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Resumen

Los lodos a base de aluminio son un residuo ineludible generado en las estaciones
de tratamiento de agua potable (ETAP), cuando se utiliza sales de aluminio como
coagulante quimico para su fratamiento. Este residuo es dispuesto en vertederos
principalmente, aumentando con ello, los costes globales del tratamiento del
agua. En los Ultimos anos se han hecho numerosas investigaciones acerca de
posibles formas de reutilizacion de los fangos de ETAP. Enfre las diversas alternativas
de reutilizacion se encuentra la posibiidad de aprovechar la capacidad
adsorbente que aun mantienen estos fangos antes de su disposicion final.

Es asi, como en este estudio se evalud la capacidad de adsorcién de fosfatos de
los lodos generados en la ETAP La Presa (Manises, Valencia) y su aplicabilidad en
humedales artificiales subsuperficiales, para mejorar la eliminacién de fosforo de las
aguas residuales urbanas parcialmente fratadas. De esta manera se obtiene, por
un lado, un efluente de las estaciones de tratamiento de agua residual urbana
(EDAR) de mejor calidad con bajas concentraciones de fésforo que podria ser
utilizado en usos donde se precise bajas concentraciones de nutrientes y por otro,
un enriguecimiento de nutrientes de los fangos que podrian ser aplicados en la
agricultura como destino final del mismo.
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El lodo deshidratado se acondiciond para ser adaptado como medio adsorbente
mediante frituraciéon y tamizado, o que resultd un tamano de particulas entre 0.06
y 9.50 mm. La capacidad mdxima de adsorcion de fosfatos varid entre 0.85y 2.34
mg P-PO4/g, determinada a partir de un aqjuste de los datos experimentales
obtenidos en las isotermas de adsorcion con el modelo de Langmuir.
Posteriormente, se llevaron a cabo ensayos en columna de flujo discontinuo y
continuo a cargas hidrdulicas superficiales (CHS) que variaron entre 0.12 y 0.40
m3/m2d con una eliminacién de fosforo entre 0.92 y 4.00 g P-PO4/m2d para la
columna de flujo discontfinuo y de 0.33 g P-PO4+/m2d con CHS entre 0.99 y 0.22
m3/m2d para la columna de flujo contfinuo. Se consiguid eliminar mds del 99% de
fