o de RIL es continua.
También presenta problemas cuando se producen inhibiciones por sustrato ya que las concentraciones
que se alcanzan, en determinados instantes, en el interior de un SBR sueten ser mayores que en los
sistemas continuos.

;' Afluente + Efluente
Y
o !_ .'W*W'. !__.______. :_ N
Fp | L e —
[ L [ T
Llenado Reaccion  Sedimentacion  Vaclado Reposo
Ciclo

Figura 9. Esquema de un SBR para la eliminacion bioldgica de nitrégeno.

a.i.i. Lodos activos de dos etapas o de biomasas separadas

En este tipo de configuracion se mantienen separados los procesos de nitrificacion y desnitrificacion,
cada uno con su propio sedimentador y su recirculacion externa independiente. Esta configuracion
permite mantener las dos poblaciones bacterianas, nitrificantes y heterétrofos, por separado evitando
gran parte de los problemas creados por la competencia entre los procesos. Las tres disposiciones mas
habituales se comentan a continuacién:

Proceso A

En el reactor aerobio se oxida la materia organica y se nitrifica el amonio del afluente. En el reactor
anoxico se produce la desnitrificacién, gracias al aporte de una fuente externa de materia organica
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biodegradable. El proceso andxico cuenta con una zona aerobia final para eliminar la materia organica
remanente y para evitar problemas de sedimentacién (Figura 10).

Fuente externa de carbono

Sedimentado Sedimentador
P T T
Reactor 2 \\ w‘r Reactor| '/ %
Afluente (@} , ~ S N - R |
: aerobio | + Tlanéxico| — n
f, ; . ,// -‘ Aireacién .~ Efluente
‘ | corta -
] , ! _ |
Recirculacién externa (0.5-1Q}) Recirculacién externa (0.5-1_9}\\
Purga * Purga

Figura 10. Proceso A.

Proceso B

Esta configuracion es muy parecida a la anterior, pero se deriva una fraccién del afluente hacia el
reactor andxico para suprimir la fuente externa de materia organica (Figura 11). Como inconveniente
hay que remarcar que parte del nitrégeno de entrada no serd tratado y, por tanto, la remocién no sera

completa.

Derivacion del afluente
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Figura 11. Proceso B.

Proceso C

En esta configuracion el reactor anoxico es et primero, fo que evita la adicion de la fuente externa de
carbono. Ademas se puede reducir la aireacién necesaria, ya que parte de la materia organica se elimina
con la desnitrificacién. Como inconvenientes tiene la necesidad de afiadir una recirculacion del agua
nitrificada hacia la primera fase, ademas de no ser posible la remocién total de nitratos {Figura 12).
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Recirculacion de nitratos (3-5Q)
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Figura 12. Proceso C.

b. Sistemas de biomasa inmovilizada (Biopeliculas)

Existen diversos sistemas de biopelicula para la remocion biolégica de nitrogeno: filtros percoladores,
filtros sumergidos, biodiscos rotatorios, lechos fluidizados y reactores airlift. En estos sistemas se al-
canzan elevadas concentraciones microbianas, por lo que la capacidad de remocién de nitrégeno no
esta limitada por la concentracién de biomasa sino por los problemas de difusion de los sustratos en la
biopelicula. En el caso de {a nitrificacion este problema es especialmente importante en la difusion del
oxigeno disueito (OD) y la alcalinidad.

Filtros Percoladores

Un filtro percolador consta de un lecho con un soporte sobre el que crece adherida fa biomasa. El filtro
suele ser circular y el liquido a tratar se distribuye por la parte superior mediante un sistema de alimen-
tacion giratorio (Figura 13). El soporte debe tener una elevada superficie especifica y pueden ser materiales
naturales (rocas) o sintéticos (plastico o ceramica). Los filtros percoladores con relleno natural tienen
alturas medias de 1.2-3.0 m, mientras que los filtros con relleno sintético pueden alcanzar alturas de 4.6-
7.6 m. La superficie especifica de los rellenos sintéticos varia entre 100-300 m?m? seguin el material.

Filtros Sumerqgidos

):-\. -
Sy ey T

-~ Afluente Q

.. Efluente

Figura 13. Filtro percolador.

Los filtros sumergidos son una modificacion de los filtros percoladores, en los que el lecho sobre el que
crecen los microorganismos se mantiene sumergido continuamente en el agua residual.

Biodiscos Rotatorios

Los biodiscos rotatorios consisten en una serie de placas circulares, dispuestas sobre ejes horizontales
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rotatorios, parcialmente sumergidas en el agua residual, sobre las que se adhiere la biomasa (Figura
14). La velocidad de rotacién suele ser baja (entre 1y 2 rpm) y, normalmente, un 40% del biodisco se
mantiene sumergido en el agua residual. El diametro tipico de las placas de los biodiscos rotatorios es
de 3-4 m. El rendimiento de los biodiscos puede ser mejorado por cambios en la direccién de flujo ya
que en las altimas etapas el desprendimiento de biomasa es mayor y con los cambios de direccion se
consigue una biopelicula mas uniforme.

Afluente {Q) Sedimgntado
L Biodis)c_c_) rotatorig)_‘ N B ,'// --\\‘ 'E_ﬂliente
‘\\\_J{/}_. - “\LJ /,’; . ;\ // . _‘\\} _ a _:\“Fm/f '\\H //;
AT T I T

Purga

Figura 14. Biodiscos rotatorios.

Reactores de Lecho Fluidizado

Las unidades de lecho fluidizado consisten en torres que contienen arena u otro soporte de tamario
pequeno sobre el que crece la biomasa. La fluidizacidén de las particulas se consigue recirculando el
efluente en el que se introduce aire u oxigeno.

Reactores Airlift

Una alternativa al lecho fluidizado es el reactor airlift con un tubo interno por el que se introduce una
corriente de aire que provoca el arrastre de! liquido y la consiguiente fluidizacion de las particulas de
arena con biomasa. El aire se utiliza tanto para favorecer el contacto entre ei liquido como para sumi-
nistrar el oxigeno necesario para las reacciones de oxidacion.

. - . .
' a ® (] ) T 1 allala ] - a a

den trabajar. Esta gran concentracion de biomasa permite obtener altas velocidades de nitrificacion
y desnitrificacion. El inconveniente es que los problemas difusionales en la biopelicula condicionan el
funcionamiento de estos sistemas. La concentracién de OD necesaria para trabajar con un sistema de
biopelicula es mayor que la necesaria para un sistema de biomasa en suspension. La reaccion de nitrifi-
cacién es de orden cero respecto al OD sélo con concentraciones superiores a 4 mg O,/L. Los problemas
de difusion de la alcalinidad pueden provocar que ef pH del interior de la biopelicula sea una unidad
inferior al del liquido mezcla.

Los trabajos que comparan sistemas de biopelicula y sistemas de biomasa en suspensién para el trata-
miento de la misma agua servida o del mismo RIL suelen concluir que el sistema de biopelicula tiene
una eficacia ligeramente superior al sistema de biomasa en suspension, pero que la utilizacién a escala
industrial de las biopeliculas comporta muchas mas dificultades que el uso de lodos activos.
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4.2. Remocion biolégica de fosforo
a. Sistemas de biomasa en suspension (Lodos activos)
Sistema A/O

Existen numerosas configuraciones que permiten la remocién biolégica de fésforo. La mas sencilla de
estas configuraciones es la denominada A/O. Esta formada por dos reactores, uno anaerobio y otro
aerobio, por lo que sélo sirve para eliminar materia organica y fésforo (Figura 15). Las caracteristicas
de operacion mas notables del proceso A/O son la utilizacion de un TRS relativamente bajo y una carga
organica relativamente alta, por lo que hay una produccién de fangos y un rendimiento de remocién
de fosforo elevados.

sedimentador
Afluente (Q)»| Reactor | | Reactor | 'H/ \F—"‘
T anaerobio aerobio \ / Efluente

recirculacién externa (0.5-1Q) Purga

Figura 15. Sistema A/O para la remocion de P.

Sistema A%Q

La méas sencillay mas utilizada de las configuraciones que permiten la remocién simultanea de nitrégeno
y fosforo es la llamada A?0 (Figura 16). Esta configuracion es la combinacién de los sistemas A/O y Lud-
zack-Ettinger modificado y consta de tres reactores: anaerobio, anéxico y aerobio, con una recirculacién
interna de nitratos desde el reactor aerobio al andxico.

recirculacion interna (1-3Q)

sedimentador
Afluente (Q) Y, Réaé{di_‘f | Reactor ‘—>/ \) - >
anéxico aerobio k\-“_ B / Efluente

f Purga

|

recirculacién externa (0.5-1Q)

Figura 16. Sistema A%/O para la remocion de P.

Bardenpho modificado

La configuracién Bardenpho modificado consiste en afiadir un reactor anaerobio a la Bardenpho para
poder eliminar simultaneamente nitrogeno y fosforo (Figura 17). Esto permite eliminar mas nitrato que
con la conFiguracion A%/O lo que supone una mejora también en la eliminacién de fésforo ya que se
recirculan menos nitratos al reactor aaerobio.
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Recirculaciéon interna (1-4Q)

Afluente (Q) sedimentador
v SR Jei Rl |
andxico| | aeroblo aerobio _/ Efluente
Purga

Figura 17. Sistema Bardenpho modificado.

Canal de oxidacién modificado

Los canales de oxidacion pueden modificarse para eliminar simultdneamente nitrégeno y fésforo afa-
diendo una previa etapa anaerobia (Figura 18). Sin afiadir un reactor anaerobio es dificil conseguir
suficiente zona anerobia en el canal para poder realizar |a eliminacién de fésforo.

Efluente
Sedimentador Recirculacion
) externa
Afluente(Q) H aireacién
2 ] agitacion
M sumergida

Figura 18. Canal de oxidacién modificado.

Reactor Discontinuo Secuenciado (SBR)

El SBR también permite la remocion simultanea de nitrégeno y fosforo. En ese caso es necesario empezar
el ciclo en condiciones anaerobias para que la materia organica del agua servida o del RIL se acumule en
forma de polihidroxialcanos y se pueda realizar posteriormente la remocion de fésforo en condiciones
aerobias. La mayor dificultad para eliminar conjuntamente nitrégeno y fésforo en un SBR es garantizar
que no quede nitrato en el reactor al empezar el ciclo ya que de esa forma se inhibiria la remocion de
fésforo.

Sistema UCT

Una ltima configuracién es la UCT, que es una modificacion de la A0 que pretende reducir el problema
de recirculacion de nitratos a la etapa anaerobia. La manera de resolver el problema es no recircular
lodo desde el sedimentador a la etapa anaerobia. En su lugar se recircula hasta a la etapa anoxica y se
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implementa una recirculacion de licor mezcla desde la etapa andxica hasta la anaerobia (Figura 19). Esta
recirculacion debe contener una cantidad casi despreciable de nitrato.

recirculacién interna (1-2Q)

sedimentador

Reactor | | \

»> »>

aerobio Efluente

—

Afluente (Q) -

recirculacién externa (0.5-1Q) Purga

Figura 19. Sistema UCT.

5. PERSPECTIVAS Y DESARROLLOS FUTUROS EN LA ELIMINACION BIOLOGICA DE NUTRIENTES
5.1. Procesos alternativos para la remocion de nitrégeno
a. Procesos de remocidn de nitrégeno por nitritacion

Los procesos de remocién de nitrégeno por nitritacion consisten en una oxidacion del nitrégeno amonia-
cal hasta nitrito con una posterior desnitrificacion con el nitrito como aceptor de electrones (Ruiz et al.,
2005). Este proceso presenta una serie de ventajas con respecto al proceso convencional de remocion de
nhitrégeno via nitrato: una reduccion del 40% de la materia organica necesaria para la desnitrificacion,
un ahorro del 25% del oxigeno necesario para la oxidacion hasta nitrato, una reduccion del 30-40% del
volumen de los reactores y una mayor velocidad de desnitrificacion (Turk y Mavinic, 1989a; Abeling y
Seyfried, 1992; Ruiz et al., 2003).

La oxidacién parcial del nitrégeno amoniacal hasta nitrito se consigue con la inhibicién de las bacterias
Nitrito oxidantes. Para poder inhibir las bacterias Nitrito oxidantes sin afectar a las Amonio oxidantes es
necesario mantener una concentraciéon de amoniaco libre en el sistema entre 1y 6 mg NH/L (Surmacz-
Gorska et al., 1997). Otros factores que se deben controlar para conseguir la oxidacién sélo hasta nitrito
son: la concentracion de oxigeno disuelto, que debe ser menor a 2.0 mg O,/L, el valor del pH, que debe
ser elevado y mantener una temperatura cercana a 25 °C (Yoo et al., 1999).

El principal problema de estos sistemas es mantener la acumulacién de nitrito ya que, a medida que
transcurre el tiempo, las bacterias Nitrito oxidantes se aclimatan al amoniaco libre y oxidan el nitrito a
nitrato (Villaverde et al., 2000). Se han probado diversas estrategias para mantener la acumulacion de
nitrito: disminucion del tiempo de residencia celular, incremento de la concentracién de amoniaco libre,
doble inhibicién con clorato sodico y una desnitrificacion interna. No obstante, ninguna de las alternativas
permite mantener indefinidamente la acumulacién de nitrito (Turk y Mavinic, 1989b).

La remocidn de nitrégeno via nitrito es un proceso conceptualmente muy interesante desde el punto
de vista cientifico y el punto de vista de ingenieria. Supone racionalizar y optimizar la energia necesaria
para transformar bioldgicamente el nitrégeno amoniacal hasta nitrégeno gas. No obstante, presenta
el serio inconveniente del desconocimiento del mecanismo por el cual las bacterias Nitrito oxidantes
acaban adaptandose al nitrégeno amoniacal y cesan en su inhibicién. Este problema condiciona todos los
intentos de escalar este tipo de procesos a nivel industrial. Otro problema que presenta el tratamiento
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de un RIL con alta carga de nitrégeno es la posibilidad que la concentracion de nitrito que se acumule
en el sistema llegue a inhibir la actividad de las bacterias Amonio oxidantesy, por lo tanto, se paralice

todo el proceso.

A pesar de los inconvenientes y la falta de conocimiento es un reto consequir que las plantas de trata-
miento con remocién biolégica de nitrégeno via nitrato trabajen con el proceso via nitrito. Cualquier
avance que se logre en ese sentido constituira un ahorro de energia, aunque precise de un alto grado
de capacitacion técnica del personal que gestione la depuradora y una gran inversion en control del
sistema. Este control debe constar de analizadores en linea que permitan monitorizar y controlar el
proceso en tiempo real.

b. Proceso SHARON (Single reactor High activity Ammonia Removal over Nitrite)

Uno de los sistemas biologicos mas innovadores para nitrificar aguas residuales con alta carga de nitro-
geno es el proceso SHARON (Hellinga et al,, 1998). Este proceso opera a alta temperatura (30-40°C) y pH
= 7-8. £l tiempo de retencion de solidos (TRS) es igual al tiempo de residencia hidraulico (TRH) porgue la
elevada temperatura del proceso permite alcanzar altas velocidades de crecimiento celular. La elevada
temperatura produce un segundo efecto. A temperaturas entre 5-20°C, las bacterias Nitrito oxidantes
crecen mas rapido que las Amonio oxidantes, por lo que el amonio se oxida hasta nitrato. No obstante,
a temperaturas superiores a 30°C, ocurre lo contrario y las bacterias Amonio oxidantes crecen mas de
prisa. Ademas, como el TRS es igual al TRH, fijando un adecuado TRH se consigue lavar las bacterias
Nitrito oxidantes del sistema y trabajar sélo con Amonio oxidantes, por lo que el nitrégeno amoniacal
solo se oxida hasta nitrito.

¢. Proceso combinado SHARON-ANAMMOX

Una mejora del proceso SHARON es su combinacién con el proceso ANAMMOX (Jetten et al., 1999).
El proceso ANAMMOX {(Anoxic Ammonium Oxidation) consiste en la transformacion de nitrito en ni-
trogeno gas en condiciones anéxicas utilizando el nitrégeno amoniacal como donador de electrones.
Las bacterias que realizan este proceso son autétrofas, lo que significa que no se necesita una fuente
de carbono organico. La combinacién SHARON-ANAMMOX consiste en utilizar el efluente del proceso
SHARON como afluente del proceso ANAMMOX. De esta manera sélo se necesitan 1.7 mg O/mg Ny
ho se precisa DQO, mientras que en un sistema bioldgico convencional se necesitan 4.6 mg O/mg Ny,
aproximadamente, 4.5 mg DQO/mg N.

La tecnologia SHARON-ANAMMOX tiene muchas posibilidades como tratamiento de RILES con alta carga
de nitrogeno amoniacal, pero su aplicacion a escala industrial es todavia incipiente ya que es un proceso
de reciente desarrolio (Mulder et al., 2001; van Kempen et af., 2001; van Dongen et al., 200%1). Ademas,
es un proceso complejo que necesita un estricto control de las condiciones de operacidn,

5.2. Procesos fisico-quimicos alternativos para la remocion de nitrégeno y fosforo
a. Proceso de remocion de nitrégeno amoniacal por intercambio ionico

Dos de los materiales mas novedosos utilizados en la remocion de nitrogeno amoniacal por intercam-
bio idnico son las arcillas naturales y las zeolitas. Ambos son aluminosilicatos hidratados, pero tienen
diferente estructura cristalina.

L as zeolitas estan formadas por un esqueleto simétrico de tetraedros de AIO, y SiO, que configuran una
estructura tridimensional de panal con una carga negativa. La carga negativa es neutralizada por cationes
como Na*, K* o Ca**. Estos cationes son intercambiables por ciertos cationes en solucion como metales
pesados o amonio (Curkovic et al,, 1997).
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Las arcillas estdn compuestas por cristales extremadamente finos o particulas de minerales arcillosos.
Debido a esta finura, las particulas arcillosas tienen propiedades quimicas de coloides. Los minerales ar-
cillosos tienen una estructura cristalina de [dminas tetraédricas y octaédricas. Las arcillas también tienen
una carga negativa que se compensa con cationes como Na* o Ca** que son intercambiables por ciertos
caticnes como metales pesados 0 amonio (Rozic et af., 2000).

No aparecen en fa bibliografia muchas referencias de aplicaciones def intercambio iénico para la elimi-
nacién de nitrégeno amoniacal de aguas servidas y RILES, aunque los trabajos existentes sefialan que el
proceso sélo es efectivo para aguas residuales con 100-200 mg N-NH,*/L (Leakovic et al,, 2000; Rozic et
al., 2000). También existen trabajos en los que se utiliza un sistema hibrido de eliminacion biolégica de
nitrogeno mas intercambio ionico con zeolita (Son et al,, 2000). En algunos de estos sistemas hibridos se
utiliza la zeolita como soporte para inmovilizar la biomasa nitrificante y asi aumentar la concentracion
de biomasa en el sistema (Lahav y Green, 1998).

b. Proceso de remocion de nitrégeno amoniacal y fésforo por precipitacion de magnesio amonio fosfato
festruvita)
LR LA }

Uno de los métodos para la remocién de nitrégeno amoniacal y fésforo de RILES con elevada carga es la
precipttacion quimica de magnesio amonio fosfato (MAF), llamado estruvita. El MAF tiene una relacién
molar 1:1:1 de Mg? : NH,*: PO, * y su reaccion de precipitacion es (Durrant et al., 1999);

Mg?* + NH,* + HPO,?" + 6H,0 > MgNH,PO, - 6H,0 | + H*

El proceso de precipitacion de MAF es complejo y esta sujeto a multiples interferencias, especialmente
la del ion calcio que puede precipitar como Ca,(PO,), (Tiinay et al.,, 1997). Los factores que controlan el
proceso de precipitacion son: pH y relacion molar Mg/N/P.

El pH dptimo esta entre 9.0-9.5 (Booker et al., 1999; Kabdasli et al.,, 2000). Por otro lado, existe discrepancia
con respecto a cual es [a dptima relacién molar Mg/N/P. Segdn Shin and Lee, (1997), 1a relacion molar
optima es 1.5 moles de Mg por mol de Ny P. Para TUnay et al,, (1997) no esta clara la mejora del
proceso por una adicion en exceso de magnesio. Booker et al, {1999) encuentran que si se realiza
el proceso de precipitacion en el rango éptimo de pH, las relaciones malares se aproximan a 1:
1:1 porque el precipitado formado esta compuesto por un 80% de estruvita y, probablemente,
un 20% de MgHPO,. Cuando se realiza la precipitacion fuera de este rango éptimo de pH, las
proporciones de Mg y P aumentan por la formacién de Mg,(PQ,).. Si el pH esta por encima de
9.8 también se produce la pérdida de nitrogeno por la volatilizacién del amoniaco libre, lo que
reduce [a formacion de estruvita.

El peso molecular de la estruvita es de 245, por lo que se forman 17.5 gramos de estruvita por
cada gramo de N-NH,*. Eso significa que fa eliminacién de nitrégeno amoniacal y fosforo por
precipitacion de estruvita es un proceso con una gran produccion de lodos. Ademas, hay que
considerar que si el agua residual no contiene una relacién molar 1:1:1 de Mg/N/P se debe afia-
dir gran cantidad de reactivos quimicos que aporten las proporciones adecuadas de magnesio,
fosforo y nitrégeno amoniacal. No obstante, puede ser un buen método de depuracién cuando
hay grandes cantidades de nitrégeno amoniacal y fosforo en el RIL o cuando el RIL no se puede
tratar bioldgicamente ya que contiene téxicos o inhibidores de la nitrificacién.

Existen algunos ejemplos de aplicaciones a aguas residuales reales como: la eliminacién de! 97%
del nitrogeno amoniacal del agua residual de una curtiembre que tiene una concentracién de
1055 mg TKN/L (TUnay et al.,, 1997) y la eliminacién del 90% de! nitrégeno amoniacal de un lixi-
viado que contiene 2365 mg N/L {Kabdasli et al., 2000).
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1. DIGESTION ANAEROBIA DE AGUAS CON ALTO CONTENIDO DE SULFATO

1.1. Antecedentes Generales

En términos generales, la presencia de sulfato en aguas residuales no se considera un problema ambiental
serio, en [a medida en que el azufre es un compuesto quimicamente inerte, no volatil, y no téxico {Lens
et al,, 2000). Sin embargo, durante el tratamiento anaerobio de aguas que contienen concentraciones
importantes de sulfato se pueden generar complicaciones importantes, debido a la generacién de aci-
do sulfhidrico, producto de la accién de bacterias sulfato-reductoras. Estas compiten con las bacterias
metanocgénicas y acetogénicas por los mismos sustratos, o que eventualmente puede generar la deses-
tabilizacion del sistema de tratamiento y su posterior fracaso.

Los procesos de digestion anaerobia constituyen en la actualidad una de las tecnologias de tratamien-
to biolégico mas convenientes para la eliminacién de materia organica. Conocidos son sus multiples
beneficios: altas velocidades de carga organica, baja produccidn de lodos, generacion de biogas como
fuente de energia. Hoy son aplicados a muy variados tipos de aguas residuales, tanto industriales como
municipales (Lettinga, 1995; Lettinga et al. 1997). Resulta de importancia por lo tanto, dadas sus multiples
ventajas, buscar las condiciones y tecnologias que permitan su utilizacion en el tratamiento de un mayor
espectro de residuos liquidos. Por consiguiente es de gran utilidad analizar las condiciones bajo las cuales
esta competencia se realiza, de manera tal de comprender sus implicancias y determinar condiciones
de operacién que permitan la aplicacion de los procesos anaerobios al tratamiento de residuos liquidos
con un alto contenido de sulfato.

Las aguas residuales que contienen materia organica y un alto contenido de sulfato son generadas por
muchos procesos industriales que utilizan &cido sulfuarico en cantidades importantes, o sustratos ricos en
sulfato. Algunos ejemplos son la industria de fermentaciones (especificamente levaduras), y algunas indus-
trias de alimentos (alimentos marinos). También se pueden encontrar residuos de estas caracteristicas en
industrias que utilizan compuestos azufrados reducidos como el sulfuro (proceso Kraft de pulpay papel,
curtiembres), sulfito (proceso de reduccion por sulfito en el procesamiento de pulpa y papel), tiosulfato
(fijacion de fotografias), ditionita (blanqueo de pulpa). Ademas existen variadas actividades que generan
aguas residuales contaminadas con sulfato y escasa presencia de materia organica como refinerias de
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aceite, textiles, farmacéuticas, industrias quimicas. Algunos ejemplos se presentan en la Tabla 1.

La aproximacidn inicial al tratamiento anaerobio de este tipo de aguas residuales fue buscar alternativas
para suprimir la actividad de las bacterias suifato reductoras. Sin embargo no se ha encontrado ningln
compuesto que permita la inhibicién especifica de tales poblaciones. Ademas, aungue se encontrara tal
compuesto su aplicacién a escala real resulta al menos improbable, por motivos econdmicos.

Otra alternativa pudiese ser la previa eliminacion del sulfato, por medio de procesos quimicos tradicionales
{coagulacion del contaminante). Esto permitiria contar con un agua residual con un bajo contenido de
sulfato, el que ahora podria ser tratado de manera normal mediante un digestor anaerobio tradicional,
Sin embargo, el proceso quimico presenta una serie de desventajas, entre las gue se cuentan altos costos
de operacion y la compleja disposicién de los residuos producidos durante la coagulacion quimica, por
ser considerados como residuos peligrosos.

La generacién de H,S en un sistema de tratamiento anaerobio acarrea una serie de inconvenientes
(Hulshoff et al,1996; Buisman, 1991; Li et al, 1996):

Una disminucion en la generacién de metano, debido a la competencia que se genera entre bacterias
metanogénicas y sulfato-reductoras por los mismos sustratos (principalmente H, y acetato).

El acido sulfhidrico es toxico tanto para las bacterias metanogénicas como para las sulfato-reductoras,
por lo que puede producirse una reduccién importante en la actividad microbiana, disminuyendo la
eficiencia de remocién. Ademas, si el biogas es quemado sin tratamiento e H,S puede generar SO,
lo que representa una fuente de contaminacion atmosférica importante.

El &cido sulfhidrico posee mal olor y es altamente corrosivo, por lo que puede causar dafos serios a
las instalaciones si no se consideran las medidas adecuadas.

Parte importante del H,S generado abandona el reactor disuelto en su efluente, lo que constituye
una disminucion en la eficiencia de tratamiento, puesto que aumenta la demanda de oxigeno del
agua tratada.

Tabla 1. Algunas industrias que generan aguas residuales con alto contenido de sulfato.

Industrias DQO mg/L 50,2mg/L.  DQO/SO,? Referencias
Fabrica de quesos 3000 369 8,1 Hernandez et al., (1998}
Fabrica de fevaduras 17000 640 26,6 Hernandez et a/., (1998)
Reprocesadora de papel 3940 500 19 Hernandez et al,, {1998)
Curtiembre 861-30500 67-3600 12,9-8,5 Genschow et al., (1996)

5000-6000 1800-3000  0,28-2,0 Shin et af., (1997)
Levadura de panificacion 3400 1100 3.1 Martinez y Olivares, {1999)
Proceso de fermentacion 40000 6000 6,7 Imai et al,, (1998)

> 10000 4000 > 25 Genschow et af,, (1996)

Lixiviados NR 3360-16300 Nedwell et al, (1996)

Aguas farmacéuticas 40000 5000 8,0 Fox y Venkatasubbiah, {1996)
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Sin embargo, a pesar de todos estos inconvenientes, la sulfato-reduccién puede constituir una ventaja
del sisterna de tratamiento, en la medida en que si se toman las medidas adecuadas y se dispone de un
sistema de tratamiento para retirar el H,S del gas, el sistema puede operarse de manera exitosa para
eliminar tanto [a materia orgénica, como el sulfato, constituyéndose en una alternativa biotecnologica
para la eliminacion conjunta de ambos contaminantes.

1.2, Ciclo bioldgico del azufre

El azufre es abundante en todos los organismos. Se encuentra presente en muchos compuestos organicos,
tales como aminoacidos, polipéptidos, cofactores de enzimas, antibidticos, lipidos o carbohidratos. Los
compuestos azufrados inorganicos sirven como fuente para la asimilacién e incorporacién del azufre
a los compuestos organicos, o bien pueden son empleados como dadores o aceptores de electrones
(Briser et al., 2000).

Dentro de los compuestos azufrados inorganicos, los sulfuros, polisulfuros, tiosulfato, politionatos, azufre
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pueden ser reducidos u oxidados, respectivamente, por lo tanto son los productos finales de las rutas de
reduccion u oxidacidon de compuestos azufrados (Briser et al., 2000).

La Figura 1 presenta un esquema simplificado del ciclo biologico del azufre. En él se aprecian reacciones
de oxidacion y reduccidn (asimilativas y desasimilativas). Los metabolismos asimilativo y desasimilativo
difieren profundamente. El proceso asimilativo es aquel donde sélo una cantidad suficiente de SO,*
es reducida para ser usada como nutriente para el crecimiento, siendo eventualmente convertida en
material celular en la forma de macromoléculas. Por su parte en la reduccidn desasimilativa el sulfato
es utilizado como aceptor final de electrones en el proceso de oxidacion de compuestos organicos con
fines enérgeticos. Es este Ultimo proceso el que reviste importancia para la degradacién anaerobia de
compuestos organicos. Este ocurre en presencia de concentraciones importantes de sulfato. Como ya se
ha mencionado, este mecanismo es llevado a cabo por bacterias sulfato-reductoras, ias que utilizan el
sulfato como aceptor final de electrones.

reduccion - 80,2
— 4 L - z
asimilativa -~ \\Oxldacion
f'/ \
I
' \
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Figura 1. Ciclo biolégico del azufre.

1.3. Aspectos microbiologicos y cinéticos de la sulfato-reduccion

Las bacterias sulfato-reductoras forman un grupo de microorganismos generalmente anaerobios estric-
tos que comparten la habilidad de utilizar sulfato como aceptor final de electrones, para la oxidacion
molecular de H, y una amplia variedad de coinpuestos organicos. Estas pueden dividirse de manera
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general en dos grupos, en funcion de los sustratos consumidos y los productos de su actividad metabdlica
{Widdel, 1988).

Aquellas que oxidan sus sustratos de manera incompleta, produciendo acido acético como producto
final. Estas son las que en un digestor anaerohio compiten con las bacterias acetogénicas sintréficas,
Algunos ejemplos son los géneros Desulfovibrio, Desulfotomaculum, Desulfomonas, Desulfobul-
bus.

Aquellas que oxidan sus sustratos completamente hasta diéxido de carbono. A este grupo pertenecen
los géneros Desulfobacter, Desulfococcus, Desulfosarcina, Desulfobacterium y Desulfonema.

Entre los sustratos que pueden metabolizar se encuentran formato, acetato, propionato, butirato, lac-
tato, metanol, etanol, fumarato, succinato, algunos compuestos aromaticos, entre otros. A diferencia
de las bacterias acetogeénicas sintroficas no requieren de la condicion de baja concentracién de H,, lo
que les da una ventaja desde el punto de vista termodinamico. Ademds, en ausencia de sulfato pueden
utilizar vias fermentativas o acetogénicas para obtener energia (Visser, 1995; Raskin et al,, 1996). Incluso,
pueden establecer una relacién sintréfica con bacterias metanogénicas hidrogenofilicas, al utilizar la via
acetogénica. Debido a su gran variedad y versatilidad, este tipo de microorganismos son muy comunes
en el lodo de digestores anaerchios, incluso en ausencia de concentraciones importantes de sulfato.
Esta es la razdn por la cual la generacion de acido sulfhidrico se produce rapidamente, al afiadir sulfato
(Qude, 1998; Raskin et af,, 1996).

La Tabla 2 presenta algunas reacciones acetogénicas, metanogénicas y sulfato-reductoras. Se puede
observar que los AG® para las reacciones de sulfato-reduccién son en general menores que para las reac-
ciones acetogénicas y metanogénicas. Esto permite suponer que las bacterias sulfato-reductoras poseen
ventajas claras en la competencia por los sustratos con el resto de las bacterias presentes en los sistemas
anaerobios. Sin embargo, como se discutird mas adelante, variados son los factores que intervienen en
dicha competencia.

Tabla 2. Ejemplo de algunas reacciones metanogénicas, acetogénicas y sulfato-reductoras
(Thauer et. af.,, 1977)

]
Reacciones acetogénicas AGelki/mol] |
CH,CH,COO" + 3H,0 — CH,CO0" + HCO, + HCO, + H* + 3H, +76,2

L CH,CH,OH + H,0 — CH,COO" + H* + 2H,

Reacciones metanogénicas
4H,+ HCO, + H* = CH, + 3H.0O
CH,CO0 + H,O0 —~ CH, + HCO

Reacciones sulfato-reductoras

4H,+ SO, ? + H*— HS + 4H,0

CH,CO0 + SO, ? — 2HCO, + HS

CH,CH, CH,COO0 + 1/250,% — 2CH COO + 1/2HS + 1/2H°
CH,CH,COO + 3/450,7 — CH,COO + HCO," + 3/4HS + 1/4H.0
CH,CH,OH + 1/250,7 — CH,COO" + 1/2HS + 1/2H*+ H,0

| I
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1.4, Efectos de la presencia de sulfato en la digestion anaerobia

Como se ha mencionado anteriormente, fa presencia de sulfato en las aguas residuales tratadas anae-
rébicamente genera una competencia por los dadores de electrones entre las bacterias acetogénicas y
metanogénicas con las sulfato-reductoras. Como consecuencia de esta competencia, parte de la materia
organicay el H, se desvian hacia la sulfato-reduccion, con la consecuente produccién de H,S. Esto modifica
el esquema tradicional de la digestién anaerobia y puede limitar [a degradacién de la materia organica
{Callado y Foresti, 1998; Visser et al,, 1993; O' Flaherty et al, 1998). La Figura 2 presenta un esquema de
ja digestion anaerobia en presencia de sulfato-reduccion.

MATERIA ORGANICA COMPLEJA
{proteinas, carbohidratos, liptdos)

| hidrélisis

¢ fermentiacién

PRODUCTOS INTERMEDIARIOS —
(proptonato, butirato, etanol, etc.}

acetogénesis

— Hy. COy ACETATO—

‘ metanogénesis metanogénesis
J hidrogenofilica acetoclastica

!

F

CHy, CCa

' reduccidén de sulfato reduccién de sulfato
HgS, COq

Figura 2. Competencia por sustrato entre las bacterias sulfato-reductoras, bacterias
metanogénicas y bacteria acetogénicas durante |la digestién anaercobia de la materia orgéanica.

Ademas, la presencia de sulfuro inhibe las poblaciones microbianas, disminuyendo la actividad, incluso
de fas mismas bacterias sulfato-reductoras. Aparentemente es la forma no ionizada (H.S) la que ejerce
la mayor inhibicion (Speece, 1996). La inhibicién seria del tipo no competitiva, lo que resulta de cierta
manera esperable, pues es el mecanismo mas comun de inhibicion por compuestos inorganicos (Mailla-
cheruvu y Parkin, 1996).

El impacto de la presencia de sulfato sobre la degradacion anaerobia de materia organica depende
directamente de la concentracion de sulfato, y especificamente de la relacion DQO/SO,~. Valores de
DQO/S0," sobre 10 no deberian generar complicacion alguna al proceso de tratamiento anaerobio, el
que debiera transcurrir de manera normal (Rinzema y Lettinga, 1988; Speece, 1996). Bajo este valor, la
sulfato-reduccién comienza a ser un proceso importante, de manera que una fraccion considerable de
la materia organica es metabiolizada por esta via. Naturalmente la velocidad de carga organica también
posee una importancia fundamental. La operacidn a bajas velocidades de carga organica podria permitir
una remocion aceptable, a pesar de que la biomasa presentara un grado de inhibicion importante, puesto
gue no se requeriria de una actividad metabdlica elevada (Speece,1996).

Larazon DQO/SO, - estequiométrica para la reduccion total del sulfato es de 0.67. En general, la operacion
de reactores anaerobios en valores de esta relacion entre 1y 2, produccién de metano es escasa.
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El resultado de esta competencia puede predecirse de alguna forma analizando las propiedades cinéti-
cas de los diferentes microorganismos involucrados. La Tabla 3 presenta valores cinéticos para bacterias
metanogénicas (BM) y sulfatoreductoras (BSR), obtenidos por Maiflacheruvu y Parkin (1996). Por su
parte la Tabla 4 muestra valores de la constante de inhibicidn. Los resultados muestran que las bacterias
sulfato-reductoras poseen propiedades cinéticas (velocidades de consumo de sustrato y rendimientos)
mayores a las bacterias metanogénicas, lo que concuerda con [os valores de AG® de la Tabla 2. Sinem-
bargo, también presentan una mayor sensibilidad a la toxicidad por sulfuro, en la medida en que sus
constantes de inhibicion son menores. Esto explicaria por qué es posible observar metanogénesis incluse
a concentraciones importantes de sulfuro en el medio.

En lo que dice relacién con la competencia por H,, diversos estudios muestran que este compuesto es me-
tabolizado preferentemente por las bacterias sulfato-reductoras (Visser, 1995). Esto debido a que obtienen
mayor cantidad de energia que las bacterias metanogénicas y ademas presentan propiedades cinéticas
superiores. Ademas son capaces de subsistir a concentraciones de H, menores que sus competidoras.

En el caso de la competencia por acetato, las sulfato-reductoras parecen llevar la ventaja, si se tomanen
cuenta consideraciones termodindmicas y cinéticas. Sin embargo en reactores anaerobios modernos la
situacion no es clara, y diversos resultados han sido reportados. La competencia por acetato esta influen-
ciada por diversos factores que hacen dificil la comparacién de diferentes estudios. Entre estos factores
se cuentan condiciones ambientales como concentracion de acetato y sulfato, temperatura y pH.

Lainmovifizacion es otro factor fundamental que determina la competencia entre los diferentes tipos de
microorganismos. Las biopeliculas anaerobias se caracterizan por presentar usualmente una estructura

Tabla 3. Propiedades cinéticas de bacterias metanogénicas y sulfato-reductoras
{Maillacheruvu y Parkin, 1996).

Y k K,
mgSsv/imgDQO mgDQO/{mgSsV-dia)
BSR consumidoras de acetato 0.023 4.6 50 (mgDQO/L)
BM aceticlasticas 0.038 3.6 29 {mgDQO/L)
BSR hidrogenotroficas 0.041 44 1.6:10* (atm)
MB hidrogenotréficas 0.049 3.7 1.9-104 (atm)

Tabla 4. Constantes de inhibicién por H,$ y silfuro disuelto total (SD) de bacterias metanogénicas
y sulfato-reductoras (Maillacheruvu y Parkin, 1996),

K (5D} K, {H,S)
mgS/L mgS/L
BSR consumidoras de acetato 35 8 N
BM aceticlasticas 222 110
BSR hidrogenotréficas 422 140

MB hidrigenotréficas 1430 625
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estratificada de las poblaciones involucradas (Guiot et al,, 1992; Lens et al,, 1993; Fang, 1995; Tartakovsky
y Guiot, 1997). En el caso de existir una presencia importante de sulfato se ha observado una estructura
con las bacterias metanogénicas hacia el interior, y las sulfato-reductoras al exterior {Santegoeds et al.,
1999). Esto puede dar a las primeras una mayor resistencia a la inhibicién, en la medida en que estan
expuestas a condiciones diferentes que las existentes en |a fase liquida. Ademas la inmovilizacién bene-
ficia la transferencia inter especies del H,, lo que beneficia a bacterias metanogénicas y acetogénicas.
Se ha planteado ademaés que las bacterias sulfato-reductoras poseen una menor capacidad de adhesidn,
lo que representa una ventaja competitiva para los microorganismos metanogénicos y acetogénicos
{(Yoda et al., 1987). Sin embargo, existen reportes contradictorios al respecto, no estando 1a situacidn
del todo clara,

Otro factor gue debe ser considerado al analizar la competencia es la calidad del inéculo y el tiempo. En
general el inéculo utilizado para arrancar digestores anaerobios vendra de instalaciones en las que el
contenido de sulfato es bajo. Por lo tanto la relacion de BSR a BM o BA sera baja. Los sistemas anaerobios
modernos se caracterizan por lainmovilizacién de la biomasa, lo que se traduce en tiempos de retencion
de células elevados (del orden de varios meses). Esto implica gue los cambios en la relacion entre las
diferentes poblaciones microbianas serd lento, en muchos casos requiriéndose varios meses para poder
observar sintomas claros de competencia entre las diferentes poblaciones (Omil et a/, 1998).

Dado que la forma ho ionizada seria la responsable de la inhibicién de los diferentes grupos bacterianos,
sera razonable esperar que el pH juegue un rol fundamental. Este define la relacién entre la concentracion
de HS y H.S, al alterar el equilibrio acido base:

H,5(L) <= HS +HS* [HS} [HS*]
Ka= — """~
[H,S]

El valor de pKa para este equilibrio es muy cercano a 7, que corresponde al pH de operacién de los
digestores anaerobios. Por o tanto, pequefios cambios en el valor del pH afectaran dramaticamente el
equilibrio &cido base. La Figura 3 muestra la relacién existente entre las concentraciones de H,Sy HS en
funcién del pH. A pH neutro fa relacion es cercana a la unidad. Sin embargo, a pH 8 {a 20°C) sélo el 10%
del sulfuro total se encuentra en la forma no disociada. La temperatura afecta el valor de Ka, modificando
también el equilibrio acido base, sin embargo su efecto es menos dramético. Ademas el control de |a
temperatura involucra costos elevados que en muchas aplicaciones lo hacen prohibitivo.

10T
HS5] 14
[HS] ’
0.1 . : : |
6 6.5 7 7.5 8

pH

Figura 3. Relacién entre la concentracion de H,S y HS en funcion del pH, a 20y 40 °C.
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Por otro lado el H_S de distribuye entre la fase liquida y la gaseosa:

H,S,, <= H.S

2 27(G)

La relacion entre ambas concentraciones, en el equilibrio, se obtiene a través de la ley de Henry:

szs:H'c

Ha$

donde H es fa constante de Henry, p, ., representa la presion parcial de H,S en el biogas y C ,, la concentra-
cion molar en la fase liquida. El valor de H depende de la temperatura, como se aprecia en la Tabla 5.

Tabla 5. Constante de Henry para H_S, a varias temperaturas.

Temperatura (°C} H {atm/{mol/L))
15 1.7
25 10.1
35 12.8
45 16.2
50 18.1

Ademas de las condiciones de equilibrio, para determinar |a relacion entre la concentracion de H S entre
ambas fases es fundamental conocer el coeficiente global de transferencia de masa. El flujo de materia
entre fas fases viene dado por la siguiente expresion:

N=K, (C,s-C¥)

donde N representa la velocidad de transferencia de masa (moles por unidad de tiempo por unidad
de area), C,ces la concentracion de HS en la fase liquida, C* es la concentracion de equilibrio y K a es
el coeficiente volumeétrico global de transferencia de masa. Dado que las condiciones de equilibrio en
un sistema dinamico como un digestor anaerobio nunca se alcanzan, resulta fundamental evaluar qué
tan lejos se esta de ese equilibrio. El nivel de agitacion es fundamental desde este punto de vista, en la
medida en que incide directamente sobre K .

1.5. Alternativas tecnolégicas para el tratamiento anaercbio de aguas residuales con alto contenide
de sulfato

Al considerar las diferentes alternativas tecnologicas para el tratamiento de aguas residuales con alto
contenido de sulfato, el primer paso ha de ser definir el objetivo del tratamiento. A priori 3 objetivos
fundamentales son posibles: la eliminacién de la materia organica, la eliminacion del sulfato, y la elimi-
nacion conjunta de ambos contaminantes. Naturalmente es esta Gltima alternativa la que reviste mas
interés y sera la que se aborde a continuacion.

El objetivo basico para lograr el tratamiento de este tipo de aguas residuales es minimizar el efecto
toxico del H.S. En principio, todos los reactores anaerobios tedricamente podrian ser aplicados para el
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tratamiento de aguas residuales con contenido de sulfato, sin embargo se deben tener en cuenta las
siguientes consideraciones:

Se deben considerar medidas apropiadas para prevenir altas concentraciones de H.S en la fase liquida,
que pudieran producir inhibicién.

Debe considerarse también el alto contenido de sulfuro en el biogas, por o que un manejo adecuado
de éste es necesario, para evitar problemas de olores y corrosion en las instalaciones.

Dada la meneor produccién de biogas, en comparacién con un reactor totalmente metanogénico, la
transferencia de masa se puede ver afectada al disminuir el nivel de agitacion.

a. Control de fa toxicidad por H,S

Diferentes medidas se han planteado para reducir o minimizar la toxicidad de sulfuro sobre el trata-
miento. Todas ellas estan relacionadas con la disminucion de la concentracion de la forma no disociada.

Algunas se discuten a continuacién.

Dilucién del influente.

La dilucién det agua residual puede efectuarse mediante la mezcla con residuos liquidos que no conten-
gan sulfato, o por medio de |a recirculacion del efluente, previa una etapa de eliminacion del HS (Figura
4).

agua residual = . agua
con sulfatos  * g___?_ULFATOREDUCCION__ tratada
agua residual
sin sulfatos
agua ., _SULFATO- ELIMINACION agua

residual — 1’| REDUCCION | 7| DEL SULFURO | | tralada

L R .
|

Figura 4. Alternativas para el control de |a toxicidad del H S: dilucién del efluente.

Manejo de las condiciones de pH y temperatura,

Tanto el pH como la temperatura afectan al equilibrio acido-base del sulfuro, afectando la concentracién
de la forma no disociada. De esta manera, aumentando el pH del digestor la concentracion de H,S dismi-
nuye al desplazarse el equilibrio hacia HS (ver Figura 3). Un efecto similar {aunque en menor magnitud)
se obtiene elevando la temperatura.

Precipitacion del sulfuro al interior del digestor.

Jones Fe** y Fe*** precipitan sulfuro de manera bastante eficiente. La adicion de sales de hierro al influente
del digestor genera la precipitacion de FeS, el que es bastante insoluble y no presenta un efecto toxico
sobre la actividad microbiana (Speece, 1996). El uso prolongado de esta alternativa puede aumentar el
contenido de sélidos inertes, disminuyendo el contenido de SSV en el reactor.

Aumento de fa transterencia de masa liquido / gas.
Un aumento en el nivel de agitacion al interior del reactor generard un incremento en el coeficiente
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global de transferencia de masa, favoreciendo la desorcién del H_S. En digestores en los que existe un
nivel de sulfato-reduccién importante, la produccién de biogas sera menor en comparacién con un reactor
totalmente metanogénico, por io que seguramente el coeficiente de transferencia de masa también lo
serd. En este sentido, la aplicacién de reactores modernos, como EGSB, gaslift, lechos fluidizados, resulta
atractiva, en la medida en que estos operan con niveles de agitacion importantes. Esto permitiria superar
los problemas generados por la baja preduccion de biogas, mejorando no sélo el contacto entre el lodoy
el agua residual, sino que también la transferencia del H,S entre |as fases liquida y gaseosa. En este sentido,
la recirculacion del biogas puede ser una alternativa interesante para aumentar el nivel de agitacion. La
implementacién de una etapa de remocién del H_S del biogas, previa a su retorno al reactor, mejoraria
la desorcion del sulfuro al incrementar la diferencia de concentracion entre las fases (Figura 5).

5 ELIMINACION )
: : DEL HpS [ > blogas
agua . | SULFATO-REDUCCION |

Figura 5. Alternativas para el control de la toxicidad del H.$:
recirculacion del biogas previa eliminacién del H,S.

Operacion en dos etapas.

El sistema de tratamiento se divide en dos etapas: una primera fase acidogénica, en la que ocurriria
de manera importante la sulfato-reduccién, sequida por una metanogénica {Figura 6). Entre las etapas
debiera disponerse de una operacién destinada a eliminar el sulfuro, para evitar la inhibicién del reactor
metanogénico.

agua
residual

ACIDIFICACION = | | ELIMINACION s
SULFATO-REDUCCION [ ] DEL SULFURO | ] METANOGENESIS

agua tratada

Figura 6. Afternativas para el control de la toxicidad del H,S: operacion en dos etapas.

1.6, Estrategias para evitar la competencia entre bacterias sulfato reductoras (BSR) y metanogénicas
(BM).

Los métodos que influencian la competencia entre sulfato reductoras y metanogénicas pueden ser Gtiles
para desarrollar lodos totalmente sulfato reductores o metanogénicos, dependiendo del proceso deseado.
Ademads, pueden prevenir el fallo del proceso debido a inhibiciones por sulfuro. Sin embargo, adn no
hay métodos adecuados para manipular la competencia entre dichas poblaciones que pueda ser llevado
a cabo a nivel industrial. La mejor forma de manipular el reactor hacia el predominio de una poblacién
sobre otra involucra la manipulacion de la composicion de! indculo, debidas a las similares caracteristicas
cinéticas de ambos grupos, o de las condiciones ambientales (pH, temperatura). La relacién entre BM y
BSR de un lodo puede ser manipulada afiadiendo cultivos puros de alguna de ellas o creando condiciones
desfavorables durante intervalos cortos de tiempo para la poblacién no deseada.
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a. Supresion de la reduccion de sulfato

Una total supresion de la reduccion de sulfato y la conversién completa de |la materia organica en me-
tano puede ser considerada como la opcion mas deseable. Se llevaron a cabo intentos para conseguir la
supresion de la reduccién de suffato con inhibidores especificos, andlogos de sulfato (Yadav y Archer,
1989}, elementos de transicion (Clancy et al., 1992) o antibiéticos (Tanimoto et al., 1989). Sin embargo,
no se encontré ningan inhibidor selectivo apropiado para ser usado a nivel industrial. Esto implica que
la reduccion de sulfato no puede ser prevenida en la practica.

b. Oxidacion de sulfuro

Como ya se ha mencionado, la eliminacién biologica de sulfato es una alternativa eficaz frente a los costo-
sos y complejos sistemas fisico-quimicos. La eliminacion biolégica del sulfato se lleva a cabo en dos etapas,
una primera en la que el sulfato es reducido a sulfuro. Ef sulfuro producido es oxidadoe biolégicamente
a azufre elemental. En |a primera etapa, se desea una reduccion completa de sulfato a sulfuro. En este
caso se pretende mejorar la capacidad de las bacterias sulfato reductoras para competir por la materia
organica con otras bacterias anaerobias. Para aguas residuales que no contienen o poseen una cantidad
insuficiente de donadores de electrones y fuente de carbono para la reduccion completa de sulfato, se
necesita la adicion de una fuente de electrones adecuada. La seleccidon de esta fuente de donadores de
electrones depende de a) los costos del donador de electrones por unidad de sulfate reducido y b) |a
posible contaminacion producida por el compueste afiadido, que deberd ser faciimente eliminado. Ba-
sandose en este ltimo criterio, compuestos organicos simples (etanol, metanol) o gas de sintesis (mezcla
de H,, COy CQ,) son preferidos frente a substratos organicos mas complejos (p.e. melazas). La segunda
etapa del proceso seria llevada a cabo por las bacterias sulfuro-oxidantes.

2. PROCESOS OXIDATIVOS DEL AZUFRE
2.1. Aspectos microbiolégicos

Las bacterias oxidantes de los compuestos de azufre pertenecen a un grupo bacteriano muy heterogéneo
cuyos miembros tienen la habilidad de usar compuestos reducidos de azufre como fuente de energia
(Robertson y Kuenen, 1992). Ese grupo fue nombrado por Winogradsky como “bacterias incoloras del
azufre” debido a que no contienen pigmentos. Son capaces de oxidar formas reducidas de azufre:

5255+ 2e

$°+4H,0 =5, +8H" + 6e
5,04+ 5H,0 -» 2507 " + 10H* + 8e-
5,0% + 10H,0 — 450% + 20H* + 14e’

Estas reacciones oxidativas se acoplan a la reduccion del O, 0 NO;:
O, + 4e'NO, + 4H*— 2H O
2NO, + 10e" + 12H*—= N, +6H,0
Cuando estan presentes O, y NO,, la reduccién de oxigeno ocurre preferenciaimente debido a que la

energia de Gibbs es mas favorable. En condiciones anaerobias, la reduccién de nitrato puede ocurrir en
presencia de bacterias desnitrificantes.
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Los intervalos de pHy temperatura que permiten el crecimiento de las bacterias incoloras del azufre
van de 1 a 10y de 4 a 95°C, respectivamente. Sin embargo, la habilidad de crecimiento litotrdfica con
compuestos reducidos de azufre no esta restringida a las “tradicionales” bacterias incoloras del azufre.
Por otra parte, muchas bacterias organcheterdtrofas de otros géneros, ademas del Archea (n.e. Sulfolobus
y Acidianus) pueden obtener energia de la oxidacion de compuestos de azufre (Lens y Kuenen, 2001).

2.2. Aspectos tecnoldgicos de la oxidacion de sulfuro

Para llevar a cabo un proceso en el que se usen bacterias sulfuro oxidantes se debe prestar espedial
atencion a algunos pardmetros que afectan al crecimiento de estas bacterias: a) concentracion de su'furo
(si se emplea dicho compuestoc como fuente de azufre); b) concentracién de oxigeno; ¢) temperaturay
d) presencia de fuente de carbono.

El sulfuro exhibe un efecto inhibitorio sobre el crecimiento de Thiobacilius desnitrificans, por lo que
el proceso debe ser operado por debajo de los niveles de inhibicién, Este debe ser determinado para
cada cepa bacteriana, teniendo en cuenta también un posible fenémeno de aclimatacion {Sublette et
al, 1998).

La bacteria aerobia del género Thiobacillus puede |levar a cabo una reaccion redox en la que HJS es
oxidado a azufre elemental. Esta reaccion se realiza en condiciones limitantes de oxigeno segun fa
siguiente ecuacion;

H,S + 050, - 5%} + H,0

El azufre elemental formado tiene caracter hidrofilico y puede ser separado por sedimentacion, pudiendo
ser empleado como fertilizante o como materia prima para la produccion de acido sulfarico.

El proceso puede ser operado sin limitacion de oxigeno de tal forma que el sulfuro se oxide completa-

mente a sulfato:
HS + 20, - 522' + 2H*

Dichos procesos aplicados a fa industria suponen una serie de ventajas comparados con procesos fisico-
quimicos (Janssen et al., 2001):

mas econémicos
eficacias de eliminacién muy altas

temperaturas y presicnes de operacion menocs estrictas
procesos de operacion estables
no se requiere el uso de posible catalizadores contaminantes

a) Eliminacion de H § de corrientes gaseosas

Utilizando el concepto desarrollado en la Figura 5 {acapite 1.5), la eliminacion biolgica de H,S de co-
rrientes gaseosas se puede llevar a cabo acoplando una torre de lavado con un biorreactor oxidante de
HS". En el lavador, el gas que contiene H.S se pone en contacto con una solucién ligeramente alcalina
(pH 8-8,5) en contracorriente. El hidroxido es consumido para absorber H,5 formandose HS-. El liquido
de la torre de lavado va a un biorreactor en donde se forma azufre elemental y se regeneran los iones
hidroxilo:

H,S+ OH - HS + H,0

HS + 0,50, 5%+ OH
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Comparado con el proceso convencional, se alcanza una reduccion del 95% en el consumo de soday no
se emplean compuestos quelatantes por lo que |os costos de operacién son muy bajos.

b) Eliminacidn de sulfato y metales de corrientes liquidas

En los procesos de minerfa se generan aguas generalmente acidas y con altas concentraciones de sulfatoy
metales. Estas aguas son tradicionalmente tratadas con cal para aumentar el pHy precipitar los hidroxidos
metalicos y el yeso. La reduccion bioldgica de sulfato es una forma muy apropiada para cumplir con las
normas de vertido para sulfatos y metales.

Este proceso fue implementado en Pasminco Budel Zincen Holanda. Empleando un biorreactor gas-lift
se consigue que el sulfato de zinc precipite como sulfuro de zinc usando hidrégeno como donador de
electrones:

Znso, + 4H, —> ZnS + 4H,0

Los sulfuros metalicos y la biomasa se retienen en el reactor mediante un decantador situado en |a parte
superior. El efluente contiene bajas concentraciones de metales pesados, sulfatoy sulfuro y se le aplica
un post-tratamiento.

2.3. Desnitrificacion autétrofa

El acoplamiento de los ciclos de azufre y nitrogeno ha sido usado para el tratamiento de diversas aguas
residuales, tanto para eliminar suifuro como nitrato. En general se debe afadir una fuente de azufre
reducido si el objetivo es la eliminacion de nitrato. Esta fuente puede ser sélida {filtro conteniendo
azufre elemental) o soluble (p.e. sulfuro o tiosulfato). Por el contrario, se debe afadir nitrato cuando [a
eliminacion de sulfuro es el objetivo, en este caso se debe considerar gue se producira una eliminacion
neta de azufre si se forma azufre elemental que pueda ser decantado.

Las caracteristicas cinéticas y fisiologicas de las bacterias desnitrificantes autétrofas han sido estudiadas
por diversos autores {Oh et al., 2000; Claus et al., 1985). Oh et al. {2000) estimo |os siguientes valores de
las constantes cinéticas para las bacterias sulfuro-desnitrificantes {Tabla 6):

Tabla 6. Parametros cinéticos de las bacterias sulfuro-desnitrificantes
{Oh et af., 2000).

Parametros cinéticos Valor
V__ {g N-NO,/gS5V.h) 0,3-0,4
Y05 (g SSV/g N-NO,) 0,4-0,5
K, (mg N-NO,/L} 3-10
Hyw (B7) 0,12-0,20

Este proceso se inhibe por una serie de compuestos como son nitrato, nitrito, sulfuro y sulfato, mien-
tras que la materia organica no tiene un efecto inhibidor marcado (Oh et al., 2000). Esto hace qgue sea
posible la oxidacién simultanea de compuestos de azufre y materia organica conjuntamente en un
reactor desnitrificante (Gommers et al., 1988; Kim et al., 2000). El nitrato se elimina reduciéndolo a N,
sin embargo, Fumurai et al. (1996) observan la acumulacién de nitrito, producto no deseado, operando
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un filtro desnitrificante con azufre. Dicha acumulacidn se producia a valores de pH menores que 7,4 por
lo que el agua a tratar ha de tener una alcalinidad suficiente para que el sistema opere por encima
de ese valor.

El proceso de desnitrificacion autétrofa ha sido aplicado de forma exitosa tanto en el tratamiento de
aguas residuales con alta concentracion (Koening y Liu, 1996) como en el de aguas urbanas {Driscoll y
Bisogni, 1978; Xiushan et al., 1993). Determinacdas aguas residuales industriales se caracterizan por baja
relacion UN y su alta concentracion de sulfatos. Estas caracteristicas hacen que, por una parte el alto
contenido de H,S en el biogas haga necesaria su eliminacién para su uso como combustible y, por otra
parte, sea necesaria la adicion de fuente de carbono para llevar a cabo la desnitrificacion heterétro-
fa. Kleerebezem y Méndez (2002) propusieron el empleo def sulfuro de hidrégeno como donador de
electrones para la eliminacion de nitrato en una etapa de postdesnitrificacion {Figura 7). Las ventajas
de esta configuracion respecto al esquema tradicional que incluye un reactor anaerobio y un posterior
tratamiento de desnitrificacion-nitrificacion son:

Eliminacién del sulfuro del biogas para la generacion de energia y la no competicién del metano tomo
donador de electrones debido a que este es un mal donador para el proceso de desnitrificacion.

Al usar una configuracidén de postdesnitrificacion no se requiere {a necesidad de recirculacion del
reactor nitrificante al desnitrificante.

La desnitrificacion con sulfuro es un proceso autotréfico, siendo la produccion de biomasa menor a
la desnitrificacion heterodtrofa.

No es necesario sobrecargar el reactor anaerobio para obtener suficiente materia organica para llevar
a cabo la desnitrificacion heterotrofa.

CHa CHga
O, co,
DQO HaS -
NH,* ] - P l ! Np
Norg ‘ i NEL+ [ | N : |
S04 | e : NOz™ | | 0S| o
| reactor | -—» reactor weed - absorecién b »  reactor | 32_
i metanogénico | nitrificante . sulfurg | I desnitrificante | 50,
* sulfurogénico , ’ | ‘ | autotréfico '—'
L. JU I S

Figura 7. Esquema propuesto para el tratamiento de aguas residuales conteniendo altas
concentraciones de material organica (DQO), sulfato y amonio.

Por otra parte, |a creciente contaminacion de las aguas tante subterraneas como superficiales por ni-
tratos es un problema que estd aumentando en los Ultimos afios. La dificil aplicacion de los métodos
quimico-fisicos in-situ y {a falta de disponibilidad de fuente de carbono para ilevar a cabo el proceso de
desnitrificacion heterétrofa hacen que la desnitrificacién autétrofa sea la alternativa mas factible. Soares
(2002) reporta que este proceso llevado a cabo en un reactor de lecho fijo con azufre granular es capaz
de remover 0,20 kg N-NO,/m*d, siendo un proceso simple, estable y facil de mantener.
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1. INTRODUCCION

La industria manufacturera normalmente genera importantes cantidades de residuos y subproductos. Los
primeros, principalmente efluentes liquidos, generan un agudo y creciente problema de contaminacion
de nuestros recursos hidricos. Los segundos, sélidos y liquidos, son frecuentemente subutilizados, no
obstante el alto valor potencial de sus componentes o de los productos que de ellos puedan derivarse.

En general, las referencias existentes hasta finales de la década de los 80, con relacion al tratamiento
de los residuos sélidos por digestion anaerobia, explicitaban las dificultades del funcionamiento de las
instalaciones y sus limitaciones, tanto de cardcter técnico como econdémico. La formacién de costras y
sedimentos en el caso de los sustratos de concentracidn media, el arrastre (wash out) de los microor-
ganismos en el tratamiento de los efluentes diluidos y la inestabilidad del proceso cuando se producen
variaciones en las caracteristicas del caudal alimentado, son ejemplos de dificultades que conformaron una
cierta impresién de que la tecnologia de digestion anaerobia solamente era viable dentro de margenes
relativamente estrechos tanto de las caracteristicas de los materiales de partida como de las variables de
proceso. Sin embargo, hoy en dia, |a aplicacion del proceso de digestién anaerobia a residuos organicos
ha tenido un nuevo auge, debido principalmente a la aparicion de legislaciones cada vez mas exigentes,
especialmente en la Comunidad Europea, en donde se |e ha dado prioridad a |a aplicacidn de tecnologias
que permitan la revalorizacién energética de los desechos.

1.1. Microbiologia de la Digestion Anaerobia

Ladigestion anaerobia es un proceso usado para disminuir la carga contaminante de desechos organicos,
el cual tiene como beneficio la produccion de metano (biogas), y en algunos casos la obtencidon de lodo
estabilizado. Hay gque hacer notar que una efectiva bioconversion de materia organica en forma anaerobia,
depende entre otras cosas, de una poblacién microbiana estable. Una degradacion anaerébica eficaz es
el resultado de la actividad coordinada y combinada de toda la poblacién del digestor. Esta poblacion
estd compuesta por diferentes grupos tréficos, que poseen distintas funciones en la catabolizacion del
carbono. La conversion anaerdbica global de desechos industriales organicos puede ser representada
por la siguiente ecuacion:

CHON, - CWH)‘OyNZ +mCH, +sCO, + rH,0O + {d-nz)NH,
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donde:
s a-nw-m
r :c-ny-2s

Los términos CH ON, y C H O N, son usados para presentar sobre una base molar la composicion del
material al comrenzo y final del proceso

La digestién anaerdbica de residuos sofidos puede llevarse a cabo a cualquier temperatura entre 5y 55°C,
existiendo principalmente dos rangos de temperatura: el rango meséfilo {5-40°C) y el rango terméfilo
(40 -55°C). Se sabe qgue el rango meséfilo presenta la mayor velocidad especifica de crecimiento, aunque
las mayores productividades de metano se hallan en el rango terméfilo. Sin embargo, por lo general, no
se recomienda operar en el rango terméfilo pues la energia requerida para mantener la temperatura
desfavorece ei balance energético.

En cuanto al pH, el 6ptimo se encuentra entre 7y 8, y se mantiene en el valor adecuado, si se dan todas
las condiciones para que la poblacidn microbiana interactue en la forma correcta. Logicamente, cuando
se pone en marcha el proceso de digestion, existe una gran proporcién de bacterias formadoras de acido
y un alto contenido de acidos organicos, lo que causa que el pH baje. Cuando la poblacién se balancea,
el pH se estabiliza en el valor éptimo para el proceso, el que no necesariamente corresponde al valor
optimo para cada poblacién individual.

En términos generales, en condiciones dptimas, se puede considerar que la degradacion de desechos
solidos volatiles varia entre 60% a 80%. La producciéon de biogas varia entre 0,5 a 0,75 m?® de biogasfkg
de sdlido volatil degradado. El contenido tipico de metano en el biogas oscila entre 50% a 60%, siendo
el resto principalmente CO,.

1.2. La Digestién Anaerobia como Alternativa de Tratamiento y Revalorizacion de Residuos Sélidos

Los problemas de carencia de tecnologia para el tratamiento de aguas residuales diluidas han sido re-
sueltos con el desarrollo de reactores de segunda generacion y tercera generacion, los que han permitido
tratar sustratos muy diluidos, como por ejemplo las aguas residuales domésticas. Sin embargo, en el
otro extremo del espectro de concentraciones, la digestion de residuos de bajo contenido de humedad
aun presenta problemas que dificultan su tratamiento, aunque grandes esfuerzos se han realizado en
los ultimos afos, aprecidndose un explosivo desarrollo de tecnologias aplicadas a la degradacién de la
fraccion organica de fos residuos municipales. Tecnologias que, en su mayoria, han sido aplicadas solo
en algunos paises miembros de la Comunidad Europea y que en muchos casos no ha sido optimizada
para las situaciones particulares consideradas.

El estudio sistematico de la digestion anaerobia de residuos sélidos se inicia a fines de los afios 60. Los
primeros investigadores fueron Golueke en 1969, Pfeffer en 1973 y Augenstein en 1976. La revision tedrica
de la digestion anaerobia de residuos sélidos urbanos es desarrollada inicialmente por Kispert en 1975
(Kayhanian y Tchobanoglous, 1993). Asi, por muchos afos, el desarrollo de la tecnologia de digestion
anaerobia de sélidos permanecié ligada a la estabilizacion de los lodos provenientes del tratamiento
primario y aerobio de residuos liquidos, y de excretas de animales, guiado por el disefio de reactores
del tipo completamente agitados {Adams y Dougan, 1981; Colleran et al., 1983, Fouhy, 1993). Estos sis-
temas operan a concentraciones de solidos totales de 5-10%. Sin embargo, muchos desechos agricolas,
industriales y residuos sélidos municipales tienen concentraciones de s6lidos totales muy superiores,
llegando a alcanzar valores del 30-40%, los que para ser utilizados como sustratos en los sistemas anae-
robios convencionales deben ser diluidos generandose un gran volumen. Paralelamente, en los predios
agricolas, la mayoria de los residuos y excrementos animales son manipulados en forma solida, por lo que
el equipamiento y experiencia adquirida podrian aplicarse a la operacién de los procesos de digestion
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anaercbia seca. Mas aln, si se asume que las velocidades de reaccion de dichos sistemas son similares en
base masica a las de los sistemas liquidos, |a digestién anaerobia de sustratos de baja humedad permiti-
ra cargas organicas mayores y disefios de digestores de menor volumen, con las consiguientes ventajas
econdmicas (Wujcik y Jewell, 1980).

Como ya se ha esbozado, es importante resaltar que practicamente no existen referencias con relacion al
tratamiento anaerobio de residuocs sélidos no urbanos, siendo casi todas previas al afio 1981. A partir del
afio 1990 se observa un paulatino incremento en el interés por publicar en el tema, dado tanto por un
mayor conocimiento en la digestion anaerobia como también por las mayores restricciones ambientales
que han obligado a la busqueda de soluciones integrales al problema.

1.3. Tecnologias Disponibles para el Tratamiento Anaerobio de Residuos Sélidos

Antes de disefiar un digestor anaerébico hay que tener claro los objetivos que se buscan; si se desea usar
la digestién como método para controlar la contaminacion o si se quiere dar énfasis a la produccién de
metano. §i la produccién de metano por si sola es importante, el criterio de disefio serd menos exacto
y el sistema barato de instalar. Si se esta tratando de controlar la contaminacion, el costo de digestion
debe confrontarse con el de otros equipos de tratamiento, pudiendo llegar a un compromiso cuando
ambos objetivos son requeridos.

Como se sefiald en los parrafos anteriores, la importancia del proceso de digestion anaerobia de desechos
solidos organicos ha aumentado ya que los sistemas convencionales de digestion de lodos estan limitados
a concentraciones menores de 15% de sélidos totales, por lo que no son efectivos para desechos sélidos
de menor humedad (ten Brummeler et al, 1991). Desde este punto de vista, la variable mas decisiva, al
momento de seleccionar el tipo de tecnologia mas eficaz, es el contenido de sélidos totales de los residuos.
Asi, Flors et al. (1980), clasifican los sistemas de digestién anaerobia de la siguiente manera:

- Tecnologia para residuos diluidos (maximo 2% sélidos totales).
- Tecnologia para residuos de concentracion media (2-12% sélidos totales).

- Tecnologia para residuos semisolidos (mas de 12% sélidos totales).

En el caso de los residuos semisélidos, ya que este material no es fluido, no es posible utilizar reactores
de flujo, por fo que la Unica alternativa viable es el proceso por cargas o semicontinuo.

Desde el punto de vista operacional los reactores anaerobios de residuos sélidos pueden clasificarse en
digestores por lotes o continuos, y sobre la base de la microbiologia del proceso en reactores de una o
dos fases.

En el caso de los residuos sélidos urbanos, las tecnologias disponibles se han clasificado de acuerdo al
contenido de solidos totales posibles de manejar (Rivard, 1990; ten Brummeler, 1991): (a} tecnologia por
via humeda con concentraciones iniciales menores al 15%, realizandose la dilucion del residuo sélido;
(b) tecnologia por via seca, con concentraciones entre 20 y 40% de solidos totales.

Por otra parte, considerando los residuos de concentracién media y semisélidos, se podra distinguir entre
las tecnologias aplicables a residuos de bajo contenido de sélidos (menor al 15%) y sistemas de alta carga
(generalmente con concentraciones de solidos totales del orden del 30 al 40%) aplicados en general a
la fraccién orgénica de los residuos sélidos municipales (FORSU).

a. Sistemas por lotes

Consiste basicamente en un depésito impermeable a liquidos y gases, térmicamente aislado, provisto de
un acceso para carga y descarga de materialesy una salida de biogas. Este tipo de instalacion es adecuado
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para zonas en que la disponibilidad de residuos es esporadica o se limita a residuos vegetales escasamente
digeribles. Su funcionamiento es muy simple, el residuo fresco es introducido en el digestor, junto con
el inéculo que puede ser una parte de los lodos de la operacién anterior, y luego éste se cierra. En estas
condiciones se inicia una corta fermentacion aerébica gue consume répidamente el oxigeno contenido
en el reactor, y mas tarde se inicia la produccion de biogas que, segun la temperatura de operacion,
se mantiene durante 20 a 40 dias. Cuando ésta termina se procede a abrir el digestor y a descargarlo,
para iniciar una nueva operacion, El gas generado se recoge en una campana flotante situada sobre el
mismo digestor o en un depdsito aparte (Flors et al, 1980). En la Figura 1 se presenta un esquema del
sistemna descrito

| i Intercambiador
: | i | ' de calor
! il o

|

I’J.- /_, g ‘\
i Vaciado N

Figura 1. Digestor por cargas con recirculacion de fase liquida.

Entre las ventajas de los reactores por lotes se cuentan:
Minimiza la necesidad de manejo y pretratamiento de los residuos.
El disefio y operacion del reactor son muy simples.

Los requerimientos de mano de obra son bajos.

Los sistemas de generacién de calor e intercambio de calor pueden suprimirse porgue {os reactores
se automantienen.

Es un sistema muy econémico.

Los inconvenientes del sistema son:

se necesitan reactores de gran volumen.
los tiempos de operacién son muy fargos.

se requieren dos areas de almacenamiento, una para los solidos y otra para el efluente liquido pro-
cedente de la licuefaccion de los residuos.

las limitaciones del proceso no estan bien definidas.

Desde ¢l punto de vista de disefio, el problema mas importante atin no resuelto satisfactoriamente es
la fabricacién de cierres herméticos y al mismo tiempo econdmicos.
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El comportamiento del proceso puede mejorarse con laimplementacion de un sistema de mezclamiento,
con lo que se logra disminuir el tiempo de residencia del sistema. Estos pueden ser mecanicos o se puede
lograr el mismo objetivo recirculando el liquido percolado o el biogas producido.

Este tipo de tecnologia ha sido utilizada por BIOCEL {originaria de Helanda), cuyo principio de funcio-
namiento también ha sido descrito como compostaje anaerobio en batch secuenciales.

b. Sistemas continuos

En este tipo de digestores anaerobios, la alimentacidn, por regla general, es semicontinua, es decir, por
pequefias cargas introducidas periodicamente, generalmente una vez al dia. En estas condiciones la pro-
duccién y composicion del biogas y fos lodos son practicamente constantes. Este tipo de sistema es aplicable
especialmente cuando se dispone de una aportacién regular de desechos, como por ejemplo estiércol de
ganado. Los disenos basicos san dos: de mezclamiento vertical y de desplazamiento o pistén,

Si se realiza una comparacion entre los sistemas por lote y los continuos, se llega a las siguientes obser-
vaciones:

El sistema por lotes es mas conveniente cuando la disponibilidad de residuos es fluctuante.

El sistema por lotes permite operar con concentraciones de sélidos hasta de 50%, no asi en sistemas
continuos en que el porcentaje de sdlidos tipicamente usado es de un 10% a un 15%.

Los sistemas por lotes deben ser inoculados con microorganismaos cada vez que se ponen en funcio-
namiento, no asi los sistemas continuos. En el caso del reactor tipo tanque agitado se mantiene una
poblacion microbiana estable dentro del reactor; y en el de flujo pistdn, parte del efluente debe ser
mezclado con el influente con ef fin de inocular constantemente el reactor.

Para el caso de |os reactores continuos se recomienda velocidades de carga de 0,6 a 1,6 kg sol. volatiles
por m? de reactor por dia, no obstante se han reportado velocidades significativamente mayores.

Este tipo de disefios se han aplicado preferentemente a residuos de bajo contenido de sélidos, habiéndose
desarrollado la mayor parte de esta tecnologia para el tratamiento de lodos de plantas depuradoras. Los tipicos
tiempos de retencion aplicados fluctian entre 2 a 4 semanas, dependiendo del tipo de residuo considerado.
Algunas referencias comerciales que reportan [a utilizacion de este tipo de tecnologia son: RefCom (Refuse
Converted Methane), SOLCON (Solids Concentrating), WAASA y GRONINGEN.

Al oot =

digestion seca (concentraciones de solidos del 30 al 40%). Algunos ejemplos son: Valorga (Francia), Dranco
(Bélgica), KOMPOGAS (Suiza) y Funnel Ind. (Estados Unidos). En otros casos, se ha utilizado esta tecnologia para
residuos con concentraciones de sétidos del 10%, en la cual se ha incorperado el concepto de codigestion, en
la cual se mezclan, en proporciones adecuadas, la FORSU o algun residuo agroindustrial con residucs diluidos
o lodos de plantas depuradoras.

b.i. Reactores de mezclamiento vertical

Este tipo de reactor es, generalmente, un depésito cilindrico de eje vertical, en el que el desecho es introducido
por el fondoy los lodos se descargan por el tope por efecto de desplazamiento. Este sistema tiene por finalidad
mejorar la velocidad y eficacia de conversion del proceso, con la consiguiente reduccion en el tamario de la
instalacion y los costos de inversion. Al igual que en los reactores por lotes, y con la misma finalidad, es posible
implementar un sistema de mezclamiento. £n la Figura 2 se aprecian los esquemas de un reactor anaerobio de
mezclamiento vertical con y sin agitacion.
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Figura 2. Digestor vertical continuo con doble camara sin y con agitacion.

b.ii. Reactores de desplazamiento

Consiste en un deposito cilindrico alargado, en posicion horizontal y

se esquematiza en la Figura 3.

apoyado directamente sobre el suelo o
sobre una estructura metalica que lo soporta. En este tipo de digestor el residuo alimentado se introduce por
un extremo y se desplaza gradualmente hasta el extremo opuesto, atravesando una zona central donde la
fermentacién transcurre a velocidad maxima. En algunas ocasiones, el depésito lleva en su interior un agitador
multiple de eje paralelo al del cilindro que facilita el avance del material solido. La configuracion descrita
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Figura 3. Digestor continuo con desplazamiento horizontal.
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Este tipo de digestores presenta ciertas ventajas frente a los reactores de mezclamiento vertical:

mayor rendimiento de conversién del residuo alimentado, ya que en este caso es poco probable que
una parte de éste alcance el extremo opuesto del reactor sin haber experimentado una digestion
suficiente en la zona central, en {a que |la concentracion de bacterias es maxima.

manejo mas sencillo, en caso de acidificacion, el material tamponado final puede recircularse.

es mas facil eliminar particulas sélidas inertes y espumas que podrian reducir el rendimiento del
digestor.

¢. Procesos por Fases

Como es conocido, el proceso de digestion anaerobia puede dividirse en tres fases: hidrolisis, acidificacion
y metanogénesis, conforme a la actividad de los microorganismos involucrados en cada etapa. Desde este
punto de vista, se han desarrollado sistemas de digestion anaerobia en dos fases, en el cual el residuo
solido primero es hidrolizado y acidificado en un digestor, reactor de licuefaccion-acidificaciéon (RLA),
fase de licuefaccion, y luego el efluente de éste es alimentado a un reactor metanogénico (RM), fase de
gasificacion, donde los acidos son digeridos produciendo biogas, el efluente de este reactor es retroa-
limentado al RLA en donde ejerce un efecto buffer en el proceso de acidificacion (Pavan, 2000). Mas
aun, este sistema de recirculacion permite remover instantaneamente los productos acidos previniendo
su acumulacién y por lo tanto, el fenémeno de inhibicion por producto. En otras palabras, en este tipo
de digestores existe una separacion fisica de las poblaciones bacterianas correspondientes (Pohland y
Ghosh, 1971; Cohen, 1983). El sistema descrito puede ser operado en lotes o continuo. En la Figura 4 se
presenta un esquema de la configuracién caracteristica de un reactor de dos fases de residuos sélidos
operando en hatch {Cohen, 1983},

La operacion de los sistemas de dos fases permite, principalmente, una mayor estabilidad del proceso
durante el tratamiento de residuos que provocan el fallo en la operacién de sistemas convencionales, como
por ejemplo, con residuos celuldsicos o ricos en proteina con una refacion N menores a 20 (Weiland,
1993). Sin embargo, presentan algunos problemas como por ejemplo la necesidad de dos o mas reactores,
una puesta en marcha delicada del reactor metanogénico, formacion de canales preferenciales en el
reactor de percolacion (etapa de licuefaccion) y altos costos de inversion (ten Brummeler et af, 1991).

Reciclo

v T Biogas T Biogas

Afluente
Efluente
I Reactor
Reactor de metanogénico
acidificacion
licuefaccién

Figura 4. Configuracién de digestor de dos fases.

Desde un punto de vista operacional, la separacion del proceso de digestién anaerobia en dos etapas
(acidificacion y metanogénesis) posibilita el mantener un ambiente éptimo para cada grupo bacteriano
y permite abordar su optimizacion (Ghosh, 1978; O'Keefe, 1996; Yeoh, 1997; Fernandez et al, 2001;
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Guerrero et al., 2003). Por ejemplo, durante la hidrolisis se debe procurar el mayor contacto posible
entre las enzimas extracelulares y el sustrato, mientras que para favorecer los procesos metanogénicos
debe mantenerse un pH neutro y una menor competencia entre las bacterias acetogénicas {Eastman y
Fergusan, 1981; Huang y Weiland, 1990; Nishimura y Yoda, 1996).

Por otra parte, el proceso de digestion anaerobia de residuas sélidos en una etapa, en general, ha de-
mostrado ser efectiva solamente para residuos no diluidas, con concentraciones de sélidos totales de
20-32%, como por ejemplo desechos de trige y maiz {ten Brummeler ef al,, 1991) y la fraccion organica
de los residuos solidos urbanos (Anderson et al., 1994).

d. Digestion por via humeda o seca

Como ya se menciond anteriormente, en el caso de los residuos solidos organicos (principalmente urba-
nos), fas tecnologias desarrolladas han optado, ya sea por el uso de sistemas con elevados contenidos de
sélidos totales (del orden del 40%), denominada digestion por via seca; y en otros casos por la operacion
con sustratos diluidos (del orden del 15% de solidos totales), en cuyo caso se habta de digestion por via
humeda.

En la Tabla 1, se resumen algunos criterios generales para seleccionar el tipo de digestor en funcién del
contenido en sélidos.

Tabla 1. Criterios para seleccionar la configuracion mas adecuada de un digestor anaerobio
en funcion del contenido de sélidos totales (ST) del influente.

Contenido (% ST) Influente Configuraciones

Menor de 2 % RIS, efluente fase acidogénica Filtro anaerobhio,
lechos fluidizados, UASB.
Medic (2-15 %) Lodos PTAR, RIS particulados Tanque agitado, sistemas secuenciales,
sisternas con separacién en fases,
Mayor de 20 % RSU, RIS, grasas, Tangue agitado con recirculacién de
residuos lignocelulgsicos. lixiviado, sistemas con separacién en fases,

Nota: RSU: residuo sélido urbano; RIS residuo industrial sélido, PTAR: planta de tratamiento de aguas residuales.

En la Tabla 2 se resumen las ventajas y desventajas de los sistemas por via seca y himeda. Los procesos
por via humeda pueden considerarse continuacién de las técnicas de digestién de lodos de depuradoras
de aguas residuales. El proceso de digestidn en si no presenta ninguna novedad técnica ni supone la
utilizacion de elementos mecanicos especiales. Por otro lado, exigen una mayor preparacidn del ma-
terial antes de su entrada en el digestor, por 1o que, en general, se utilizan dispositivos técnicos como
disgregadores.

Para el tratamiento de residuos con un contenido intermedio entre 5y 10% ST, como por ejemplo, ledos
de depuradera, es necesario tiempos de retencién mayores (>15 dias). Los disefios se mejoran con algun
mecanismo para la retencion de los sélidos en suspension mediante la recirculacion desde un sedimen-
tador interno o externo. La principal consecuencia de estas modificaciones es una relacion TRS/TRH >1,
aumentando e! tiempo de retencion de {os sélidos v de los microorganismos.

Para el tratamiento de residuos con un alto contenido de sdlidos (>20 %) o por via seca, los disefios
mas habituales son los tanques agitados o los sistemas discontinuos con recirculacion de lixiviados. En
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principio, los digestores por via seca tienen unas dimensiones menores por el menor contenido de agua
en relacion a la misma carga biodegradable, lo que supone un menor costo y un menor impacto visual
{Wujcik,1980}.

Tabla 2. Ventajas y desventajas de los sistemas anaerobios por via seca y humeda
segun criterios técnicos, bioldgicos, economicos y ambientales.

Criterios Ventajas Desventajas
Seca Humeda Seca Hameda
Téchico: Sin partes moviles Proceso Co-digestidn Separacion fases
internas (reactor). conocido, de residuos liquidossélido.
Sin pretratamiento. >20 %5T. Pretrat. complejo.
Bioldgico: Sin pérdida de SV Dilucién de Sin dilucién Mas sensible
durante irhibidores. de sobrecargas
pretratamiento. inhibidores. organicas.
Mayores VCO. Pérdida de SV en
pretratamiento.
Econémice Reactores mas Equipos mas Equipos mas Consumo alto de
/Ambiental; pequenos. baratos para caros para agua. Reactores
Consumo minimo manipufacién manipulacion mas grandes.
de agua. de lodos. de residuo Consumao
Menor consumo digerido. de energia
de energia. elevado.

Nota: ST: 56lidos totales; SV: 56lidos volatiles; VCC: Velocidad de carga organica.

El contenido en sélidos dentro del reactor determina la homogeneidad del medio. Los tres disefios mas
efectivos para un mezclado adecuado de los residuos a escala industrial corresponden a tres disefios
comerciales: Dranco, Kompogas & BRV y Valorga. El mezclado se puede conseguir mediante |a recircula-
cién de parte de los residuos digeridos junto con la alimentacién, definiendo un movimiento horizontal
o vertical de desplazamiento del contenido del digestor. El sistema del disefio Valorga introduce una
variante: mediante un desplazamiento horizontal y circular se mejora el mezclado, junto con la inyeccion
de biogas a presion por la parte inferior del digestor.

En cuanto al pretratamiento y equipos en general, los sistemas por via seca no someten al residuo a
pretratamientos electromecanicos. Por el contrario, exigen tecnclogias mas robustas y tienen maycores
desgastes de mantenimiento, por ejemplo en los elementos mecanicos de impulsion de los materiales
y de deshidratacion del digerido. Por lo que se refiere a la produccidn de biogas, es dificil postular la
superioridad de una via sobre la otra. Las diferencias mas notables tienen que ver no tanto en el propio
proceso de digestién, sino en toda la preparacion previay la riqueza del material entrante en el digestor
respecto a materiales hiodegradables: en los pretratamientos de separacion se pierde entre un 15-25%
de SV (Lissens et al,, 2001).
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2. TRATAMIENTO ANAEROBIO DE RESIDUOS SOLIDOS

Los estudios que analizan el comportamiento de los sistemas de digestion anaerobia de residuos so-
lidos consideran diversos parametros, como son concentracion de sélidos totales, temperatura, razon
carbono/nitrogeno, configuracion del reactor, requerimientos de mezclado, tiempo de operacién, fuente
de inéculo y pretratamiento quimico de los residuos solidos. Estos estudios pueden enmarcarse en tres
grupos de residuos sélidos:

Residuos sélidos agricolas, forestales y ganaderos
Residuos sélidos industriaies
Residuos sélidos urbanos

2.1. Residuos solidos agricolas, forestales y ganaderos

Podemos clasificar en este grupo los residuos provenientes del trabajo intensivo agricola, forestal y
ganadero. En este grupo se han centrado la mayoria de fas investigaciones con el fin de maximizar la
obtencion de energia, lograndose importantes mejoras en |os procesos trabajando en digestion por
lotes con concentraciones hasta de 70% de sélidos totales, sin embargo, la velocidad de reaccién esta
seriamente limitada para contenidos de solidos iniciales sobre 34% (Wujcik y Jewell, 1980).

Estos desechos estan formados principalmente por compuestos de dificil biodegradacién producto de
su configuracion estructural; este es el caso de la celulosa y hemicelulosa incorporados en los complejos
ligninicos. Para solucionar este problema se ha estudiado la utilizacién de pretratamientos quimicos
(acido o basico) y enzimaticos (Moo-Young et al, 1978; Tanakay Yamamoto, 1981; Jiménaz et af, 1993),
lograndose altas producciones de biogas.

A causa de su alto contenido en carbohidratos y su bajo contenido en nitrégeno, este tipo de residuos
tienen una relacion carbano/nitrégeno (UN) alta, lo cual trae como consecuencia la produccion de biogas
con un bajo contenido de metano. Esta relacion se logra disminuir con la adicién de estiércol y desechos
animales {(Moo-Young et al.,, 1978; Wujcik y Jewell, 1980; Flors et al., 1981; Bhadra et a/., 1986; EI-Shinnawi
et al, 1989) a su valor 6ptimo de 30, en el cual la fraccién de metano es maxima.

Otro pardmetro de importancia es la temperatura, asi para las bacterias mesofilicas trabajando a tempe-
raturas bajo 15°Cse tiene que la digestion es lenta aumentando en el rango de 15 a 25°C, disminuyendo
nuevamente para temperaturas cercanas a 45°C; esta temperatura es el limite del crecimiento mesafilico
(Hobson, 1983). A temperaturas superiores se presenta un cambio a bacterias termofilicas en el rango
de 50 a 65°C, donde nuevamente la velocidad de degradacién aumenta. De este modo, para tiempos
de retencion cortos y altas cargas organicas el sistema termofilico es mas eficiente, sin embargo para
tiempos de retencién largos (sobre 12 dias) ambos sistemas presentan eficiencias similares (Shelef et al,
1980; Bhadra et al., 1986; Et-Shinnawi et al, 1989).

2.2. Residuos sdlidos urbanos

Los residuos solidos municipales (RSM) se caracterizan por su composicién heterogénea, se pueden dividir
en una fraccion organica y otra inorganica. La digestion anaerobia de los residuos organicos ocurre en
forma espontanea, en condiciones subdptimas, en los rellenos sanitarios a concentraciones entre 20 a
60% de solidos totales (ten Brummeler et al., 1991).

La fraccion orgénica aislada puede ser tratada en forma 6ptima con la misma tecnologia desarroliada para
el tratamiento de los residuos sélidos agricolas. Estudios realizados en reactores por lotes han reportado
que a una concentracion de 30-40% de sdlidos se obtiene la maxima velocidad de degradacion de los
residuos. Parémetros de operacion como agitacién y temperatura no presentan efectos significativos en
dichos resultados (Rivard et al, 1990; ten Brummeler et al., 1991; Fouhy, 1993: van Lier et al, 1993).
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2.3. Residuos sélidos industriales

Se clasifican en este grupo todos los residuos sélidos organicos que se obtienen como desechos de los
procesos industriales, estos se caracterizan por su alto contenido de agua y un porcentaje de solidos
entre 20 y 35, 1o que hace poco atractivas las alternativas de compostacion e incineracion. La aplicacion
de la tecnologia anaerobia para el tratamiento de estos desechos es muy reciente y solo ha abarcado un
reducido namero, entre los que se puede mencionar los residuos de la industria del café, de la industria
cervecera {orujo de cebada), compost agotado de la industria del champifién, pulpa agotada de remo-
lacha azucarera, alperujo proveniente de la extraccion de aceite de oliva, entre otros (Calzada y Rolz,
1983; Meyer-Pittroff, 1989; Bisaria et al., 1990; Kang, 1993).

Estos residuos presentan una composicion muy variada dependiendo de la industria donde se generan,
de esta forma es comun realizar pruebas de biodegradabilidad con el fin de determinar la necesidad
de un pretratamiento quimico, la adicion de complementos para ajustar la razén carbono/nitrégeno y
seleccionar la configuracion de reactor que permita disminuir al maximo los problemas de contaminacion
por sélidos (Oi et af,, 1981, Bisaria et al, 1990; Kang, 1993},

2.4. Experiencias a Nivel Piloto e Industrial

Al inicio del nuevo impulsc dado a la investigacion del proceso de digestion anaerobia, fueron pioneros
los estudios a escala laboratorio desarrollados por Rivard y col. (1989 y 1990), quienes estudiaron un
. tipo de reactor que digeria basura urbana con alto contenido de sélidos, operado bajo condiciones
mesofilicas. El equipo consistia en un cilindro de vidrio de 20 L montado en forma horizontal y tapado a
ambos costados. La agitacién se conseguia con un agitador con 4 barras longitudinales. Este reactor se
opero con una alimentacion diaria de basura seca molida y una solucion liquida de nutrientes. En este
reactor se aumenté gradualmente la concentracién de sélidos desde un 5% hasta un 32%. Cuando se
trabajo con la concentracién méaxima de sélidos la velocidad de carga fue de 9,5 (g, /L, . -dia}lograndose
una operacién estable con una produccién de biogas de 0,6 (Lbiogés/gwadmnado), conteniendo un 62% de
metano. Trabajos posteriores permitieron tratar residuos hasta con un 40% de sélidos totales (Rivard,
1993; Rivard et al, 1993; ten Brummeler et al., 1999; De Baere, 1999).

Ya a nivel industrial, la primera planta capaz de digerir anaerdbicamente basura organica no precasi-
ficada, comenzé a operar en 1988 en Amiens, Francia. La planta (capaz de tratar 55000 ton/afic con 3
digestores de 2400 m? cada uno) fue desarrollada por Valorga S.A. para tratar residuos con un contenido
de solidos de 30-35%. En esta planta existe una unidad automatizada que remueve metales, plasticos,
vidrios, cartones e inertes, La fraccion organica remanente es mezclada con agua reciclada para formar
un residuo con 35% de solidos. Para evitar las partes moviles que serian necesarias para agitar, parte
del biogas que sale en la parte superior del digestor es introducido por el fondo de la columna. Estos
reactores operan con tiempos de residencia que bordean las 3 semanasy las producciones de biogas son
del orden de 99 m3/ton de basura o 146 m*ton de fraccion organica seleccionada. El lodo obtenido de
los digestores es prensado, y vendido como compost. Esta planta opera a 37°C produciendo 5,5 millones
de mide biogas/afio (Fouhy, 1993).

Una segunda variacién de los procesos secos fue implementada para tratar 10000 ton/afio de basura
preseleccionada en Brecht, Bélgica, mediante el llamado “Dry Anaerobic Conversion” {DRANCO), desa-
rrollado por QOrganic Waste System. El proceso es termofilico, operade a 55°Cy produce & m? de biogas
por m? de digestor. Al igual que los procesos Valorga, DRANCO trabaja con residuos con 35% de solidos.
Para cargar el desecho por el tope del fermentador, se usa una bomba de desplazamiento positivo. Los
solidos son continuamente retirados desde el fondo del reactor. Los tiempos de residencia promedio
oscilan entre 14 y 18 dias {Six y De Baere, 1992; Fouhy, 1993).

En la Ultima década del siglo pasado se siguieron desarrollando tecnologias, todas tendientes a dar
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solucion a la problemética derivada de la generacion de residuos urbanos, e impulsadas por legislacio-
nes principalmente dictadas por la Comunidad Europea, las cuales tienden a la eliminacion del uso de
rellenos sanitarios y a dar impulso al uso de tecnologias que permitan la revalorizacién energética de
los residuos sélidos organicos.

Asi, hoy en dia son muchas las tecnologias aplicadas a nivel industrial, entre las que se pueden indicar,
ademas de las de Valorga y DRANCO, ya mencionadas, las desarrolladas por KOMPOGAS en Suiza (We-
flinger et al, 1992); BIOCEL (ten Brummeler et a/, 1991), BTA en Alemania (Kluber y Schertler, 1994),
Biothane, Paques, IBVL, Adtech System, etc. En estas plantas, es posible encontrar en el mercado todas
las posibles variantes de digestores en cuanto al contenido en sélidos, modo de operacion o separacion
de fases, lo cual indica que no existen criterios que marquen claramente |a superioridad de una de ellas
{De Baere, 2000).

De esta manera, actualmente se encuentran operando mas de 120 plantas a nivel mundial y cerca de 60
en los paises de la Comunidad Europea {con capacidad mayor a 3000 ton de residuo/afio}. De los sistemas

instalados cerca del 60% operan en el rango mesofilico y no mas del 10% son de dos etapas. La mayoria

de ellas tratan principalmente FORSU o aplican el principio de codigestion.

En cuanto a los residuos solidos industriales, en la Gltima década ha existido un gran cambio de acti-
tud. El escepticismo con respecto a su factibilidad ha sido sustituido por una aceptacion general, tras
varios tipos de digestores industriales que comenzaron su operacién de forma estable. Existen muchas
empresas en todo el mundo que estan operando o construyendo plantas de digestion anaerobia para
este tipo de residuos, de las cuales el 44% son europeas, 14% estan en USA y el resto en diversos paises
de América Latina y Asia.

3. MANEJO DE LODOS DE PLANTAS DE TRATAMIENTO
3.1. Generacion de lodos en sistemas de tratamiento

En el proceso de tratamiento de las aguas residuales, tanto urbanas como industriales, se generan dos
corrientes principales: el efluente liquido de la planta de tratamiento y los lodos o suspensiones de
sélidos obtenidos como subproductos. Con respecto a estos Ultimos, debido a su origen, consistencia
acuosa, volumen y carga organica, la mayor parte de ellos requiere de algin proceso de tratamiento
antes de ser dispuestos en el medio ambiente, con el fin de disminuir su volumen por eliminacién de
agua y descomponer la materia organica degradable en compuestos simples organicos e inorganicos
relativamente estables o inertes.

La naturaleza de los sélidos presentes va a depender del proceso de tratamiento del que se originan, de
tal modo que los lodos pueden ser:

Primarios: contienen arena, sélidos inorganicos finos y sdlidos organicos.

Secundarios: provienen de los tratamientos biolégicos aerobios como son los lodos activados, filtros
percoladores y contactores biolégicos rotatorios.

Quimicos: son los que se generan por adicion de sales de aluminio y fierro y cal para mejorar la
remocién de solidos suspendidos y la precipitacién de fosforo.
3.2. Calidad de los lodos

La cantidad y composicion de los lodos varian segun las caracteristicas de las aguas residuales de donde
provienen y scbre todo del proceso de tratamiento por medio del cual son obtenidos.

Por otro lado, la proporcion de sélidos y de agua en los lodos depende de su procedencia y de [a frecuencia
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con que sean removidos. La concentracion es importante porque el volumen ocupado es inversamente
proporcional al contenido de sélidos, de manera tal que conviene manejar lodos lo mas concentrados
posibles, por economia de espacios de almacenamiento y capacidad de las bombas y menores requeri-
mientos de calor y energia.

En la Tabla 3 se presenta el contenido promedio de humedad de los distintos tipos de lodos.

Tabla 3. Contenido promedio de humedad de los distintos tipos de lodos.

Tipo de Lodo Humedad {%)
Lodos primarios crudos 93-98
Lodos primarios espesados 90-95
Lodos activados 98,5-99,5
Lodos activados espesados 97,0-97,5
Lodos mixtos 93-96
Lodos quimicos 92-95

3.3. Sistemas de tratamiento y disposicién de lodos

Los métodos o procesos que se emplean comidnmente para el tratamiento de los lodos, hasta su dispo-
sicién final son:

Espesamiento: consiste en concentrar los lodos. Su uso se limita principalmente af exceso de lodos
acuosos del proceso de lodos activados, también se usa para concentrar lodos de los tanques primarios
o la mezcla de éstos y el exceso de lodos activados, antes de la digestion.

Digestion: consiste en |a descomposicion de la materia organica biodegradable hasta formar com-
puestos organicos e inorganicos inertes o relativamente estables, con una importante disminucion
del volumen de la materia digerida.

Secado en lechos de arena: consiste en la evaporacién de una cantidad de agua tal que el lodo di-
gerido pueda ser manejado como material solido. Esto se lleva a cabo en eras al aire libre disefadas
para tal efecto,

Acondicionamiento quimico: consiste en la coagulacion quimica de los sélidos dispersos con el fin
de aumentar la velocidad de remocion de agua por filtracion o por secado con aire.

Elutriacion: consiste en la eliminacion de los compuestos aminicos y amoniacales de los lodos, por
medio de lavados con agua, con el fin de disminuir la demanda de coagulante en el procesc de
acondicionamiento quimico.

Filtracicn a vacio: consiste en la eliminacion de agua de lodos mediante los métodos tradicionales
de filtracion a vacio.

Secado con calor: consiste en la eliminacién de agua por calor hasta un contenido de humedad de!
10%.

Disposicion de los lodos

En relacidn con las consideraciones relativas a la disposicion final de los lodos, al analizar las alternativas
existentes, se tiene que las mas comunes son:
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- Enterrado
- Realleno
- Fertilizante o acondicionador de suelo

El método de enterrado se ocupa principalmente para los lodos crudos, es decir, no digeridos. Estos se
disponen en zanjas de 0,6 a 0,9 m de profundidad, cubriéndolos con una capa de 0,3 m de tierra como
minimo. Cuando se disponen de grandes extensiones de terreno el enterrado de los lodos es el mas eco-
nomico de los métodos de disposicidn ya que elimina el costo de un sistema de tratamiento. Sin embargo,
rara vez se utiliza pues los lodos pueden permanecer humedos y mal olientes durante afios.

El segundo método empleado, relleno, se limita casi exclusivamente a los lodos digeridos, los que pueden
ser dispuestos en el medio ambiente sin generar olores ofensivos. Los lodos pueden estar mojados o
parcialmente deshidratados para ser utilizados como relleno para terrenos bajos.

Cuando se utilizan lodos mojados, la zona empleada se convierte en una laguna, lo que ha sido objeto
de estudio como método de tratamiento. Por |o tanto, dependiendo del uso que se le dé a estas lagunas,
éste sera un método de tratamiento o de disposicion. Resulta economico utilizar lagunas como método
de disposicion final de lodos digeridos puesto que elimina el proceso de deshidratacién. Sin embargo,
este método s6lo es utilizable en lugares donde existen zonas bajas desocupadas y disponibles en el
lugar de la planta o a distancias razonables adonde puedan llegar los lodos por sistemas de tuberias.
Este métedo se utiliza frecuentemente como sistema complementario cuando son inadecuados los [echos
secadores. Las cenizas resultantes de la incineracién de lodos también se utilizan como relleno, al igual
que los lodos provenientes de los lechos secadores y de los filtros a vacio.

El tercer método de disposicion, que corresponde a fertilizante o acondicionador de suelos, se basa en
las cualidades fisicas y quimicas del lodo obtenido luego de su estabilizacién anaerobia.

En este contexto, los elementos esenciales para el crecimiento de las plantas se pueden dividir en tres
grupos:

- Hidrégeno, oxigeno y carbono, asegurados libremente a partir del aire y agua.

- Nitrégeno, fosforo, potasio, calcio, magnesio, azufre y hierro, obtenidos en cantidades substanciales
a partir del suelo.

- Boro, manganeso, zing, cobre y otros elementos disueltos en pequefias cantidades en el suelo y que
son conocidos como elementos trazas.

Los principales nutrientes fertilizantes son e! nitrdgeno, fosforo y potasio, y la cantidad que se requiere
de cada uno de ellos dependera del tipo de suelo, de las condiciones climatoldgicas y del cultivo.

El nitrégeno esindispensable para la vida de las plantas, favereciendo el desarrollo de las hojas y tallos. Ei
téstoro es esencial pues fortalece el desarrollo de las raices y aumenta la resistencia a las enfermedades.
El potasio también aumenta la resistencia a las enfermedades, desarroltando las partes lefiosas de los
tallos y las pulpas de los frutos, y es necesario para la formacién de clorofila.

El lodo estabilizado anaerébicamente contiene cantidades importantes de los nutrientes mencionados.
Algunas veces los contenidos de [os elementos trazas se encuentran en cantidades muy elevadas, debido
a la presencia de desechos industriales, lo que puede ser perjudicial para el ecosistema. £l humus de
lodo, ademas de proporcionar alimento a los vegetales, beneficia el suelo aumentando su capacidad de
retencion de agua y mejorando sut calidad para el cultivo. También disminuye el fenémeno de erosion.

Los lodos de aguas negras, secos o deshidratados, son excelente mejoradores o acondicionadores de
suelo. Ademas, son buenos fertilizantes, aunque incompletos, por lo que se deben reforzar con nitrégeno,
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fosforoy potasio. El mejor producto son los lodos activados crudos secados por calentamiento, tanto desde
el punto de vista quimico como higiénico, aunque desprenden olor al utilizarlos.

Los lodos digeridos secados por calentamiento contienen mucho menos nitrégeno y son mas valiosos como
acondicionadores de suelo y materiales de construccién que como fertilizantes, siendo generalmente com-
parados con los abonos de granjas. De esta manera, los materiales nitrogenados mas facilmente degradables
de los lodos sufren pérdidas importantes en el proceso de digestion, a diferencia de los abonos, quedando
un residuo nitrogenado de poca disponibilidad. En cuanto al contenido de potasio, por ser éste soluble en
agua, se ha eliminado por el lavado de los lodos, mientras que en los abonos se conserva.

4. DISPOSICION FINAL DE RESIDUOS SOLIDOS EN VERTEDEROS CONTROLADOS O RELLENOS
SANITARIOS

4.1. Definicién, Tipos y Evolucion de los Vertederos Controlados o Relleno Sanitario

Basicamente un vertedero controlado o relleno sanitario consiste en el extendido de los residuos en
capas horizontales sobre una superficie de terreno, y su posterior compactacion de forma que reduzca
el volumen y asi poder aumentar la capacidad del vertedero. En funcién del grado de compactacion se
estableceréd la necesidad de cubricion de las capas de residuos.

Como se puede apreciar, se trata de una obra de ingenieria, que se desarrolla en un area determinada
y como resultado final produce la modificacion de la topografia del terreno. De forma paralela a su
ejecucion se brinda un servicio que es la disposicion final de los residuos solidos producidos por el ntcleo
urbano.

Se puede considerar que un vertedero es controlado cuando relne caracteristicas como las siguientes:
El almacenamiento se realiza de tal forma que eviten molestias y riesgos para la salud publica asi
como la degradacion del medio ambiente.

El terreno dedicado a vertedero estd perfectamente delimitado y cercado.
Existe un control de accesos, de vehiculos y personal.

No se quema residuo, no se producen malos olores, no hay gente escarbando la basura, la basura
esta totalmente cubierta, hay drenes de interceptacion de agua superficiales, hay control sanitario,
etc.

Las formas de depositar los residuos en un vertedero controlado dependeran de la configuracién del
terreno y de las condiciones dei mismo en cuanto a ia posibilidad o no de acopio de ia tierra para el

Figura 5. Vertedero Vifa del Mar, Chile (foto afio 2000).
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recubrimiento de las basuras. Hoy en dia se utilizan tres métodos basicos de explotacidn de un vertedero
controlado: Método de Areas, Método de Trincheras y Método de Vaguada / Depresidn.

a. Método de greas:

El material de cobertura se extrae de un lugar distinto al que constituira la superficie soporte del relleno.
Sin embargo, el material se considera colindante al rea de relleno. Un ejemplo es el caso en que se pre-
tenda rellenar depresiones naturales o provocadas por distintas extracciones de materiales. El material
de cobertura, en cualquiera de las situaciones expuestas, se extrae de areas colindantes y se arrastra o
transporta hasta las areas a reflenar con residuos.

El transporte de material para cobertura afecta el costo de operacién del relleno {material de cobertura
es el material que se utiliza para cubrir los residuos dispuestos en el vertedero). 56lo en el caso que el
material se origine como descarte de obras publicas y/o privadas, justifica su transporte a distancias
fuera del radio del relleno sanitario; en este caso se efectla la disposicion simultanea con los residuos
de materiales inertes producidos por la actividad urbana (escombros, demoliciones, etc.). Estos para ser
usados no deben ser residuos voluminosos.

En la aplicacién del método de areas se requiere siempre |a presencia de un terraplén sélido o mure
(natural o artificial), para compactar los residuos sobre él mismo; en caso de depresiones de mas de
4 m de profundidad es aconsejable efectuar ta descarga en el nivel inferior a efectos de permitir una
disposicién en capas que aseguren una uniforme compactacion (Figura 6). Celda es el area de residuc
colocada, apisonada (compactada) y cubierta con material de cobertura.

Nivel original
Nivel final

. S
A

il e TR o

R
i A
Figura 6. Formacion de las celdas por método de areas.

b. Método de trincheras:

Cuando las condiciones del suelo lo permiten, se puede excavar zanjas o trincheras. Las dimensiones de
las mismas dependeran de las caracteristicas del terreno (hidrogeolégicas) y del proyecto de relleno a
realizar.

Para su construccion se emplean equipos normales de movimiento de suelos, como por ejemplo las
retroexcavadoras. Los suelos que tengan buenas caracteristicas cohesivas, como por ejemplo las arcillas
o las limo-arcillas, son recomendables para la ejecucion de trincheras, dado que se podria aumentar la
inclinacion de los taludes (sin peligro de desmoronamientos), reduciéndose el espacio requerido para
su realizacion y permitiendo reducir la separacion entre zanjas aledafias.

El método de trincheras se puede practicar en terrenos llanos y siempre que |as caracteristicas del perfil
del suelo y la presencia de aguas subterraneas permitan una segura aplicacion del método a costos
operativos compatibles (ver Figura 7).
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Camino Secundario

AEXCAVAR

COBERTURA,

COMPACTADA TRINGHERA EN PROCESO

DE RELLENO SANITARIO

ML TERRAPLEN DE SEPARACION
‘ ENTRE TRINCHERAS

RESIOUOS SOLIDOS
COMPACTADOS

Figura 7. Método de trinchera.

c. Método vaguada / depresion:

Se han utilizado vaguadas, barrancos y fosas de relleno suplementario e incluso canteras como zonas de
vertido. Las técnicas para colocar y compactar los residuos en vertederos de vaguada/depresion varian
segun la geometria del lugar, las caracteristicas del suelo, la hidrologia y geologia del lugar, los tipos de
instalaciones para el control del gas y del lixiviado que van a utilizarse ademas del acceso al lugar.

Normalmente, se comienza el refleno de cada nivel por la cabeza de la vaguada y se termina por la
boca, para impedir la acumulacion de agua en la parte de atras del vertedero. Se rellenan los lugares
vaguada/depresién en multiples niveles.

Una de las claves para la utilizacién del método vaguada/depresion es la dispenibilidad del material
adecuado para {a cubacién de cada nivel mientras se completa y para proporcionar una cubricion final
sobre la totalidad del vertedero cuando se ha aicanzado la altura final (Figura 8).

EXTRACCION MATFRIAL NIVEL STUPERIOR DE EFLLENO
DE C OBERTURA

FRENTE DX TRABAJO

I CELDAS COMPLETAS

s
CUNETA DE DRENAJE ’..—\‘\

]

TERRENQ ORIGINAL !

EXTRACCION MATERTAL Iz CAPA

CONDUCTO DE RECOGIDA LIXIVIADO &

Figura 8. Método de vaguada / depresion.
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Figura 9. Vertedero Lomas Colorado, Santiago de Chile.

4.2. Pardmetros de disefio de un vertedero controlado o relleno sanitario

La construccién de un vertedero sanitariamente controlado, incluso ejecutado en forma manual, debe
ir precedido del correspondiente proyecto de ingenieria en el que tiene que considerarse datos de
partida fundamentales como los siguientes:

a.

b.
C.
d

m

e S~ o a

Cantidad de residuos a disponer diariamente en el vertedero.
Cantidad de material de cobertura que se dispone.
Vida util del vertedero.

Sellado final (consiste en realizar una cubricién final, con el objeto de cerrar el vertedero como tal
y poder reinsertarlo).

Uso futuro del area rellenada.

| proyecto en si debe contemplar como minimo los siguientes aspectos:

Estudio y justificacién del emplazamiento del vertedero desde el punto de vista social, economico y
ambiental.

Estudio de la problematica de la recogida y transporte.

Estudio meteorolégico que justifique la localizacién elegida, con respecto a los vientos predominantes
y pluviometria, con el fin de que las precipitaciones no ejerzan un efecto negativo transformandose
en percolado (liquido con alto contenido contaminante procedente de la descomposicion de la ba-
sura).

Sistema de drenaje de gases en la zona de vertido.
Sistema de drenaje superficial y de lixiviados (percolados).
Estudio de la capacidad total del vertedero.

Descripcion de la forma de cierre, natural o artificial. Desarrollo de pantallas vegetales, con fines
estéticos, ambientales u ornamentales de forma que eviten la accion del viento sobre el vertedero,
dispersando asi el olor y la fraccion liviana de residuos dispuesta.
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h. Programa de la explotacion del vertedero. De qué forma se ird ejecutando hasta el término de su
vida util.

i. Estudio de costos de implementacién y operacién (Plan de reinsercion del vertedero).

j. Estudio del destino final de los terrenos ocupados.

k. Estudio de impacto ambiental.

Un examen detallade de estos aspectos se encuentra en el manual FAO "Aprovechamiento de biogas
generado por vertederos” (Szantd, 1994) y en la “Guia de evaluacidnde proyectos de instalacion de
vertederos” CEPAL /ILPES / ONU (Szanto, 1996),

4.3. Controles que se recomienda establecer para el proyecto de un relleno sanitario

Con todos los datos anteriormente nombrados una vez recopilados y analizados en la etapa de con-
feccion del proyecto, los responsables de la conduccidon de la obra podran elaborar un plan de trabajo
a ser implementado.

Este plan se inicia con ¢l replanteo en terreno del médulo a rellenar y desarrolla cada una de las tareas
a ser ejecutadas, especificando el personal responsable de cada una de ellas, asi como los equipos a
emplear en cada uno de los frentes.

Este programa se actualiza en forma diaria conforme al avance que se registre en obra y atendiendo las
prioridades que hacen a la continuidad del servicio de disposicién final de residuos.

Resutta importante complementar el plan de trabajo con partes diarios que reflejen Jos resultados reales
obtenidos, asi como el equipo utilizado y tas condiciones climaticas registradas; este parte permite una
permanente evaluacion de los trabajos que se ejecutany brinda |a oportunidad de verificar el rendimiento
del parque de maquinas que se estd empleando.

Control ambiental

Resulta de suma importancia, a efectos de preservar las condiciones sanitarias, un correcto analisis del
medio donde se desarrollara el relleno sanitario. La contaminacion de aguas subterraneas y superficiales
podra producirse si no se adoptan previamente las medidas de control.

La carga organica contenida en los liquidos percolados es muy efevada y su dilucion con agua de Iluvia
origina caudales de aguas contaminadas que no pueden ser admitidos por el cuerpo receptor sin un
grave deterioro de su calidad. La infiltracion simultanea de los liquidos de referencia origina la conta-
minacién de la napa freatica.

A efectos de prevenir y evitar estas consecuencias se debera proyectar un sistema de evacuacién de las
aguas de lluvia de alta eficiencia. En especial en el frente de trabajo se procedera al bombeo inmediato
de las aguas acumuladas en las celdas en operacién antes de que se mezclen con el liquido originado
por la descomposicion de las basuras.

A efectos de prevenir la filtracién se deberd asegurar la impermeabilidad de la superficie soporte de los
residuos. En caso que el terreno resulte permeable se podra aplicar distintas técnicas, para lograr una
impermeabilizacion segura, ya mencionada en la descripcion de las celdas.

No obstante, y por distintos motivos, podra generarse un nivel excesivo del percolado, en este caso
podra irrigarse sobre basura rellenada y no saturada o acumularse en balsas especiaimente disefadas.
Las zanjas del sistema de contro! de las aguas lluvias también pueden revestirse con film de polietileno
para impedir la infiltracion del eventual liquido de percolado. Los gases generados en el proceso anae-
robio son eliminados en parte a través de la capa de cobertura. A efectos de favorecer su evacuacion y
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prevenir los agrietamientos de la capa de cobertura por donde podrian producirse filtraciones, se co-
locan en el relleno sistemas de ventilacion. Drenes verticales de seccion 1 m?, construidos desde la base
del vertedero, permiten la evacuacion de los gases, los cuales deben ser aprovechados o quemados. £l
esquema de prevencian del control de la contaminacion se complementa con analisis estadisticos de
aguas superficiales y freaticas.

Control de material de cobertura: £s necesario que peri¢dicamente se realice un control de pruebas sobre
el material de cobertura con el fin de que mantenga las caracteristicas especificadas en el proyecto.

Control ambiental Ex-Post: Este control determina las diferentes labores de monitoreo necesarias una
vez que se ha reinsertado el vertedero, previa clausura def mismo. Este monitorea tratara del contro! de
gases, asentamientos y lixiviados principalmente, ademas de controlar fos vectores sanitarios sea cual
sea la funcion futura que desempefie (parque, campo deportivo, etc.)

4.4. Ultima tecnologia de vertedero o Relleno Sanitario

El relleno sanitario es el medio mas comtinmente utilizado, siendo uno de sus problemas principales su
relativa corta vida, debido a una rapida colmatacion.

Las nuevas directrices internacionales respecto a los rellenos sanitarios, exigen que se elimine el riesgo
de contaminacion de aguas subterraneas por los liquidos percolados de los Residuos Sélidos Urbanos
{RSU} y que se dé un tratamiento adecuado al biogés que pueda producirse.

El principal objetive de la gestion de los RSD es reciclarlos y eliminarlos de la forma mas benévola con
el medio-ambiente y menos cara.

Considerando el progresivo aumento de la tasa de generacién per capita de RSD y el incremento de
la distancia entre las grandes zonas productoras y las instalaciones de eliminacion, la importancia que
adquiere el ahorro de terreno para su eliminacion y el transporte es crucial. £ objetivo a largo plazo
debe ser siempre reducir [as cantidades de residuos y disminuir su volumen.

Ante estos retos y bajo el interés actual de prolongar y mejorar la gestion y la vida de los rellenos
sanitarios, la empresa espariola IMABE (BERICA S.A. desarrollé en 1991, una alternativa a la gestion y
tratamiento de los residuos sélidos.

Esta alternativa, denominada vertedero tumba seca, se ha convertido en una de fas mejores tecnologias
innovadoras para la gestion de los residuos sélidos urbanos.

Los rellenos sanitarios deben construirse de forma que las emisiones de contaminantes a large plazo
sean minimizadas; por esta razon son preferibles los rellenocs sanitarios secos donde los residuos han
perdido un porcentaje de humedad previamente, compactando los RSU en forma de fardos y ef proceso
de degradacion puede controlarse modificando las variables fisico-quimicas del sistema.

El Sistema ofrece una solucidn consistente ai problema de 'a abundante produccion de lixiviados, aparte
de los factores ecologicos hay un aspecto asociado y es que debido a que los lixiviados tienen un desarrollo
por un tiempo muy prolongado, los altos costos de tratamiento quedan minimizados.

El uso de este sistema de fardos, asegura muy pocas emisiones y los factores adversos de apariencia de
ur: relleno sanitario convencional se eliminar.

En la mayoria de los casos la integracién de este método como estacién de transferencia puede reducir
el flujo de vehicuios, e incluso acepta una segregacion de materiales para su posterior reciclaje.

Por otro lado, los residuos compactados en forma de fardos prismaticos se pueden transportar facilmente
y apilar también con facilidad.
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Los beneficios que produce el enfardar los RSU antes de colocarlos en rellenos sanitarios son los siguien-
tes:

Se extiende la vida del relleno sanitario; desde el punto de vista econdmico se consigue colocar entre
un 80 a 120% mas de residuos en el mismo espacio que con el sistema convencional, compactando los
RSD entre 1000 a 1200 kg/m?,

Se evita la dispersion de residuos ligeros (papeles, plasticos) por el viento; la nave cerrada evita los efectos
de los vientos fuertes sobre la basura.

La descomposicion de los RSU se vuelve més lenta. La generacién de gas y lixiviados es significativamente
menor que en un relleno sanitario convencional porque el contacto entre la humedad y el residuo se
reduce al maximo.

Disminuye la concentracion de compuestos organicos biolégicos en el lixiviado de los vertederos.

Los problemas de asentamientos en los rellenos sanitarios se reducen, por la mayor densidad y consis-
tencia de los fardos.

Se necesita menos material de cobertura; la reduccion de volumen de los residuos implica un 70 a 75%
menos de cobertura diaria. Frecuentemente solo es necesario cubrir la parte superior de |a pila de fardos,
dejando el frente descubierto. El frente de trabajo (120 fardos 6 200 m®) expuesto es mas pequefio que
un relleno sanitario convencional.

Un relleno sanitario o vertedero controlado seco de fardos tiene menos problemas que uno convencional
ante condiciones climaticas extremas (estaciones lluviosas).

Mejora el controlde las operaciones en el relleno sanitario; al reducir el area abierta se asegura la elimi-
nacién de recolecciones furtivas y el trafico de vehiculos queda limitado a la zona de trabajo.

El transporte del material enfardado se simplifica y se reducen las necesidades de maquinaria en el
relleno sanitario.

Figura 10. Vertedero Dos Aguas, Valencia. Espafia.

4.5. Vertedero para recuperar energia

Las primeras investigaciones en este campo comenzaron en los EE.UU. al inicio de la década de 70. Ini-
cialmente se pensaba so6lo en simple drenaje de los gases evitando su migracion para terrenos vecinos.
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Posteriormente, con la crisis energética y los aumentos crecientes del precio del petroleo, se pasé a en-
focar la posibilidad del aprovechamiento del gas come fuente de energia dado su alto poder calorifico
{entre 4.000 y 6.000 Kcal/m’, dependiendo del porcentaje de metano en la compasicién del gas). Las
investigaciones se desarroliaron con el objeto de aprovechar el metano de varias formas:

- Inyeccién directa del gas impuro en la red de distribucién,

- Entrega del gas, con bajo poder calorifico, a consumidores industriales de gas en las proximidades
del relleno.

- Tratamiento del gas en el local y entrega del gas “limpio», a los consumidores.

- Generacion de energia eléctrica en el local: turbinas a gas o como combustible para generadores
diesel.

- Transformacion en el local de metano en metanol.
- Transformacién de metanc en gas licuado.

De esas alternativas la mas atrayente es la extraccion de gas, su tratamiento en e1 local cuando sea
necesario, y fa inyeccion del mismo en el sistema distribuidor local.

Las instalaciones mas importantes de aprovechamiento de gas de relleno sanitario se encuentran en las
tiudades de Los Angeles y San Francisco en los EE.UU: El proyecto desarrollado en Palos Verdes en Los
Angeles yase encuentra en fase pre comercial, inyectando alrededor de 1.000.000 de pies cabicos diarios
de gas tratado en instalaciones en el propio terreno en |a red consumidora local. Vale sefialar que e
sistema norteamericano exige un tratamiento con tecnologia sofisticada para encuadrarle en fos patrones
del gas natural, utilizado en aquel pals, lo que encarece mucho el proceso. £se no es el caso de la AMS
o de Rio de Janeiro, por ejemplo, en que el gas de caferia es fabricado con nafta y con caracteristicas
que no justifican las inversiones en su tratamiento.

Enfa ciudad de Rio de Janeiro, técnicos de la “Compania Estadual de Gas y Municipal de Limpieza Urbana”
desarrollaron y operan un proyecto para la recuperacién de metano en el relleno de basuras localizado
en Caju, Brasil. Este relleno tiene una area de alrededor de 1.000.000 m? y una altura media de basuras
de 15 m. Suponiéndose un peso especifico medio aparente de la basura enterrada de aproximadamente
600Kg/m’ se estima que contenga alrededor de 10.000.000 de toneladas de basura, lo que representaria,
de acuerdo con parametros adoptados en los EE.UU., una reserva potencial de aproximadamente un
billon de metros <Gbicos de gas.

Para el desarrollo del proyecto se selecciond un area de 40.000 m2,

Inicialmente fueron perforados tres pozos para extraccion de gas, con un metro de diametro y con pro-
tundidades variando entre 15 y 20 metros. Con la finalidad de controlar y optimizar la produccién de
gas, fueron perforados nueve pozos de monitoreo situados dentro de la llamada “zona de influencia de
los pozos de produccion” a diferentes distancias de éstos. Al mismo tiempo fue montado un conjunto de
bombas-compresores que realiza la operacion simultanea de bombear el gas desde los pozosy comprimirlo
a través de un gascductode 6" de f con 4,5 km de extension hasta la fabrica de gas de la “Compafia
Estadual de Gas”. Ahi el metano es mezclado al gas que la CEG fabrica y distribuye, y cuya materia prima
es la nafta. Estudios de laboratorio verificaron la intercambiabilidad del metano con el gas de nafta hasta
una proporcion de 20% sin que haya la necesidad de modificar los artefactos domésticos.

Cabe destacar que el gas de nafta posee un poder calorifico de 4.000 Kcal/m?® mientras que el metano
de Caju alcanza casi 6.000 Kcal/m?.

El cuadro de pagina siguiente muestra la composicion media de este gas comparado con el de los rellenos
americanos.
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Rellenos CH4 co2 N2 02 Edad de los rellenos  Prof. {m)
Palos Verdes 50,2 48 0,86 0,12 20 30
Mount View 48,49 20,73 19,96 0,96 20 12

Caju 67,72 31,14 0,41 0,71 20 20

Los tres pozos de produccién revelaron durante su operacion un flujo medio de 150 m*hora/por pozo,
iniciandose la extraccion a mediados de 1979 y desde entonces el sistema ha bombeado alrededor
10.000m%¥dia.

Posteriormente, en el mismo afio fueron perforados otros 16 pozos de produccion en el mismo sitio y
se espera, cuando entren en operacién rutinaria se alcance entre 50.000 y 70.000 m/dia, calculandose
el flujo de los pozos entre 100 y 150 m¥hora/pozo, lo que corresponderad a un 5a 7% de la produccién
actual de gas de la CEG.

En este proceso se juntan las caracteristicas favorables de Rio de Janeiro para la produccion de gas {can-
tidad importante de materia organica, humedad alta, pH, etc.), al tipo de gas fabricado por la CEC asi
como su localizacion bastante proxima al local de explotacion del gas: el relleno de Caju.

Dentro de la Comunidad Europea destacan diferentes proyectos de vertederos con recuperacion de
energia, como el caso de “Meruelo” en, Santander Espafia, donde de un vertido de aproximadamente
700 toneladas dia, se extrae el gas para generar dos MWh de energia.

5. DISENO AVANZADO DE VERTEDEROS: EVALUACION DEL FUNCIONAMIENTC DE UN VERTEDERO CCN
RECIRCULACION DE LIXIVIADO TRATADO CON TECNOLOGIA ANAEROBIA

En esta seccidn se propone el disefio de vertederos sobre la base de los resultados obtenidos a escala
faboratorio y piloto, bajo el concepto de tecnologia de reactores de dos fases, el vertedero pasa a ser un
reactor hidrolitico y externamente se tratan los lixiviados en un reactor anaerobio, en donde se genera
el biogas y se recicla el lixiviado tratado al vertedero con el objeto de mantener la humedad y mejorar
la transferencia de masa.

Actualmente, se considera a los rellenos o vertederos sanitarios como la mejor solucidn técnica, economica
y sanitaria para disponer los Residuos Sélidos Urbanos {RSU}, y por lo tanto es el sistema de disposicion
mas utilizado a nivel nacional y mundial. Sin embargo, en ellos se logran bajas velocidades de degradacion
de la materia organica, requiriéndose aproximadamente 30 afios para su estabilizacion.

Esta estabilizacion se logra principalmente mediante la transformacién de la materia organica a dioxido
de carbono y metano (biogas) por medio de una poblacion microbiana anaerobia. Cabe destacar, que
como consecuencia de la estabilizacién de la materia organica y del reordenamiento de las particulas
de! relleno del vertedero se producen asentamientos.

Existen experiencias que indican que es posible disminuir el tiempo de estabilizacion de la materia
organica en un orden de magnitud, operando el vertedero con recircutacion de sus lixiviados tratados
anaerdbicamente, con lo cual se logra una mayor productividad de biogds y un uso mas eficiente del
terrenc ocupado por el vertedero.

Un trabajo realizado por la Pontificia Universidad Catélica de Valparaiso, construyendo un vertedero
piloto con capacidad para aproximadamente 1500 toneladas de basura compactada, tomando como
base los resultados obtenidos a escala laboratorio, con un vertedero de 1 m? operado con recirculacion
de lixiviado tratado en un filtro anaerobio, mostro la eficacia del proceso.
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Para evaluar el comportamiento del sistema se midi6 la variacién de la concentracion de DQO y pH del
lixiviado generado y la degradacion (como disminucion de DQO) del lixiviado tratado biolégicamente,
la produccion de biogas v el grado de asentamiento de los RSU.

Vertedero. Esta construccion se realizo considerando las técnicas utilizadas en el disefio de Vertederos
Controlados. En él se pretende simular dos celdas de un vertedero con el fin de analizar su comporta-
miento fisico (asentamiento, composicion y aspectos geotécnicos) y quimico (produccién de lixiviado y
biogas). La construccidn del vertedero piloto se llevé a cabo en "El Molle”, vertedero que actualmente
recibe los RSU de la ciudad de Valparaiso.

Se confecciond una excavacion de 15x10 m, con una profundidad de 6 m, mas una rampa de 20x10m
con una pendiente del 30%, ia cual tiene como objetivo servir para el ingreso de la maquinaria del tipo
frontal en el proceso de llenado det vertedero y a continuacion se sello el sistema con geomembrana
HDPE de T mm de espesor, con el fin de brindar estanqueidad al vertedero. El sistema construido tiere,
ademas, una piscina de lixiviados, con el objetivo de recolectar los lixiviados generados, los que son
conducidos a través de un sistema de drenaje basal en forma de espina de pez, una chimenea para la
extraccion del biogas generado a partir de la degradacién de la materia alli dispuesta, y un sistema de
recirculacion del lixiviado tratado en un sistema anaerobio, el cual fue instalado sobre la basura y bajo
la cobertura final del vertedero.

Conel finde acelerar el inicio del proceso de degradacion de la materia organica presente y la generacion
de lixiviado se agregd 120 n¥’ de agua, considerando la humedad promedio de la basura y la capacidad
de campo de ésta.

Filtro Anaerobijo. Ef reactor anaerobio utilizado para el tratamiento de los lixiviados generados en el
vertedero piloto se construyé en fibra de vidrio, recubierta con los mismos aditivos utilizados en los
vertederos de laboratorio. La capacidad del reactor es de 6 m?, utilizando un relteno con caracteristicas
similares al utilizado en el caso det filtro anaerobio de laboratorio. La alimentacion del reactor se realiza
a traves de una bomba centrifuga, la cual moviliza el lixiviado que es acumulado en un estangue pulman
de 4 m® de capacidad, el cual capta lixiviado de la piscina ubicada en el vertedero piloto, por medio
de una bomba de pozo sumergida. La safida de! reactor es recirculada directamente hacia el vertedero
como se muestra en la Figura 11.

vertedero piloto

sistema de
tratamiento
de lixiviados

{

|
Nomenclatura: o yy?.”}* _J| |

. l |.— o= e

P: estanque pulmén. l (F \"' ..L—.g;—:..;:;_ Ch_ . _
F: filtro anaerobio. \“‘i"'/ ' l% JL}:_:‘lﬁ—] e
Ch: chimenea para ’ /_L\_J f H | I L - i
captacidn de biogas. | 1R L. |
EL: ducto de extraccién p f | | '.,__ ]
del lixiviado. | W B
VB: vilvula de bola. [P = e |

Figura 11. Gestion de tos fixiviados.
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El vertedero piloto con 3 afios demostré un comportamiento de acuerdo a lo esperado. Los resultados
para los primeros meses se registran en las Figuras 12y 13 y en la Tabla 4.
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Figura 12. Asentamiento producido en el vertedero piloto.
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Figura 13. Biogés producido en el vertedero piloto.
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Tabla 4. Caracterizacion del lixiviado producido en el vertedero piloto.

Componente Unidad
DQO total mg/L 42058
DQO filtrado mg/L 40440
Nitrégeno total g/l 1,15
Nitrégeno amoniacal g/l 1,08
P mg/L 5
pH 6,0
Alcalinidad total mgCaCO /L 5284
Alcalinidad por AGY mgCaCO /L 4924

Se concluye que la recirculacién del lixiviado tratado produce una disminucion del periodo de degrada-
cién de los residuos solidos logrando aumentar la velocidad de estabilizacion y de asentamiento. Estos
resultados permiten lograr una estabilizacién a los dos afios de operacion.

6. MODELO GENERALIZADO PARA LA DEGRADACION ANAEROBIA DE RESIDUOS SOLIDOS

El proceso de digestion anaerobia es un proceso complejo que involucra miltiples etapas, las cuales son
llevadas a cabo por diferentes grupos de bacterias, que utilizan variados sustratos y lievan a la generacién
de diferentes productos. Es entonces esencial la existencia de un balance dinamico entre estos sustratosy
productos, de manera tal que la etapa metanogénica, considerada generalmente como etapa limitante,
se |leve a cabo a su maxima velocidad.

Debido a esta complejidad, se han desarrollado una serie de modelos matematicos que han introducido
una serie de simplificaciones, representando, en su mayoria, el sistema anaerobio como un procesc de
una etapa, en la que solo se considera el paso limitante sefialado por la degradacion de los acidos gra-
sos volatiles (AGV), o a lo mas de dos etapas, donde primero las bacterias transforman los compuestes
solubles en AGV, y luego las bacterias metanogénicas llevan los AGV a metano y diéxido de carbono
(Chen y Hashimoto, 1978; Dinopoulou et aI 1988; Ezeonu y Okaka, 1996) Tamb:en se ha mtroduc;do el

elevado contemdo de protelnas (Angeladakl I etal, 1993; Lequerlca etal, 1980) presentan una completa
revision de los modelos existentes en bibliografia, asi como los metodos de calculos de sus constantes,
para procescs por lotes y continuos.

En general, estos modelos han sido aplicados a residuos liquidos, quedando postergados los residuos del
tipo sélido. Aunque los principios son los mismos, en el caso de los residuos sélidos, la etapa hidrolftica
suele ser la limitante, al contener compuestos complejos e insolubles, cuya degradacion depende de su
estructura, de los tipos de bacterias presentesy sus eficiencias a las condiciones de cperacién (temperatura
y pH) de los reactores {Lequerica, et al., 1980; £zeonu y Okaka, 1996). Por otra parte, en el caso de los
residuos s6lidos no es posible determinar los perfiles de la concentracion de microorganismos en el medio,
al no ser factible la separacién de las poblaciones bacterianas de los residuos salidos involucrados.

Las modelaciones matematicas desarrolladas han considerado que la etapa hidrolitica se puede modelar
por medio de una cinética de primer orden (Cecchi, F. et al, 1991; Angelidaki,|. et al,, 1999; Ezeonu y
Okaka, 1996), siendo |a ecuacion basica:
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ds

_9 ks
dT
dende,
k . constante cinética de primer orden
S : concentracion de sustrato

En este caso, se debe determinar el valor de k para cada sustrato considerado.

Otra de las expresiones utilizadas es la que considera el modelo de Monod (Lequerica et al,, 1980;
Dinopoulou et al., 1988; Cecchi y Mata-Alvarez, 1992; Monroy, 1993, Verstraete et al, 1996}, y cuya
expresion basica es:

ds _ X -5

= max

dT Y K +5S

donde,
X : concentracion microbiana, la cual puede asemejarse al contenido de sélidos suspendidos
volatiles {SSV).
Y : coeficiente de rendimiento
. velocidad especifica maxima de crecimiento.
K : constante de saturacion

5

Este modelo puede ser aplicado solo en el caso de sustratos solubles, ya que es indispensable conocer
la concentracion de biomasa y su variacién en el tiempo, lo cual no es posible para el caso de residuos
solidos.

Hasta el momento no se ha considerado el fendmeno de inhibicion, el cual puede incorporarse a través
de los modelos de inhibicion competitiva, no competitiva y otros, dependiendo del sistema que se esté
estudiando. Estos modelos incluyen los términos correspondientes a la concentracion del inhibidor (1) y
la constante de inhibicién (K), existiendo variadas expresiones, entre las cuales se cuenta:

[nhibicién competitiva:
“max '

KS(‘I+|_)+“S

Inhibicidn no competitiva:
TR

Tomax

(K+5)-(1+1)

=
]

Inhibicién por sustrato:

“max ’

KA+ (S
K

donde,

n . constante empirica que da cuenta del orden de inhibicién
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Para el reconocido caso de la inhibicion por AGV, se ha utilizado {a siguiente expresion proveniente del
modelo de Haldane (Dinopoulou et a/,, 1988):

L = lmay -

1+ 54 1

5K

Con el mismo propdsito, también es conocido el modelo desarrollado por Jerusalimsky (Dinopoulou et
al., 1988), el cual se ha aplicado a la fase acidogénica del procese de digestion anaerohia, asumiendo
una inhibicién del tipo no competitiva de los AGV, de acuerdo a la siguiente expresion:

S K
"L leEX
K,+$ K+l
Otro modele intreducide para la modelacion de los sistemas anaerobios, es el de Chen y Hashimoto
(1978), el cual es aplicable a digestores continuos agitados, y considera una forma expandida del modelo
de Monod, siendo de la forma:
=1 5/ SO
We=p o — "7
K+(f-K) S/,
donde,
) 1 concentracion de sustrato a la salida del reactor
S :  concentracion de sustrato a la entrada del reactor

0

Este modelo se aplica generalmente en términos de produccion de metano, de manera que:

B=B,-(1- _ K
TRH p -1-K
donde,
TRH :  tiempo de retencién hidraulico (volumen de reactor/flujo de alimentacion)
B :  volumen de metano producido por masa de demanda quimica de oxigeno (DQO) afiadida al
reactor
B, . igual que B, pero para un TRH infinito.

También, es posible expresar los modelos en funcion de algun producto facilmente cuantificable, como
es el caso del metano. Asi, el modelo de Monod sin inhibicién puede escribirse en términos de produc-
tividad de metano:

4 r S
9 =L =q,
Y K, +5
donde,
q . productividad de metano
'  Pproductividad maxima de metano, que considera la flora bacteriana a su maxima velocidad

especifica de crecimiento.
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Finalmente, y trabajando especificamente con cinco tipos de residuos sélidos industriales de diferente
origen (orujo de cebada procedente de la elaboracion de cerveza; residuos de té y café instantéaneos;
compost agotado proveniente de la efaboracion de champifion; y salmén), se ha buscado establecer un
modelo cinético generaiizado (MCG) que tiene en cuenta que, en la mayoria de los casos, no es posible
identificar el compuesto inhibidor del proceso anaerobio, por lo que se asume gue su concentracion es
proporcional al sustrato alimentado (Chamy et al,, 1997). Los residuos con los que se ajustd el modelo
fueron seleccionados con el fin de considerar las mas diversas caracteristicas nutricionales con que es
posible trabajar.

El modelo MCG supone que existe un factor de afinidad entre el inhibidor y los microorganismaos {tipo
inhibicién competitiva), resultando de la siguiente forma:

S
k+§

1.9
a.
10

donde,

q : productividad especifica de metano, LCH, /gSV-d

q, : productividad méxima, en ausencia de inhibidor, LCH,/gSV-d
: contenido de sustrato, % p/v de solidos totales

k : constante de afinidad, % p/v

Los parametros obtenidos del ajuste al modelo descrito se presentan en la Tabla 5.

Tabla 5. Pardmetros del modelo MCG

Residuo a,(LCH /gsv-d) k(% piv)

Orujo entero 0,0769 0,109
Orujo molido 0,067 0,074
Té molido 0,0123 0,093
Café 0,0336 0,113
Compost-entero 6,6126 0,108
Compost molido 0,0216 0,120

Salman 0,1 0,116

En los casos en que el modelo se ajusta mas deficientemente, se plantea que dichos residuos presentan
fenémenos difusionales que dificultarian la accion de la poblacion bacteriana sobre los residuos, que
serian mas importantes gue los problemas de inhibicidn que la accion del o los inhibidores seria enmas-
carada por las restricciones de transferencia de masa. Sin embargo, en el caso del compost molido, se
obtuvo un buen ajuste, de esta manera, seria posible que la menor granulometria del residuo hubiera
facilitado el contacto con los microorganismos, apareciendo los fenémenos de inhibicién por sobre las
restricciones difusionales.

La Figura 14 muestra la correlacién obtenida en el modelo MCG para todos [os ensayos realizados.
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Figura 14. Ajuste de [os residuos sélidos industriales al modelo MCG.

Ei valor de k, para el modelo MCG indica el grado de afinidad existente entre el sustrato {que contiene
al inhibidor) y la poblacién bacteriana.

Para los casos analizados, los residuos poseen baja afinidad con los microarganismos presentes. Por
otra parte, si se considera a la razon g/qo como la biodegradabilidad {#) de tos sistemas se tendra lo

siguiente:

$i S=»>sk f=0

porotro lado, siS=k =05

Nota: parte de los resultados mostrados en este Capitulo fueron obtenidos a traves del Proyecto Fonoroyr 1020 795,
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1. INSTRUMENTACION
1.1. Introduccién

El objetivo final de un proceso biolégico de depuracion de aguas residuales es alcanzar un grado de
depuracion de! efluente de acuerdo con los requisitos legales establecidos. Este objetivo se puede al-
canzar mediante la aplicacién de las tecnologias adecuadas cuya seleccion debe considerar entre otros
los siguientes aspectos fundamentales: a) Tipo de biorreactor; b) Tipo de inéculo o poblacidn microbiana
empleada; y ¢) Sistema de monitorizacion, supervision y control que permita mantener una calidad del
efluente tratado lo mas reproducible posible.

Para poder cumplir estos requerimientos es imprescindible disponer de un gran conocimiento del pro-
ceso. La adquisicion de este conacimiento se realiza mediante !a medida de las variables relevantes en
un tiempo adecuado considerando el tiempo de respuesta del proceso. Este es, por tanto, el objetivo de
la instrumentacién en bioprocesos.

rumentales a emple nlir L
requisitos: simplicidad, rapidez, automatizacion, bajo costo, no invasivas y, ademas, deben ser compa-
tibles con su acoplamiento a sistemas de control def proceso y en ocasiones requieren la instalacion de
sistamas de muestreo en el biorreactor. Algunas caracteristicas importantes a considerar en el momento
de seleccionar un sensor son las siguientes (Olsson y Newell, 1999):

Tipo de sensor: existe una serie de sensores basados en distintos principios, gue los haran mas o menos
adecuados para cada aplicacion. Estos se estudiaran mas adelante.

Rango: El maximo y minimo valor esperado para una variable definiran el rango de medida del sensor
requerido. Algunas veces un Uinico sensor no permite ofrecer el rango requerido para la monitoriza-
cién de una variable, por lo que puede ser preciso instalar varios sensores a la vez.

Linealidad: Si la salida del sensor varia linealmente en ¢l rango de medida, el procesamiento de la
sefial se simplifica y la fiabilidad del dato aumenta.

Precisién: Cada vez que se determine un mismo valor, la sefial de salida debe ser igual. Generalmente
esto no es asi, pero una variacion tipica es de menos de un 1% del rango.
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Deriva: Define la velocidad con que varia |a sefial respecto a la calibracion. A mayor deriva, mas
frecuente debe realizarse |a recalibracion del sensor.

Tiempo de respuesta: Es el tiempo en que la sefial de salida del sensor responde a un cambio en
el valor medido. Dependiendo del tipo de sensor, éste puede variar entre unos pocos segundos y
varios minutos. La importancia del tiempo de respuesta estara relacionada con la escala de tiempo
del proceso.

Costo: Por lo general, la utilizacién de sensores basicos supone un coste asumible con respecto al del
conjunto de la planta de tratamiento, no obstante, la utilizacion de sensores m4s sofisticados suele
ser bastante reducida debido a su elevado coste.

Respecto a |a ubicacidn del sensor en el proceso, se deben considerar al menos cuatro factores:

Tiempo muerto: El tiempo desde que ocurre un cambio en una variable del proceso hasta que es
detectado por el sensor debe ser minimo.

Ambiente: Los sensores basicos estan disefados normalmente para su instalacion en campo y son
suficientemente robustos como para resistir condiciones desfavorables en ambientes industriales o
intemperie. Sin embargo, algunos sensores més sofisticados requieren un ambiente controlado, porlo
que normalmente son instalados en una cabina de analisis y las muestras son bombeadas a distancias
considerables para ilegar a ellos.

Acondicionamiento de la muestra: Se debe asegurar que la preparacién de la muestra no genere
tiempos muertos, especialmente en los casos en que el mismo sensor analice distintos puntos. En
estos casos ademas se requeriran periodos de limpieza para eliminar contaminacion cruzada.

Mantenimiento: El sensor debe tener facil acceso para efectuar el mantenimiento. Ademas debe
disponer de un circuito de tuberias especiales o by-pass para evitar detener el proceso durante el
procedimiento de calibracién o mantenimiento.

En algunos casos, no es posible disponer de sondas que permitan conocer directamente alguna de las
variables importantes del proceso. En estos casos es necesario el desarrollo y aplicacion de sensores
sofisticados y l6gicos (smart y software sensors), que permiten a partir de un modelo matematico de
descripcion del proceso y del conocimiento de alguna variable del mismo, la estimacién de otras variables
de interés.

En cualquier caso, |a eleccion de los sensores para llevar a cabo el seguimiento de un proceso de trata-
miento de aguas residuales, dependera del binomio formado por los requerimientos técnicos necesarios
para la correcta operacién de la planta y el coste asociado a los mismos.

a. Instrumentacion de procesos de tratamiento de aguas residuales

La monitorizacién de un proceso se puede llevar a cabo siguiendo diferentes metodologias, fuera de
linea o discontinua (off-line), en linea (on-line) e in situ (in-line), que se describen a continuacion.

En los sistemas fuera de linea es esencial la participacion de un operador humano, en primer lugar para
llevar a cabo el procedimiento de toma de muestra y analisis, y finalmente para introducir en el sistema
de adquisicion de datos el vator medido, si se requiriese por el sistema de control. A pesar de que varios
de los pasos o etapas de analisis podrian estar automatizados, este tipo de sistemas requieren largos
periodos de tiempo {horas o dias) para conocer el valor de la variable medida.

Los sistemas en linea son aquellos que se encuentran instalados en el proceso y en los que el andlisis se
realiza automaticamente, incluyendo la extraccién de la muestra del biorreactor y el transporte de ésta
hasta el sensor. En este caso es necesario considerar dos elementos criticos:
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Un dispositivo de muestreo que sea capaz de extraer una muestra exenta de sélidos.

Un método analitico que funcione independientemente y permita obtener resultados en periodos
cortos de tiempo. La sefial de salida del sensor debe ser considerada continua al compararla con la
escala de tiempo del proceso. Ademas el sensor debera operar auténomamente, excepto interven-
ciones esporadicas para mantenimiento y calibracion (Olsson y Newell, 1999).

Finalmente, en la instrumentacién “insitu” el elemento de analisis se encuentra introducido en el interior
del reactor, en contacto con el medio. Este tipo de sistemas son una mejor sclucion frente a los otros
métodos porque no presentan problemas debido a retardos o muestreos poco representativos. En los
sistemas “in situ” deben estar presentes al menos los siguientes componentes:

Un dispositivo o sensor primario (detector) que debe estar disefiado para operar en condiciones
tales que se eviten fugas del sistema, por lo que se debe proveer de una barrera adecuada entre el
interior y exterior del biorreactor. Hay diferentes disefios que permiten conseguir esto, pero los mas
modernos son los que emplean juntas toricas (O- rings) de un elastomero adecuado.

Un sistema de acondicionamiento de sefial del sensor (transductor). Esto es en general un amplificador
electrénico.

Un medio de transmision de la sefial acondicionada desde el medidor hasta el analizador.

Un sistema que convierte la sefal recibida en otra que pueda ser reconocida por el operador y/o el
ordenador encargado de las tareas de control.

b. Sistemas de muestreo

Las funciohes basicas de un equipo de toma de muestra son: el transporte de la muestra hasta el sensory
la separacion de la biomasa y los solidos presentes en la muestra. En aquellos casos en los que la biomasa
o particulas insolubles no interfieran en el procedimiento, su tratamiento es mas sencillo puesto que no
es necesario llevar a cabo su separacion. Sin embargo, en la mayoria de los casos (analisis de substrato,
productos u otros componentes del efluente) la presencia de microorganismos en la muestra puede
generar una serie de inconvenientes con el consiguiente error:

a) continuacion de la actividad metabolica.
h) interacciones biomasa-reactivos o biomasa-transductores.
¢) adsorciéon y crecimiento de la biomasa en el equipo analitico.

d) aparicion de volumenes muertos y retromezcla en el canal de muestreo.

Es muy importante que el volumen de muestra que circula fuera del biorreactor no exceda un 10% del
volumen total, puesto que si no la actividad biologica vendria determinada por las caracteristicas det
sistema de muestreo y ho por el reactor,

Una primera clasificacion de los sistemas de muestreo viene determinada por la necesidad de separar
previamente los sélidos o no. Se denominan sistemas de toma de muestra directos o indirectos, estos
(ltimos pueden separar la biomasa mediante membranas o centrifugacién. Otra clasificacién posible es
en funcién de la ubicacién del equipo: in situ, dentro del biorreactor, o en linea, cuando la biomasa se
retira en una linea exterior. En {a Figura 1 se presenta un esquema de estas dos configuraciones.

Los equipos de toma de muestra directo tienen su principal aplicacion a escala de laboratorio y suelen
consistir en una bomba peristaltica conectada a un tubo recolector, que proviene del biorreactor, cuyo
diametro sea el minimo para reducir el volumen muerto, para lo cual se recomienda el uso de tubos
capilares cuando sea posible. La muestra por lo general no se recircula al reactor y se suelen emplear
para determinar parametros relacionados con la biomasa.
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Figura 1. Sistera de filtracion in situ (A) y en linea (B).

Los equipos de toma de muestra indirectos suelen estar dotados de membranas que se pueden situar en
el interior del biorreactor. En este caso el principal inconveniente es ta colmatacion de la membrana o
|la retencién selectiva en la misma de algunos componentes del medio. Otra alternativa consiste en que
el equipo de separacion se encuentre fuera del reactor, por lo general sistemas de filtracion, en los que
la corriente retenida se tiene que recircular al biorreactor. En este caso se puede utilizar unidades de
filtracion tangencial lo que permite reducir los fenémenos de colmatacién de la membrana. La seleccion
de la membrana es de gran importancia para evitar problemas de adsorcion de componentes del medio.
Una alternativa a los sistemas de filtracion son los sistemas basados en centrifugacion, en los que el
liquido que fluye hacia la membrana es el sobrenadante que proviene de una peguefa centrifugacion
producida por un agitador externo. Estos sistemas funcionan bien con cultivos de biomasa, pero presentan
problemas con fluidos no newtonianos y crecimiento de microorganismos filamentosos.

c. Caracteristicas de la instrumentacicn

En el caso de la medida de algunos parametros, la instrumentacién utilizada en los procesos de depura-
cién de efluentes es semejante a la de los procesos quimicos convencionales, sin embargo, es necesario
adaptarlos a las caracteristicas propias de estos bioprocesos, por lo que tendran que cumplir los siguientes
requerimientos:

a) Tienen que poder ser utilizadas en medios de elevada turbidez, ser insensibles a la adsorcion de
proteinas y al crecimiento celular sobre ellos o bien estar protegidos para evitar estos fenomenos.

o
fowiy

Deben de ser resistentes a fuerzas mecanicas y a posibles erosiones por parte de particulas sélidas.

M
—

Requieren una alta especificidad respecto al parametro que se desea medir y al mismo tiempo buena
reproducibilidad o repetitividad del anélisis, lo que puede suponer la realizacion de recalibraciones
del equipo mediante la inyeccion de patrones del analito a analizar.

d) Los tiempos de respuesta tienen que ser cortos (aunque es funcion de las necesidades de controly
de las diversas escalas de tiempo del proceso).

Se han establecido diferentes criterios para clasificar las variables que se pretenden monitorizar, la cla-
sificacion en funcion del tipo de propiedad que se mida o la naturaleza de la substancia a analizar sera
la utilizada en este capitulo, de este modo se clasificaran en los siguientes grupos:

Variables fisicas {Temperatura, presion, etc.)

Variables quimicas (pH, composicion de gases, etc.).

Analizadores (Materia organica, alcalinidad, etc}.

Caracterizacion de biomasa
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Esta clasificacion esta también relacionada con la dificultad para llevar a cabo la monitorizacion del
proceso. Es facil encontrar sensores para monitorizar parametros fisicos, pero la monitorizacion de pa-
rametros tales como substrato y producto es complicada y no esta resuelta para todos los casos por el
momento, asi como |a monitorizacion o estimacion de la biomasa.

1.2. Sensores de parametros fisicos

La insttumentacion asociada a un biorreactor se basa mayoritariamente en la medida de variables fisicas
y quimicas del medio. Aunque es dificil en la inmensa mayoria de los casos encontrar una relacion entre
un cambio entre estas propiedades y la actividad y propiedades biologicas, por lo generai son sensores
muy contrastados en otros procesosy que permiten mantener monitorizadosy controlados los parame-
tros ambientales del proceso.

Los principales parametros fisicos que pueden tener influencia en el comportamiento celular y para
los que estan disponibles sensores para su monitorizacion en linea son los caudales de liquidos y gases,
la temperatura, la presion, la potencia y velocidad de agitacion, la viscosidad, el nivel del medio en el
biorreactor y la deteccidon de espumas.

a. Determinacién de caudal de liquidas y gases

Existen cuatro principios para la determinacién del caudal en tuberias cerradas: presion diferencial,
sensores de turbina, masicos y electromagnéticos.

Los equipos de medida de caudales de liquido y gas mas tradicionales que se emplean en biorreactores
son medidores de area vatiable como los rotdmetros y de presién diferencial. Los rotametros son dis-
positivos en los que fa posicion de un flotador con respecto a una escala determinada es indicativa del
caudal. Sin embargo, a pesar de los esfuerzos realizados para poder obtener una sefial eléctrica a partir
de este tipo de medidores, estos sistemas no son muy validos (poca precisién) para realizar balances de
materia por ordenador, por lo que se emplean como analizadores off-line. Ademas, no son adecuados
cuando el liquido presenta sélidos en suspensién que podrian obturar el equipo.

Los sensores de presion diferencial requieren un estrechamiento en la conduccién. El flujo se puede
determinar mediante la medicién de la diferencia de presion antes y después de la restriccion, debido a
que el flujo es proporcional a la raiz cuadrada de la diferencia de presion. El equipo mas utilizado es el
medidor de orificio. Consta de un disco plano con un orificio que se introduce en la tuberia, perpendi-
cular al flujo. Existen distintos tipos de discos: de orificio segmentado, excéntrico, concéntrico, orificio
con filo, ete. Estos medidores se caracterizan por tefer urrcosto i i N :
utilizar cuando haya poca presién en la tuberia, como en los casos de flujo por gravedad, ya que no sera
posible generar la caida de presion. De nuevo, estos equipos tampoco son recomendables en el caso de
fluidos con solidos en suspension, como suele ocurrir en el tratamiento de aguas residuales, ya que éstos
pueden bloquear el orificio (Smith y Corripio, 1991).

Los medidores de turbina transmiten la velocidad de rotacién a un contador, mediante un equipo
electromecanico o magnético que genera una sefial de 4-20 mA. Este tipo de medidores sdlo se puede
utilizar con aguas relativamente limpias sin sélidos en suspension ya que las particulas podrian dafiar |a
turbina o los cojinetes de ésta.

Los caudalimetros electromagnéticos son ideales para todo tipo de liquidos, pastas y lodos que tengan
una minima conductividad eléctrica (mayor de 10uQ/cm?) por fo cual este tipo de medidor no es ade-
cuado para gases ni hidrocarburos liquidos. Son muy precisos, no poseen partes moviles y no generan
caida de presion (Smith y Corripio, 1991), por lo que se pueden utilizar para flujos por gravedad. Por
estas razones son los mas idoneos para la monitorizacién de caudales en una planta de tratamiento
de aguas residuales, a pesar de que su costo es mas elevado que el medidor de orificio. El principio de
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operacion esta basado en la ley de Faraday, que dice que el voltaje inducido por un conductor que se
mueve en angulo recto a un campo magnético es proporcional a éste y a la velocidad del movimiento
del conductor. De este modo, el liquido (conductor) pasa a través de un campo magnético generando
un voltaje. Midiendo el voltaje inducido mediante dos electrodos ubicados perpendicularmente a la
direccion del flujo (ver Figura 2) se determina la velocidad del liquido. La instalacién del equipo debe
hacerse de modo que |a tuberia del caudalimetro esté siempre inundada y no debe estar muy proximo
a las bombas o a elementos que causen vibraciones para evitar ruido en la sefial.

Siel diametro de la tuberiay el campo magnétice son constantes, entonces se puede determinar el caudal
a partir del voltaje inducido, siendo el caudal proporcional al voltaje generado. El equipo incluye un
transductor para transformar la sefial de voltaje inducido en una sefial estandarizada de 4-20 mA.

Las principales ventajas de los medidores electromagnéticos son las siguientes (Endress Hauser, 1993):

La medicién no se ve afectada por la temperatura, la presion o la viscosidad del liquido.
No hay restricciones ai fiujo, por fo que no hay caida de presion en el equipo.
Adecuado para liguidos y lodos con alta concentracion de sélidos.

La medicién es independiente del régimen de flujo.

Elevada exactitud y precisién.

Los principales inconveniente son: el alto costo, los prablemas causados por deposiciones en los elec-
trodos, que se evitan con altas velocidades del fluido (seccion transversal de la tuberia pequefia} o con
limpiezas periddicas.

Para la monitorizacion on-line del flujo de gases, el caudalimetro masico, es uno de los sensores mas
utilizados. En estos sistemas, al gas se le aplica energia calorifica, mediante un calefactor de precision
gue proporciona una cantidad de calor constante al gas. El aumento de temperatura correspondiente
se mide con sensores de resistencia variable. La cantidad de energia transmitida, que se puede conocer
haciendo un balance de energia antes y después del sensor, es proporcional a la velocidad de flujo masico.
Un medidor de este tipo se muestra en la Figura 3.

De este modo se puede determinar la diferencia de temperatura que experimenta el gas al circular por
el calefactor que sera proporcional a la capacidad calorifica del gas, al calor entregado y al flujo masico.
Si las capacidades caloriticas y el calor suministrado son conocidos, entonces se puede conocer el caudal
masico que sera proporcional a la diferencia de temperatura.

direccidn
" del flujo
" Electrodos
Campo
magnético

Figura 2. Principio béasico de operacion del caudalimetro electromagnético.
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Figura 3. Esquema del caudalimetro masico de gas y del tubo sensor.

Estos sensores normalmente se calibran para N,. Si el gas es una mezcla conocida, se puede corregir el
valor del caudal de gas en funcién de la composicion y de las capacidades calorificas de cada uno de los

componentes de la mezcla.

Una de las ventajas principales de este tipo de sensores es que no requieren compensacion por cambios de
presion o temperatura del gas. Ademas tienen una respuesta muy rapida y generan una caida de presion
muy baja, lo que es de gran importancia ya que, en general, la linea de gas de salida de los digestores
se encuentra sometida a una ligera sobrepresién. El equipo incorpora un transmisor que genera una
sefial de salida estandar de 4-20 mA.

b. Medicién de la temperatura

La temperatura del proceso es un parametro importante no solamente por la relacion gue representa
en la cinética de la reaccion, sino también en determinados procesos auxiliares. Por otro lado permite
realizar balances de energia proporcionando informacion sobre el estado del proceso. La temperatura
se mide generalmente mediante uno de los siguientes dispositivos estandar: termopares, termometros
de dispositivos resistivos (TRD), los termistores y sensores sin contacto {pirémetros dpticos, par radiacion

y técnicas infrarrojas). Los termometros de butbo de mercurio o sensores de-expanston {terma od
liquido en vidrio, termémetro de expansion de sélidos, etc.) nose consideran pues no es posible obtener
una sefial electrica a partir de los mismos y sélo se utilizan para comprobaciones o mediciones off-line.

Los termometros de dispositivos resistivos (TDR), normalmente de resistencia de platino, son ampliamente
utilizados en procesos cuando el sensor esta a una pequena distancia del lector, para rangos de tempe-
ratura de —260°C a 800°C (Olsson y Newell, 1999). Tienen una precision de al menos 0.05°C, la que no se
consigue con otros sensores y la respuesta es rapiday la medida reproducible (Smith y Corripio, 1991).

El principio de medicién se basa en que la resistencia eléctrica de los metales puros se incrementa con la
temperatura y ya que la resistencia se puede medir con bastante precision, esto proporciona un medio
para determinar la temperatura con mucha exactitud. Los metales que se utilizan generalmente son
platino, niquel, tungsteno y cobre. Las sondas mas utilizadas son las Pt100, compuestas por platino, que
proporcionan una resistencia de 100Q a 0°C (Smith y Corripio, 1991).

Las sondas para medir la temperatura pueden estar instaladas en una tuberia antes del reactor, roscada
en una te como se puede ver en |a Figura 4-a, o bien introducidas en un reactor mediante una vaina de
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Figura 4. Esquema de una sonda Pt100 para la medicion de temperatura. a) Sonda instalada en fa lirea,
b) Sonda para medir la temperatura dentro del reactor (se representan las partes de la sonda) y
¢} esquema de conexion de la sonda con tres hilos.

proteccion, que estd a su vez roscada a la pared del reactor (Figura 4-b), de este modo se puede retirar
la sonda para su mantenimiento sin necesidad de vaciar el reactor.

En |a Figura 4-¢ se puede ver un esquema de conexion de una Pt100 de tres hilos utilizada en estos sen-
sores. Entre los puntos Ay C se proporciona una tension y una corriente eléctrica y entre los puntos Ay
B se determina la resistencia que es funcion de la temperatura.

Los termapares son mas baratos, pero no presentan suficiente resolucion. Por otro lado, los termistores
a pesar de que son también muy baratos y muy sensibles, presentan una dependencia altamente no
lineal con la temperatura.

¢. Medicion de presion

La medida de presion puede utilizarse para la determinacion de niveles, caudales y para el seguimiento
de |a produccién de biogas puesto que la concentracion de metabolitos gaseosos (CO,, CO, CH,, etc.) en
el liguido es dependiente de la presion parcial de los mismos en la fase gas, esto es también importante
en el caso de compuestos volatiles como los acidos grasos volatiles.

La presion diferencial ademas se utiliza para sequir el funcienamiento de ciertos equipos, por ejemplo
filtros prensa. También es indicativa de problemas de operacién como saturacion de filtros o para detectar
obstrucciones en las conducciones.

Un sistema clasicamente utilizado en la industria es el dispositivo de Bourdon, el cual consiste en un
tubo en forma de herradura o helicoidal, que por un extremo esta conectado a la fuente de presiény el
otro extremo esta cerrado. El tubo tiene una seccion transversal eliptica o plana, de modo que cuando
se aplica presion, el tubo se estira y al disminuir la presion retoma su posicion, siempre y cuando no se
sobrepase el limite de elasticidad del materia! del tubo. Este movimiento se transforma en una corriente
estandarizada 4-20 mA mediante un transmisor.

Actualmente los sensores de presidn estan basados en la medida de la variacion de la capacitancia de
un condensador, compuesto por dos placas conductoras separadas por un dieléctrico. Una de las placas
esta adherida a una membrana que se deforma al estar sometida a cambios de presién. La deformacién
provoca una variacion en la capacitancia del condensador la que, mediante un transductor, genera una
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sefial en tensién {generalmente de 100 a 250 mV), que se amplifica y se transforma en sefial estandari-
zada de 4-20 mA.

Normalmente se utilizan dos camaras: una de referencia y otra de medida. Para determinar presion
absoluta, la camara de referencia esta a vacio, para medir presion relativa la cdmara de referencia esta
abierta a la atmosfera y para medir presion diferencial, la camara de referencia se conecta al segundo
punto de medicién. Estos equipos capacitivos son ampliamente utilizados por ser muy sensibles y precisos.
Ademas debido a que el movimiento de la membrana es del orden de micras, el desgaste es casi nulo.
El inconveniente es que la membrana puede daRarse si estd en contacto con fluidos corrosivos, lo que
se puede solucionar con la utilizacién de protectores de la membrana.

Existen sensores de presion para una amplia gama de rangos de medida, por lo que fa especificacion del
rango no es un problema en el momento de seleccionar un medidor. Sin embargo la proteccion frente a
sobrepresiones es un aspecto importante. Normalmente los medidores vienen disenados para soportar
una sobrepresién de 200% sobre el rango de medida. También existen transductores piezoeléctricos,
potenciométricos, magnéticos, entre otros, aunque no se discutiran en este capitulo.

d. Medida de la velocidad y potencia de agitacion

En el caso de biorreactores de tanque agitados mecanicamente, |a velocidad de agitacién es una variable
de operacion importante que, por lo general, se suele mantener constante durante el proceso. Se suele
medir monitorizando el nimero de revoluciones por unidad de tiempo, mediante sensores opticos o
magnéticos si el equipo es pequefio, o algin tipo de tacémetro para equipos grandes.

Los sensores magnéticos y opticos detectan la velocidad de rotacion de un disco montado en el eje
del agitador o del motor impulsor. El disco presenta un canal o muesca que permite al sensor optico o
mecanico emitir una sefial o pulso eléctrico cada vez que la muesca pasa por el detector. Un contador
de frecuencia permite contabilizar la velocidad de agitacion. Este tipo de instrumentacién es empleado
para pequefos reactores, con velocidades de hasta 2000 rpm.

Para agitadores industriales se emplean tacometros-generadores que generan una corriente eléctrica
proporcional al nimero de revoluciones, o tacometros electrénicos que producen una corriente, la
frecuencia de la cual se mide mediante un contador digital. El consumo de potencia de |os agitadores
depende de la velocidad de agitacion y de las propiedades fisicas del fluido agitado, especialmente su
viscosidad, la cual puede cambiar de una manera drastica durante un proceso. La potencia consumida
puede ser medida por un medidor de Watt acoplado al motor del agitador. Sin embargo, incuso el
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de que la potencia representa el total de la potencia consumida por el motor y no indica la potencia
real transmitida al liquido por el impulsor. El disefio del sistema de agitacién contribuira a la pérdida
de potencia entre el motor y el impulsor. En general, esta diferencia ha sido cuantificada como un 30%
del total de la potencia suministrada.

e. Medidores de Nivel

Los medidores de nivel mas utilizados son los de diferencia de presién, de flotador y de burbuja. El
primeroc detecta la diferencia de presion entre el fondo del liquido y |a parte superior, que esta rela-
cionada a la altura del liquido. Conociendo la diferencia de presién y la densidad del liquido se puede
determinar el nivel.

El sensor de flotador detecta un cambio en la fuerza de empuje de un cuerpo sumergido en el liguido.
El medidor de burbuja consiste en un tubo gue se sumerge en el liquido por el cual fluye un gas inerte
que produce una corriente continua de burbujas. La medida de la presion requerida para producir fas
burbujas sera una medida de la presion hidrostatica y por lo tanto del nivel del liquido.
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Otro tipo de sensores de nivel mas sofisticados son Jos ultrasénicos, los de conductividad y capacitancia,
Los sensores ultrasdnicos utilizan vibraciones ultrasénicas que se emiten desde un punto situado sobreel
nivel a medir. El sensor registra el eco producido en la superficie del liquido. La distancia entre el sensor
y la superficie del liguido se determina mediante el tiempo que dura la propagacién y la velocidad de
sonido. La velocidad del sonido varia con la temperatura {aproximadamente 0.17%/°C), por tantc el
sensor debera disponer de un sistema de compensacion por temperatura. Ademas si el eco se propaga
por un gas distinto del aire, también se debera calibrar para las condiciones particulares, Finalmente, el
polvo y el vapor también pueden influir en ta medida.

La célula de medicion actla a la vez de emisor y receptor. Esta compuesto de una membrana a la que
estan acoplados unos cristales piezoeléctricos. Al actuar como emisor estos cristales son excitados me-
diante una sefial eléctrica, al excitarse hacen vibrar la membrana a una frecuencia ultrasénica. Al actuar
comao receptor, los cristales en reposo se excitan con el eco recibido, generando una sefial de tension. El
buen funcionamiento de estos sensores dependera principalmente de las caracteristicas de la interfase
solido/gas o liquido/gas que se desee medir. Una superficie con espuma densa o un sélido muy esponjoso
absorberan la sefal ultrasénica y no emitiran el eco.

Los sensores de conductividad y capacitancia son sondas que deben estar en contacto con el material a
medir y proporcionan una sefial binaria (todo o nada). De esta forma sélo permiten determinar si el nivel
del liquido ha alcanzado la sonda ¢ no. Los sensores de conductividad determinan [a presencia o ausencia
de un material conductor entre lasonda y la pared de un tanque metalico. En el caso de que el recipiente
no sea metalico se debe buscar una referencia a tierra mediante una tuberia de alimentacién, una viga
soporte o una sonda de referencia. Mientras la sonda esté libre de producto la resistencia es muy grande.
En cuanto el producto alcanza el sensor la resistencia disminuye, Este cambio en ia resistencia es [a sefial
de que el nivel del producto ha llegado al punto de interés. La salida del sensor es una sefial todo o nada,
que una vez transmitida, a través de un dispositivo de transmision adecuado, que puede estar conectado
a un relé, permite que encienda o apague una bomba, abra o cierre una electrovalvula, etc.

Los sensores capacitivos miden la capacidad eléctrica entre la sonda y la pared de un tangue metalico.
El producto contenido en el tanque {(que puede ser liquido o semisélido) actiia como dieléctrico del
condensador formado por la sonda y [a pared. La capacitancia de éste condensador varia en funcién de
la naturaleza del dieléctrico entre las placas. Asi, si éste es un gas, la capacitancia tendra un valor y si
éste es solido o liquido tendré otro valor muy distinto. Esta variacion se utiliza para generar la sefial de
salida encendido/apagado. Los sensores capacitivos también pueden utilizarse para identificar interfaces
aceite/agua o para determinar el nivel o la profundidad de una capa de lodo sedimentado. El Unico
requerimiento es qute la constante dieléctrica de ambas capas sea distinta. Asi, en la medida del nivel
de dos liquidos, el sensor se ajusta para que la sefial de salida sea 0% cuando un liquido cubre el sensor
y a 100% cuando lo cubre el otro liquido. En la Tabla 1 se resumen las principales caracteristicas de los
sensores de nivel.

f. Detectores de espuma

La formacién de espuma puede llegar a ser un problema importante en aguellos sistemas en los que el
aporte externo de gases (0,, aire, etc.) es importante y en los procesos que generan gases, por ejemplo en
digestién anaerobia. Para la deteccion de |a espuma se utilizan sensores de conductividad o capacitancia,
que al detectar la espuma transmite una sefal para poner en funcionamiento el sistema de adicion de
antiespumante (aceite, aceite base de silicona, polialcoholes, etc). La adicién de antiespumantes quimi-
cos por lo general provoca la disminucién del coeficiente de transferencia de oxigeno. También existen
dispositivos antiespumantes de caracter mecanico, sistemas de discos o configuraciones particulares que
rompen la espuma y no afectan al medio de fermentacion.



1.3. Sensores de parametros quimicos

Los sensores de parametros quimicos mas comunmente usados en la industria son los sensores de pH,
oxigeno disuelto y CO, disuelto, que no se discutiran en este Capitulo. A continuacién se presentan
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algunos sensores utilizados para el analisis de gases.

Tabla 1. Tipos de sensores de nivel y sus caracteristicas.

calibrado. Exactitud
relativa

Problemas de obturacién. No

apto para depositos presurizados,

—
Método Ventaja Desventaja Utilizacidn
Burbujeo Simplicidad de Requiere conexion de airey Para liquidos

instalacion y consume aire comprimido. en depdsitos no

presurizados.

Hidrostaticos o de Instalacion y Depende el peso especifico. Liquidos.
presion calibracion simple, Comparativamente caro cuando
Exactitud relativa. se utiliza presién diferencial en
depdsitos a presion.
Flotador Econdmico, simple. La exactitud depende de fa Liguidos.
longitud de la oscilacidn del
flotador.
Ultrasénico Sin centacto con La superficie no debe formar Liquidos o sélidos.

el producto. Gran
exactitud.

espuma ni ser absorbente. No
puede utilizarse a vacic o a altas
presiches.

Conductividad

Simple, econdmico,
sin partes méviles,

Solo control binario. La sonda no
puede contaminarse con grasas u
otras deposiciones. No apto para
productos de conductividad no
homogénea.

Liquidos,

Capacitivos

Simple, econdmico,
sin partes maviles.

Puede utilizarse

en ambientes muy

agresivos,

Solo control binario.

Liquidos o solidos.
Determina
interfaces,

a. Analizador de gas por absorcién infrarroja (CH, €O,y CO).

Es un analizador basado en el principio de la absorcion no dispersiva infrarroja, para ello una fuente
de radiacion se calienta a 600-700°C emitiendo radiacion infrarroja de longitud de onda comprendida
entre 2.5y 25 um (Figura 5). La radiacién IR pasa a través de la celda de analisis y luego se recibe en e
detector, |a absorbancia se relaciona con la concentracion. Con este principio se pueden medir grupos
funcionales como N-H, O-H o C=0 ademas de enlaces de hidrégeno. Los gases compuestos por un solo
tipo de dtomos no absorben radiacion IR, como por ejemplo ef N, o el O, (Heinzel y Dunn, 1993). En la

Tabla 2 se presenta una lista de gases que pueden ser analizados mediante absorcion IR.
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Tabla 2. Gases gue se pueden medir mediante absorcién IR

Gas Rango
co 0-5000 ppm
CH, 0-100 %
Co, 0-100 %
50, 0-3000 ppm

NO 0-3000 ppm

Existen dos configuraciones principales de detector, ta primera, denominada detector de Luft (Figura5),
utiliza dos celdas en paralelo: por una pasa la muestra y la otra es una celda de referencia, normalmente
rellena con N,. Las celdas estan conectadas al detector, que est4 relleno con una mezcla que contiene el
gas a analizar con una concentracién conocida. El detector esta separado en dos compartimentos mediante
un diafragma. Este ultimo se deformara producto de la diferencia de presion en cada compartimente
debido a la absorcion de radiacion IR en distintos grados. La deformacion del diafragma se relacionara
a la concentracién del gas analizado. La principal desventaja de este sistema es que se introduce un
error af utilizar dos fuentes de radiacion y dos celdas que pueden tener caracteristicas opticas diferentes,
ademas del desgaste del diafragma.

El segundo tipo de detectores es una modificacion del detector de Luft, utilizando solo una celda y una
fuente de radiacion (ver Figura 6). En este tipo de detector la radiacion pasa por la celda que contiene |a
muestray luego llega al detector que esta dividido en dos compartimentos perpendiculares a la direccion
de la radiacion. El compartimento que esta expuesto a la radiacién esta relleno de una mezela gaseosa
que contiene e| compuesto a analizar con una concentracion conocida; el sequndo compartimento no
esta expuesto a la radiacion IR. Ambos compartimientos estan unidos por un capilar y un sensor de mi-
croflujo que detecta los cambios de flujo producidos entre ambos compartimentos debido a la diferencia

diafragma
detector relleno WS AT s
conelgasa _ . s
analizar ﬁ
L= P gl Y il il
! LA

Ly
salida del gas G
muesira ..

o "‘E“«T}t o

—

E
H

17
1

s = =

| < - celda de referencia
entrada del gas oo %
muestra ro—i .) |4
{ -1
modulador ,,,7t,,,,, J i e=dd . . modulador
) N~
lamparal - lampara 2

Figura 5. Detector de absorcion IR de Luft.
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Comparumlento 2.
No cxpuesta o IR

Compariimiento 1
Relleno con gas

Entrada y salida = — -. ) \ Capilar y
del gas mueslra -E‘E; S ', — sensor de

Modulador ——» — o= = micre flujo

Figura 6. Detector de absorcién IR con sensor de micro flujo.

de presion causada por la diferencia en la absorcién de radiacion. El microflujo detectado se relaciona
con la concentracién del gas analizado.

Cada 24 horas es necesaria una autocalibracién con un gas cero (N,), con el abjeto de corregir los cambios
en la potencia irradiada, la contaminacion en la celda de analisis y el envejecimiento del detector. De
este modo la calibracién con gases de concentracion conocida es necesaria a intervalos de tiempo mas
profongados.

El gas muestra no debe tener condensables, por lo que el equipo, por lo general incluye un condensa-
dor, que mediante enfriamiento, retira la humedad de la muestra y un sistema de filtracién para retirar
impurezas (Figura 7).

b. Analizador electroquimico de gases (H, H,5, COy NH)

Los analizadores electroquimicos de gases se emplean para monitorizar la composicion de los componentes
que se presentan en la Tabla 4 en el biogés producido en el tratamiento de aguas residuales.

filtro ,
display fino rotametro delectores
\\‘ \\\ \‘ ,’4‘
; o L
st e M4
Gas cero {Ng} —» - i (/ =y D ':‘: |
Gas de calibracién > =1 = S ! i
Gas mucestra —» ] | .

Salida del , _ _L ! /
condensado L
,// Selector de gas de
Filtro ¢pndensador calibracion o de
grueso muestra

Figura 7. Esquema de un equipo para determinacion de CH, y CO, mediante absorcion IR.
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Tabla 4. Gases que se pueden medir mediante oxidacién electroquimica

Gas Rango {ppm)
H,S 0-50

NH, 0-300

CO 0-100

H, 0-2000

El sensor de oxidacién electroquimica esta compuesto de cuatro partes principales: un sistema de aspira-

cion del gas muestreado que consta de una bomba que succiona el gasy de un rotametro para ajustar al
caudal de gas muestra, [a célula o sensor propiamente dicho, un display para mostrar la concentracion
del gas,y una electrovélvula de tres vias controlada por un temporizador. El ojetivo de esta tltima es
medir por un periodo de tiempo y luege purgar la célula con aire por otro periodo de tiempo, para

aumentar la vida util del sensor.

El principio de medicién se basa en la oxidacion electroquimica del gas en un electrodo sensor o de trabajo
(anodo), que esta separado del catodo por un electrolito. El gas pasa por una membrana selectiva, para
luego oxidarse en el anodo, asi p.e. en el caso del H,, este se oxidaria dando lugar a dos electrones y dos
protones, los que producen una corriente con el catodo, como se muestra en la Figura 8. La corriente asi
generada se relaciona con la concentracion del gas. La célula del sensor esta provista de un electrodo de
referencia, para compensar las variaciones de tension.

1.4. Analizadores
a. Alcalinidad

La quimica del CO, en el agua juega un papel fundamental en fos procesos de tratamiento de aguas resi-
duales. EI CO, puede ser absorbido del aire, que contiene un 0.03% de CQ,, o bien puede ser producido
por las bacterias en los procesos de degradacion de la materia organica. En los procesos de nitrificacién,
las bacterias to utilizan como fuente de carbono, por lo que serd necesario mantener una concentracion
suficiente para el desarrollo de estos microorganismos. En la desnitrificacién se produce CO, en la re-
duccion del nitrato a nitrégeno gaseoso y en la digestion anaerobia es el principal tampdn que impide
la acidificacion y desestabilizacion del proceso.

El €O, en solucion esta en equilibrio con el acido carbénico (H,CO,). A pH superiores a 4.5 el &cido car-
bénico se ioniza en bicarbonato (HCQ,)} y a pH superior a 8.3 el bicarbonato se transforma en carbonato
{CO,?) segun se presenta en las siguientes ecuaciones:

C02+ H20 equiltbrio H2C03
H,CO, «—2 5 HCO, + H?
HCO, CO,2+ H

pH=>83
La determinacion de la alcalinidad se realiza mediante |a adicion lenta de un acido fuerte, cuantificando
el volumen necesario de acido para disminuir el pH de la muestra hasta un valor predefinido. Cuanta
mas alcalinidad posea la muestra mas acido sera necesario agregar para disminuir el pH (efecto tampén),
debido a que los protones agregados se asoctaran con el carbonato para formar bicarbonate (hasta pH
8.3). El exceso de protones se unira al bicarbonato para formar acido carbénico (hasta pH 4.5).

NENTVPR——— -
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Debido a que la medicién realizada de este modo es la capacidad tampon de la muestra, este anali-
sis puede tener interferencia con cualquier otra sustancia que presente propiedades tampon, como
amonio, fosfato, silicatos, boratos y acidos grasos volatiles (AGV) {APHA, 1992). La concentracién de
los primeros cuatro compuestos en aguas residuales suele ser baja, por lo que se puede despreciar su
efecto. Dependiendo de las condiciones operacionales, los AGV pueden provocar una interferencia im-
portante especialmente en procesos de digestion anaerobia. Sin embargo, mediante la determinacion
de la alcalinidad con dos puntos finales de titulacién, es posible estimar la concentracion de AGY, y de
este modo determinar la alcalinidad del bicarbonato y la alcalinidad de los AGV. Se han propuesto otras
metodologias de determinacion de la alcalinidad hasta con cinco puntos de titulacion y retrotitulacion
para poder discriminar el efecto tampén del amonio y el fosfato, pero por lo general no es necesaria
tanta precision en este analisis.

La alcalinidad total (AT), medida por valoracién hasta pH 4.3, se puede considerar aproximadamente
como la suma de la alcalinidad debida al bicarbonato y a los AGV, expresada como CaCO,. La alcalinidad
parcial (AP), medida mediante valoracién hasta pH 5,75, corresponde a la alcalinidad del bicarbonato
{Jenkins et al,, 1983), mientras que la alcalinidad intermedia {(Al), que es la diferencia entre las alcalini-
dades total y parcial, es aproximadamente la concentracidén de AGV (Ripley et al,, 1986).

La alcalinidad se puede usar como parametro indicador de la desestabilizacion del proceso de degradacion
anaerobia. Un sintoma tipico del funcionamiento anémalo en un reactor anaerobio es el incremento de
la concentracién de AGV, hecho que tiene lugar cuando su produccién sobrepasa el consumo.Teniendo en
cuenta que una buena operacién en el digestor depende de una adecuada capacidad tampén y de una
baja concentracién de AGVY, la relacién AI/AT se puede usar como parametro de control, recomendandoe no
superar el valor de 0,3 (Ripley et al,, 1986; Wetzel et al,, 1994), para evitar la acidificacion del reactor,

Para la determinacion on-line de este parametro se necesitara automatizar el muestreo y la titulacién
a dos puntos. Existen algunos equipos de titulacién automatica en el mercado pero su aplicacion a
escala no esta completamente estudiada. Otra alternativa para la determinacion de la alcalinidad del
bicabornato, es mediante la determinacion del cambio de presion de una muestra saturada en CO, y
acidificada a pH menor de 4 (Hawkes et al., 1994). Este analizador ha sido utilizado a nivel laboratorio
con muy buenos resultados.

b. Materia organica

Para la determinacién de la materia organica presente en un agua residual, se pueden usar indicadores
tales como la demanda bioguimica de oxigeno (DBO), demanda quimica de oxigeno (DQO)} o el carbono
organico total (COT) o disuelto (COD). La primera esta relacicnada con la materia orgénica biodegra-
dable en condiciones aercbias a 20°C, la DQQO en cambio es una medida de los equivalentes de oxigeno
necesarios para oxidar quimicamente una muestra, empleando dicromato como agente oxidante. E| COT
es una medida del carbono organicamente unido tanto a materia suspendida como disuelta, mientras
el COD esta relacionado solo con el material disuelto después de filtracion a través de filtro de 0.45 um
(CEN, 1997).

Elanalisis de la DBO, requiere un tiempo de analisis de cinco dias, determindndose el consumao de oxigeno
de una muestra en los cinco dias. El analisis no es muy preciso y su reproducibilidad es baja, aunque es
el indicador “clfasico” para definir la carga contaminante orgénica de aguas municipales o industriales
(Olssony Newell, 1999). E} analisis de la DQO requiere de algo mas de dos horas y consta de una etapa de
digestion a alta temperatura con acido y plata como catalizador, y una segunda etapa de cuantificacion
que puede realizarse mediante espectrofotometria o por titulacion. Ademas del tiempo de analisis, la
desventaja de la DQO es que puede tener ciertas interferencias con compuestos oxidables distintos a la
materia organica (APHA, 1992), sin embargo, desde ¢l punto de vista de la monitorizacion del proceso
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es un indicador mas adecuado que la DBO. Actualmente existen algunos equipos para la determinacion
online de la DQO, disminuyendo el tiempo de analisis a 3-5 minutos, utilizando ozono o perdxido como
agentes oxidantes (Schurbuscher y Wandrey, 1991)

El carbono total {CT), se determina por combustion de la muestra en un horno a 680°C o mediante
oxidacién con UV y perdxido. Para muestras con particulas se recomienda la combustion en horno, de-
bido a que la oxidacién con UV no presenta buena repreducibilidad (CEN, 1997). De cualquiera de las
formas, el producto es agua y CO,, que se determina directamente mediante absorcion IR, valoracion
conductividad térmica, también se puede determinar por ionizacidon de llama después de reducirlo a
metano (CEN, 1997). Asi, el CO, cuantificado es una medida del carbono total presente en la muestra,
Conjuntamente a este analisis se realiza la determinacion del carbono inorganico {(Cl) mediante fuerte
acidificacion de la muestra, de este modo los carbenatos y bicarbonatos presentes en la muestra son eli-
minados como CO,, que también es cuantificado mediante absorcion IR. El COT se determina calculando
la diferencia del CT y el CI. El COD se determina de la misma forma que el COT, pero con una filtracion
previa (empleando filtros .45 pm).

La determinacion on-line del COT, requiere que el equipo sea capaz de preparar la muestra, realizar la
combustién, la purga con acido y la determinacion del CO, producido. Existen una serie de estos equipos
disponibles comercialmente, el tiempo de analisis es de 5 a 10 minutos.

1.5. Analisis de biomasa y caracteristicas celulares

La concentracidn, estado fisiologico y velocidad de crecimiento de los microorganismos son parametros
cuyo conocimiento es basico en los bioprocesos. Su andlisis se realiza principalmente off-line mediantela
determinacion de su peso seco, técnicas microscopicas, contaje de colonias en placas Petri, etc. También
se han desarrollado técnicas que permiten el analisis de algunas de estas propiedades en linea como la
respirometria y la citometria de flujo, aunque esta Ultima no es de aplicacion en el tratamiento de aguas
por ladificultad de procesar muestras con biomasa que contengan algun sélido inorgénico que pudiesen
danar el equipo, ademas de su costo extremadamente elevado para este propaosito.

a. Respirometria on-line

La respirometria se basa en el seguimiento del consumo de oxigeno disuelto en funcion del tiempo,
con el fin de determinar parametros cinéticos, biodegradabilidad, grado de inhibicién, concentracion
de biomasa o simplemente la velocidad de consumo de oxigeno (OQUR) (Spanjers et al., 1998). La respi-
rometria puede realizarse en equipos externos, muy sofisticados que aun estan en desarrollo, o enel
propio reactor.

Las técnicas respirométricas se clasifican en ocho tipos {Olsson y Newell, 1999) de acuerdo con la fase en
la que se mide la concentracion de oxigeno {en el liquido, L, o en el gas, G) y dependiendo si durante la
medicion hay entrada y salida de liquido o gas (con flujo, F, o estaticos, E).

Lamedicién en la fase liquida se realiza mediante el seguimiento de la concentracion de oxigeno disuelto
y un balance dinamice del oxigeno, segln la siguiente ecuacion:

div, - $)

dt =Qe'SO‘e-QSIStJ'*VL'I(L‘:)'(Sot'so)'v'r

L ]

Donde:

S, : Concentracién de oxigeno en la fase liquida

S, Concentracién de saturacion de oxigeno en la fase liquida
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S. - Concentracion de oxigeno en la alimentacion (fase liquida)
ka : Coeficiente de transferencia de masa
Q, : Caudalde alimentacion (fase liquida)

Q . Caudal de salida (fase liquida)
- Velocidad de respiracion de la biomasa
: Volumen de la fase liquida

Dependiendo de la metodologia utilizada para determinar la OUR, se pueden despreciar o eliminar
ciertos términos de esta ecuacion. Por ejemplo, si se utiliza 1a metodologia LEE, es decir, medicién en la
fase liquida sin alimentacion y sin aireacion, la ecuacion anterior se reduce a:

ds, .
i

a

Por o tanto la OUR, en este caso, serd igual a la pendiente de la curva del oxigeno disuelto en el tiempo.
Las técnicas de medicion en la fase gas también estan basadas en un balance de oxigeno, tanto en la
fase gas como en |a fase liquida. En la Tabla 5 se presentan las ecuaciones necesarias para determinar la
OUR en los distintos tipos de respirometrias antes mencionadas.

Tabla 5. Expresiones necesarias para la determinacion de la OUR (Para una metodologia se suman los
productos de los coeficientes por la expresion correspondiente y se igualan a cero).

Proceso Expresién Metodologia de la respirometria (coeficientes)

Respiracion v LEE LFt LEF LFF GEE GFE GEF GFF |
Ll 4 4 1 a1 -1

Acumulaci_én de d(v, - r,) A R T T TR 1 1

oxigeno disuelto Ta

Flujo del liquido Q, S.- Q" S, 1 1 1 1

Transferencia de .

masa V, -ka- (S-S 1 1 1 1 i 1

Acumulacion de div - C) S -1 -1

oxigeno en fase gas —;t-—"-

Fiujo de gas F-C,-FC, 1 1

Transferencia de V ka5, -5y 1 ) 1 -1

masa
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Para la determinacion on-line, se necesita un protocolo de operacién especifico para la medicion, por
ejemplo detener la alimentacion y la aireacion para determinar la variacion del oxigeno disuelto en el
tiempo (método LEE). Baeza (2002) presenta esta metodologia aplicada a una planta piloto de nitrificacion,
enlo que podria calificarse de sensor inteligente. El programa de monitorizacion recoge la concentracién
de oxigeno disueito cada 5 segundos durante el analisis de la OUR. E| analisis tarda 30 sequndos, por lo
que no se ve afectado el rendimiento del reactor. Durante la medicién se determina la pendiente de la
curva, mediante regresion lineal, aceptando el valor si el coeficiente de regresién es mayor a 0.95. Una
vez finalizada la medicion de la QUR, se retorna a las condiciones de operacién normales.

2. MONITORIZACION DE PROCESOS
2.1. Introduccion

Uno de los problemas que presenta el control de procesos y, en particular, el de procesos de tratamiento
de aguas es la dificultad para conseguir mediciones on-line o in-line {en linea o in situ) con la repro-
ducibilidad y precisién adecuadas debido a una serie de perturbaciones en la medida, que pueden ser
provocadas por interferencia electromagnética, problemas ambientales para la medicion, instalaciones
defectuosas, malos aislamientos de los cables y equipos eléctricos, mal mantenimiento o mala utilizacién
o manipulacién de los equipos de medida {Olsson y Newell, 1999).

Por esta razén, un aspecto importante en la monitorizacion de un proceso es la filtracién y validacion
previa de los datos adquiridos para asequrar la calidad de los valores de las variables medidas antes de
incorporarlos al sistema de control.

Los datos erréneos pueden ser detectados y remplazados o eliminados mediante diferentes métodos,
dependiendo de la situacion y de la naturaleza del error, mediante la utilizacion de ordenadores que
pueden realizar un procesamiento digital del dato, aumentando su calidad.

En la Figura 9 se presentan diferentes tipos de error de la senal.
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Figura 9. Tipos de errores en la sefial medida: a) Ruido de la medicién,
b} Falta de datos, ¢) Picos de sefal y d) Deriva de la sefal.
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2.2. Ruido

El ruido en la sefial se refiere a las perturbaciones que pueda presentar la sefial que no tienen una in-
terpretacion fisica en el proceso. Es un problema muy coman en la mayorfa de los equipos de medida. El
ruido puede ser causado por interferencias electromagnéticas, debido al disefio del equipo de medida, la
metodologia de medicién, etc. En general es muy dificil de evitar. El ruido ademas puede ser amplificado
por instalaciones, por un mantenimiento inadecuado o cambios en el entorno en el que se realiza la
medicién (cambios de humedad, temperatura, arranque de un motor muy préximao, etc).

También el propio proceso puede presentar o generar ruido y se denomina ruido de proceso. Este tipo
de ruido no puede ser explicado por el ruido de la medicion o por problemas de comunicaciony se debe,
entre otras causas, a una mezcla no homogénea, atrapamiento de burbujas en el sensor, etc.

Para atenuar el ruido se emplean filtros programados en un ordenador o en el propio sensor. Estos filtros
reconstruiran o estimaran un dato especifice en funcion de los valores anteriores o posteriores (para
el caso de filtracion off-line). Hay diversos tipos de filtros que se pueden aplicar a una serie de datos,
de manera que los resultados obtenidos en la filtracion variaran significativamente dependiendo de la
idoneidad de! filtro empleado.

a. Filtros de pasa baja

Los filtros lineales o de pasa baja son los mas utilizados debido a que su aplicacion es sencilla y, en
general, ofrecen buenos resultados en el tratamiento de las sefiales de proceso en tiempo real, debido
a que el ruido generalmente posee una frecuencia de variacion mayor que las variables del proceso.
De este modo el filtro pasa baja elimina las variaciones de alta frecuencia y mantiene las variaciones
de baja frecuencia. Un filtro lineal puede escribirse de una forma generalizada mediante la siguiente
ecuacion (Smith, 1999}

ylky =a, - x(k) +a, - x(k-1) +..a_- x(k-n) + b, - y(k-1)....+ b - y{k-m)

Donde: y(k) es el valor de {a sefial filtrada en el tiempok, x(k-n) es el valor medido de la sefial en el inter-
valo de tiempo (k-n} y y(k-m) es el valor de la sefial filtrada en el intervalo de tiempo (k-m). Dependiendo
de los valores seleccionados para los coeficientes a y bj, ny m, el filtro tendra distintas caracteristicas.

Si al menos un coeficiente b no es cero y solo a; no es cero, entonces es un filtro autorregresivo (AR)
o de respuesta de impulso infinita (IR} y en este caso el filtro posee una “memoria infinita”. 5i todos
los coeficientes b. son cero el filtro se llama de media mavil (MA) o de respuesta de impulso finita (FIR)
(Smith, 1999). Los filtros mas utilizados son los filtros de media movil (MA) y los filtros exponenciales
(Olsson y Newell, 1999).

La expresion correspondiente a un filtro de media mévil se puede escribir de |a siguiente manera:
ylk) = a, x(k) +a, - xtk-1).. +a_- x{k-m)

Donde m es el numero de valores medidos, anteriores al tiempo k, utilizados para obtener el valor de
la variable filtrada y(k). Si el valor de los coeficientes a son iguales entre si, entonces esta ecuacion se
puede escribir:

g = k) + x(k1) + x(kem)
m+ 1
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Este filtro asi descrito es muy facil de implementar, sin embargo una desventaja importante es el retardo
de la sefial cuando se elige un valor de m muy grande. Como se puede apreciar en |a Figura 10, a mayor
valor de m mejor es la eliminacién de ruido, pero se produce un retardo de |a sefial escalon. Ademas siem-
pre se pierden los primeros {m-1) datos, luego a mayor m, mayor es la cantidad de datos perdidos.

Cuando no se requiere la filtracién en tiempo real, se pueden aplicar otro tipo de filtros que utilizan
tanto los datos histéricos (k-i) como los datos futuros (k+i). Cuando se utilizan datos futuros el filtro se
denomina “no casual” y cuando utiliza solo datos historicos se denomina “filtro casual”. La aplicacién
de filtros no causales esta restringida a filtracion off-line, la que no es aplicable a la monitorizacion de
procesos con fines de control, como aqui se discute. De todos modos, cabe mencionar que la utilizacion
de filtros no casuales mejora el retardo de la sefial generada al aplicar el filtro.
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Figura 10. Ejemplo de filtracidn de sefial con ruido aleatorio y con dos puntos de valores fuera de rango ©
picos de sefial (flechas) con un filtro de media movil (MA) con distintos valores de m:
a) valores brutos, b) m=2, ¢) m=5y d} m=15.

El otro filtro ampliamente utilizado es el filtro exponencdial, que es un caso especial de un filtro auto-
rregresivo {AR), en el cual el valor filtrado se determina por una combinacion ponderada del ultimo
dato filtrado y el dltimo dato adquirido, que se define seglin la siguiente expresion {Stephanopoulus,
1984):

y(k) =a ylk - 1} +(1-a) - x(k)
Esta expresion se puede escribir de la siguiente forma,
y(k) = y(k - 1) + (1 - a) - (x(k) - y(k - 1))
Con esta expresion se puede dar otro significado al filtro exponencial; corrige el valor filtrado ytk-1)
apenas aparece un nuevo valor x(k). A esta correccion se le aplica un cierto peso {1-a) (Olsson y Newell,

1999). Si a es 1, el valor filtrado en el tiempo k es igual al valor en el tiempo (k-1), por lo tanto el valor
sera constante y el filtro posee una memoria infinita. En el otro extremo, si a es cero, entonces el valor
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filtrado en el tiempo k sera igual al valor medido en el tiempo k, por lo que no habra filtracién. En la
Figura 11 se presenta la aplicacién de este filtro para varios valores de a.
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Figura 11. Ejemplo de fittracidn de sefial con ruido aleatorio y con dos puntos de valores fuera de rango o
picos de sefal {flechas) con un filtro exponencial con distintos valores de a:
a) valores brutos, b) a=02, ¢) a=0.6 y d} a=0.8.

b. Picos de sefial y Falta de valores

Los picos de sefial son aguellos valores que difieren notablemente de [a media de los valores de la serie.
El principal problema para detectar estos picos es definir cuando estos representan un valor real del
proceso y cudndo son falsos, causados por una perturbacion de la medicion. Para asegurar la validez
de los datos adquiridos, estos picos deben ser eliminados o reemplazados. Lo mas préctico es eliminar
estos picos, pero esto solo se puede hacer cuando la cantidad de datos disponibles es lo suficientemente
elevada como para que no influya en la calidad de los datoes filtrados. Por otro lade, sustituir el valor es
dificil si no se cuenta con informacion redundante que sirva para calcular el valor adecuado. El reemplazo
¢ eliminacién de picos de sefal sigue el mismo tratamiento que para la falta de datos.

Para la identificacion de picos de sefial, se presentan tres alternativas: fa primera es la deteccién y
reemplazo manual del dato. Esta alternativa puede ser la mejor si se cuenta con un conocimiento del
proceso y de su comportamiento, pero solo se puede realizar off-line, por lo que no es adecuado para
el control automatice de procesos.

La segunda alternativa es la utilizacion de sensores redundantes, de este modo cuando un sensor arroja
un pico de sefial,ésta se puede contrastar con el valor del sequndo sensor. En algunos casos, cuando la
variable es muy importante se puede llegar a usar tres sensores y €l valor se considera correcto si dos de
ellos arrojan el mismo valor {con un margen de aceptacién razonable), sin embargo esta alternativa es
poco préctica sobre todo en términos econémicos al considerar sensores sofisticados.

La tercera alternativa es la utilizacion de herramientas matematicas, la primera de ellas consiste en filtrar
la serie de datos y luego restar los datos originales menos los datos filtrados, esta resta sera un valor
pequefo excepto en los puntos en que haya un pice de valor (Olsson y Newell, 1999). Esta metodologia
sirve para el analisis off line de los datos.
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Otro filtro utilizado tanto para hacer un filtraje grueso como para eliminar picos de sefial es el filtro
de mediana. Este filtro coniste en determinar la mediana de los datos sin filtrar de una ventana movil,
es decir:

y{k) = mediana ({x{k), x(k - 1},... x(k - m})

Donde: m es el largo de la ventana movil, x(i) fos datos sin filtrar e y(k) el dato filtrado en el tiempo k. La
mediana de una serie de datos se define como el valor en el punto central de la serie, cuando ésta se or-
dena en forma decreciente. Asi, si la serie esta ordenada en forma decreciente, la mediana de x sera:

mediana (x} = x{i) i:% {m+ 1) simesimpar

e

x(1} fi+t 1) i = 1

mediana (x) =

+

M |
=3

!I

=

(T

v

hel

%]

-

Esta metodologia es Util para remover picos de sefial, cuando el pico dura menos tiempo que m/2. Enla
Figura 12 se presenta un ejemplo de la aplicacion de este filtro, como se puede apreciar, aplicando una
ventana movil de 2 datos se eliminan casi completamente los picos de senal.
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Figura 12. Ejempio de filtracion de sefial con ruido aleatorio y con dos puntos de valores fuera de rango o
picos de sefal {flechas) con un filtro de mediana con distintos anchos de 1a ventana movil:
a) valores brutos, b) m=2, ¢ m=5y d) m=15.

Por dltimo, existen metodologias estadisticas para detectar y reemplazar picos de senal, sin embargo son
algoritmos complejos y que requieren importantes recursos de computacion (Rosén, 1998).

La falta de valores puede ocurrir debido a que el sensor mide cada cierto tiempo, por algun fallo espo-
radico, etc. Cuando la falta de datos es por un periodo corto de tiempo, estos valores se pueden estimar
mediante interpolacion de los datos adquiridos, sin embargo cuando el periodo de tiempo es largo, es
impasible recrear los datos. Esto puede ser de gran importancia en el analisis dindmico de un proceso.
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Para el reemplazo off-line de la sefial cuando se producen picos de sefial o hay falta de datos, se puede
interpolar mediante una media entre el dato anterior y posterior. Esto suele ser suficiente cuando el
pico ocurre en un intervalo de muestra. Cuando el reemplazo se desea realizar on-line no se puede
interpolar, por lo que generalmente se extrapola, asumiendo que la variable presenta ef mismo valor a
tiempo t que a tiempo t-1,

¢. Deriva de la sefial

La deriva de fa seftal consiste en su disminucion o aumento suave, debido a ensuciamiento, desgaste del
sensor, etc. Es importante poder identificar cudndo un cambio suave se debe a una deriva de la sefial o
cuando representa el comportamiento real del proceso, puesto que los analisis de deriva se realizan a
largo plazo es facil incurrir en el error. En general, esto no se puede determinar sin informacién adicio-
nal, por ejemplo sensores redundantes. Cuando esto no es posible, un operador experimentado podra
determinar el estado del proceso y estimar si hay deriva o no. Una herramienta matematica para este
caso es el analisis multivariable, que realiza el analisis conjunto de otras variables y las interacciones
mutuas respecto a la variable de interés,

Otra forma de analizar la deriva de la sefial es mediante la técnica denominada ajuste de pendientes.
Los datos se centran en promedio, es decir, al valor de la sefial se le resta el promedio de la serie y luego
se determina la pendiente de una ventana movil de un periodo de tiempo, por ejemplo una semana,
mediante e! método de los minimos cuadrados. Si la pendiente comienza a variar puede ser indicativo
de la presencia de deriva de la sefial.

Si se logra identificar la presencia de deriva de sefial, ésta se puede eliminar mediante recalibracion
del sensor para los datos futuros, mientras que los datos historicos se pueden corregir, compensando la
deriva; sumando o restando la pendiente de la desviacion de los datos.

3. CONTROL DE PROCESQS
3.1. Introduccién

La implementacion de un sistema de control para una estacién depuradora de aguas residuales (EDAR)
cuenta con una serie de beneficios, entre los que se pueden mencionar los siguientes (Olsson y Newell,
1999}

- Calidad def efluente: La creciente preocupacion de los organismos publicos por mejorar la calidad de
los efluentes municipales o industriales hace necesaria la instalacién de una EDAR, sin embargo esto
no es suficiente para garantizar la generacion de un efluente adecuado, al considerar las fluctuacio-
nes tanto en caudal como en composicion de las aguas residuales. Por este motivo, es necesaria la
implementacion de un sistema de monitorizacién y control que permita mantener un estandar de
calidad del efluente de una EDAR.

- Economia del proceso: La implementacion de un sistema de control permite el adecuado uso de las
unidades de tratamiento, tanto en el consumo de nutrientes, como en el consumo de energia. De
este modo se podrian reducir tanto los costes de operacion como el capital invertido ya que al con-
siderar un sistema de monitorizacién y control, el sobredimensionamiento en el disefio de equipos
para disponer de un margen de sequridad es menor.

- Complejidad del proceso: Las EDAR cada vez se tornan mas complejas al incluir etapas de separacién
de solidos, digestion anaerobia / aerobia, eliminacion de nutrientes, tratamiento de lodos, etc. De
este modo la implementacion de un sistema de monitorizacion y control permitira la operacién de
la EDAR por un operario menos cualificado.



210 Avances en
Biotecnologia Ambiental

Por otro lado, se han planteado algunos inconvenientes para el desarrolio y la implementacion de un
sistema de monitorizacién y control, entre los que se pueden mencionar:

- Economia: A pesar que a largo plazo la implementacion de un sistema de control y monitorizacién
se traducira en mejoras econdmicas tanto en el capital requerido como en los costes de operacién,
muchos industriales ven a ia EDAR como un coste afiadido y no justifican la inversion en un sistema
de monitorizacion y control.

- Falta de sensores: Hay una escasez de sensores in-line y on-line (in situ y en linea) que petmitan
una adecuada monitorizacion y control de una EDAR. Falta un desarrollo en equipos de medicion
de solidos suspendidos, amoniaco, fosforo, DQO, alcalinidad, écidos grasos volatiles, etc. Algunos
de los equipos desarrollados son de tanta complejidad que la operacién de éstos debe realizarse por
operarios altamente calificados, otros equipos no permiten su utilizacién por largos periodos sin un
mantenimiento minucioso.

- Falta de aplicacidn a escala: Por las mismas razones ya expuestas son pocas las EDAR que utilizan u
sistema de monitorizacidn y control, por lo que los beneficios de ésta no son facilmente demostra-
bles.

Respecto al sistema de control a utilizar, hay que considerar que las EDAR tienen caracteristicas propias

que las diferencian de otros procesos, incluso de entre otros procesos biotecnoldgicos. Algunas de estas

caracteristicas son las siguientes (Olsson y Newell, 1999}

- El gran volumen de agua a tratar diariamente.

- Las variaciones en el influente, tanto en caudal como en composicion.

- Elinfluente debe ser aceptado y tratado, no se puede rechazar

- Generalmente las concentraciones de contaminantes y nutrientes son muy bajas.

- £l proceso depende de microorganismos, por lo gue habra que considerar [a dinamica de éstos y su
sensibilidad a téxicos, cambios de temperatura, etc.

- Laimportancia de la separacién sdlido / liquido después del tratamiento.

- Elvalor monetario del producto del proceso es muy bajo.
Desde el punto de vista del control se pueden mencionar las siguientes:

- El proceso es esencialmente no lineal por lo que se limita la utilizacion de sistemas de control sim-
ples.
- Hay una gran gama de tiempos de respuestas y de escalas de tiempo en el proceso.

- Los microorganismos cambian su comportamiento y también cambia la distribucion de poblaciones
alo largo de |la operacion.

Todos estos factores por una parte fomentan la implementacion de un sistema de monitorizacion y con-
trol en una EDAR, pero por otro lado condiciona la utilizacion de sistemas simples de contral por lo que
se hace importante el desarrollo de sisternas mas avanzados de control. Para la implementacion de un
sistema de control, existen varias técnicas, que se expondran brevemente en las siguientes secciones.

3.2. Técnicas de Control

Las técnicas de control se pueden dividir en técnicas de control clasico y técnicas de control avanzado.
Como ya se menciond, fa utilizacién de técnicas clasicas se ve restringido en el control de procesos de
tratamiento de aguas residuales. Los sistemas de control clasico estaran més bien enfocados a lazos de
control simples como: mantenimiento de la temperatura, lazos de control sobre bombas segin una
consigna previamente definida, etc. Sobre los sistemas de control dlasico tendra que existir un sistema
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de control avanzado que supervise el o los lazos de control de bajo nivel. A continuacion se describen
brevemente las técnicas de control mencionadas.

a. Cantrol cldsico o de bajo nivel

Dentro de |as técnicas de control clasico o de bajo nivel se pueden mencionar el control por retroalimenta-
cién, el control anticipado o por accién precalculada, el control en cascaday el controt adaptativo. Todos
ellos presentan ventajas y desventajas, pero en general el denominador comn es el requerimiento de un
modelo del proceso méas o menos detallado en funcion de la técnica utilizada (Olsson y Newell, 1999).

a.l. Controf por retroalimentacién

La configuracion de un lazo de control por retroalimentacion esta compuesta por un sensor gue mide
unavariable del proceso, esta variable controlada se compara en cada instante con un valor previamente
fijado (consigna o set point), el error generado se alimenta al controlador que determina la actuacion

en funcién de la magnitud del error. El controlador fija la actuacion mediante un cambio en la variable
manipulada (Figura 13).

La ventaja de un control por retroalimentacién es su sencillez y que compensa cualquier perturbacién,
modificando la actuacion hasta llevar la variable controlada al valor deseado. La desventaja es que rea-
liza |a modificacién de la variable manipulada una vez que la perturbacion se ha propagado por todo
el proceso y ha afectado a la variable controlada, por lo que no evita la desviacién respecto a un valor
deseado, sino que minimiza el error producido {Olsson y Newell, 1999).

Perturbacién

Consigna — Error .. :
— B (Contmlador!—lv ’Eador —— | Procesc

Variahle
controjada

— Sensor | * : J

Figura 13. Esquema de un lazo de control por retroalimentacion.

El controlador puede encender o apagar un actuador (control on/off) para mantener la variable contro-
lada dentro de un rango de valor, es decir, el actuador se enciende (o apaga) cuando la variable medida
llega a un cierto valor, y se apaga (o enciende} cuando llega a otro valor, Este tipo de controlador es el
mas simple, pero el problema es que nunca se alcanza el valor de consigna, mas bien la variable medida
oscilara en torno al valor de consigna. Esta oscilacién puede disminuirse al ajustar el rango de encendido
y apagado a un valor mas pequeno. El control on/off puede ser suficiente para controlar ciertas variables,
por ejemplo control de nivel, pero en ocasiones la oscilacion de |a variable medida puede causar proble-
mas en el proceso, por ejemplo al intentar controlar el caudal de alimentacion, también puede causar
deterioro del actuador (Wilson, 1991). En estos casos se requerira un controlador mas sofisticado.

El problema del controlador on/off radica en que la respuesta no tiene relacion con fa magnitud del
error de la variable medida y el valor de consigna. Para mejorar esto, se puede hacer que la respuesta del
controtador sea proporcional al error e(t). La constante de proporcionalidad Kc se denomina ganancia del
controlador. Ya que la accion de control es proporcional al error, en general se puede decir que nunca
se lograra llegar at valor de consigna, mas bien se ird aproximando al valor de consigna hasta llegar a
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un valor de estado estacionario, que seré distinto del valor de consigna. Esta desviacion de la variable
controlada respecto de |a consigna se denomina off-set. El valor de off-set sera mayor a medida que sea
menor el valor de K, es por esto que se debe ajustar este valor para obtener la mejor respuesta, lo que
se denomina sintonizacion del controlador o tuning.

Para eliminar este fenomeno de off-set, a |a respuesta del controlador se le puede agregar un término
que considere la suma de los errores en el tiempao (termino integral) y para disminuir las oscilaciones en
el control provocadas por el término integral se puede incuir un término que contemple la velocidad
de cambio del error (termino derivative). La variable manipulada, p, generada por un controlador, que
incluye estos tres términos, sigue el siguiente algoritmo:

1 ' de
e+ - e-dt + .- Ye

T | 0

Dande: Kc es 1a constante del controlador proporcional o ganancia, 1,y 1, las constantes del controlador
integral y derivativo, respectivamente. Dependiendo de los términos que se consideren en el controlador,
este se denominara controlador proporcional (P}, proporcional-integral (Pl), proporcional-integral-de-
rivativo (PID), elc.

La accion del término derivativo es nula cuando {a variable medida es estable, por lo tanto no ayudara a
solucionar el offset. Por este motivo se debe utilizar en combinacidén con un controlador P o |, denomi-
nandose controlador PD o PID. El término integral por si solo provoca grandes oscilaciones, especialmente
cuando el valor de la constante integra! es pequefia, por lo que también se debe utilizar en combinacion
(controlador Pl o PID) (Wilson, 1991).

Cuando la sefal de la variable medida presenta ruido, especialmente de alta frecuencia, como puede
ser ef caso de mediciones de caudal, el efecto del controlador derivativo puede provocar grandes osci-
laciones, por lo que generalmente en estos casos se utilizan controladaores Pl. En el caso del control de
ternperatura, normalmente se utilizan controladores PID para lograr una répida respuesta. Para el control
de la presidn de un gas, normalmente no se utiliza el término derivativo debido a la rapida respuesta
del sistema y el término integral se sintoniza muy pequefio (Lim y Lee, 1991).

En general no existe un criterio Unico para seleccionar un tipo de controlador. Enla Tabla 6 se presenta
un resumen de tas caracteristicas de los controladores, que puede utilizarse como guia para la seleccion
del controlador mas adecuado a una aplicacion determinada.

Tabla 6. Caracteristica de los distintos controladores {adaptadc de Limy Lee, 1991)

Controlador Caracteristica !
P Respuesta con gran offset. Perlodo de oscilacién moderado que cesa gradual-
mente.
P Sin offset, pero con una alta desviacién inicial y gran oscilacion que cesa mas

lentamente que el controlader P.

PD Disminuye el tiempo requerido para lograr un estado estacionario, con menor
oscilacion y menor desviacion inicial. Cuando la sefial tiene ruido genera oscila-
ciones. Produce un offset, pero menor que el controlador P.

PID Combina las ventajas del controlador Pl y PD. Elimina el offset, disminuye la des-
viacién inicial y la oscilacion. Sin embargo cuando la sefal tiene ruido preduce
oscilacion.
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En la Figura 14 se compara la respuesta de los controladores P, Pl y PID, bien sintonizados ante una
perturbacién en escalén, se puede corroborar las caracteristicas de cada controlador presentadas en fa
Tabla 6.

o ]

tiempo
Figura 14. Respuesta de un controlador P, P y PID bien sintonizado ante una perturbacion en escal6n.

Para sintonizar un controlador se utiliza uno de los dos métodos propuesto por Ziegler y Nichols (1942):
el método de la ganancia Gftimay el método de la curva de reaccion del proceso. El primero es un ensayo
de lazo cerrado y el segundo de lazo abierto.

El método de la ganancia titima consiste en utilizar sélo el término proporcional del contralador e ir
aumentando [a ganancia, K¢, mediante pequefios incrementos hasta que logre una oscilacién ciclica de
la variable medida. Este valor de Kc se denomina ganancia Ultima, Ku, y el periodo de la oscilacion se
denomina petiodo Gltimo, Pu. Con estos dos valores empiricos se determinan los parametros del contro-
lador, segun las relaciones de sintonizacién de Ziegler y Nichols (Z-N) presentadas en la Tabla 7.

Tabla 7. Sintonizacion de un controlador mediante el método de la ganancia ultima
{Ziegler y Nichols, 1942),

Controlador Kc T T,
P 0.5 Ku
PI 0.45 Ku Pu/1.2
PID 0.6 Ku Pu/2 Pu/g
E
El método de lazo abierto, también propuesto por Ziegler y Nichols (1942}, consiste en provocar una
perturbacion de magnitud M en la variable controlada y observar la variacion de |a variable medida

con respecto al tiempo. A esta respuesta se le denomina curva de reaccion del proceso. El método de
sintonizacion se basa en la determinacion de dos parametros a partir de la curva de reaccion: la pen-
diente de |a recta tangente al punto de inflexién de la curva de réaccion () y el tiempo al cual la recta
tangente intercepta el eje del tiempo (Td). Con estos dos valores empiricos se determinan los parametros
del controlador segun las relaciones presentadas en la Tabla 8.

Tabla 8. Sintonizacién de un controlador mediante el método de la curva de reaccién del proceso
{Ziegler y Nichols, 1942},

Controlador Kc T, T, ) —r
P M/Td-S
PI 0.9M/Td-S 3.23-Td

PID 1.2 MTd'S 2-Td Td/2
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El método de la curva de reaccién del proceso presenta la ventaja respecto al método de ganancia (ltima
de que solo se requiere un ensayo para determinar todos los parametros, mientras que en el método
de ganancia ultima se deben realizar una serie de ensayos de prueba y error para determinar la Kuy
Pu. La desventaja del método de la curva de reaccion es la dificultad para determinar la pendiente de
fa recta tangente con exactitud.

El analisis realizado hasta ahora esta basado en sistemas de medicién continuas, como el caso de sefales
neumaticas usadas ampliamente en la industria. Sin embargo, en los Ultimos afios, ha aumentado la
utilizacién de computadores y sistemas digitales para el control de proceso. Estos sistemas son discretos
y la sefial generada es una serie de tiempo. Generalmente se puede considerar una sefal continua, ya
que normalmente la frecuencia de muestreo es del orden de los segundos o minutos, mientras que la
escala de tiempo del proceso es del orden de horas. En estos casos la accion de un controlador PID se
puede discretizar considerando que:

De este modo la accidén de un controlador digital (discreto) es:

At . S T
) (en+ e E ek + D'(er‘n-en-l))

m(t) =K
T e At

C

a.if. Control anticipado o por accion precalculada

En muchas ocasiones el error debe ser minimo, por lo que no se puede esperar a que la perturbacion
se propague por todo el proceso antes de actuar. En tales casos el control anticipado se presenta como
una buena alternativa. En este caso se determinan los valores de las variables medidas (generalmente
variables de entrada al proceso) y segun sus valores se calcula la salida de la variable manipulada para
que la variable controlada permanezca préoxima al valor de consigna. En la Figura 15 se presenta un
esquema de esta configuracion de control.

Conslgna n}\Error | B
B (‘}@ e ’ Controlad(ﬂ—--b | Actuador Proceso
AN o8 | Ac! ] ;

JR— » e

Sensor -«
Perturhbacion

Figura 15. Esquema de un lazo de control anticipado o por accién precalcutada.

La desventaja de este tipo de configuracién es que se requiere de un modelo exacto que determine |a
influencia de cada perturbacién sobre |a variable controlada, lo que en muchos casos no es posible (Wil-
son, 1991). Por otro lado, se necesita identificar todas las perturbaciones posibles, lo que en la practica
resulta muy dificil. Es por esto que generalmente el control anticipado no se utiliza solo, sino que se
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acopla a un control por retroalimentacion que permite conocer y mantener la variable controlada en
ef valor deseado y eliminar cualquier error en la determinacion de la influencia de las perturbaciones
sobre la variable medida {Lim y Lee, 1991). En la Figura 16 se presenta un esguema mixto de control
anticipado y por retroalimentacion (Smith y Corripio, 1991).

-
— e ——|Sensor |
Consigna «‘_!_/\.Error - T
e |’\+>\’> Controlador | -—» ‘Actuador -~ > |Proceso - - =
— . —_— [ Sensor - e——
Perturbacion

Figura 16. Esquema de un lazo de control mixto de retroalimentacion y de control anticipado.

a.fii. Control de lazos muftiples

Hasta ahora se ha hablado de control de procesos de una variable, es decir una variable medida y otra
variable manipulada. El analisis tambien se puede extender a dos (o mas) variables medidas y dos (o
mas) variables controladas, siempre y cuando no haya, o sea despreciable la interaccién entre ambas
variables. Por ejemplo en el control del oxigeno disuelto mediante la manipulacién del caudal de aire y
de la temperatura mediante el control del caudal del liquido calefactor, como se muestra en la Figura
17. En este caso son dos variables medidas (temperatura y concentracién de oxigeno) y dos variables
controladas (caudal de aire y caudal del liquido de calefaccién) pero la influencia de una en la otra es
muy pequefia, por lo que se pueden considerar como dos lazos independientes de control.

Sensor - s :
Perturbacién

Oxigeno !

|
i \ :
Consigna | |
Oxigeno _l}Error e T ;——4' = :
" (A7) . > Controlader| --» | Aireador |-—-- > QD
Proceso |
Error o '
o 1
» @\’\)——--—b Controlador ——» . Vilvula = - =T
. s B !
Consigna N : oy
temperatura |
Perturbacién
temperalura

JE Sensor e .

Figura 17. Esquema de un control por retroalimentacion de dos variables medidas y dos variables
controladas, formande dos lazos de control independientes.

Cuando las variables estan interrelacionadas no se pueden utilizar lazos simples de control, muchas veces,
debido a la multiple interaccién, es dificil determinar los pares de variables medidas y manipuladas. En



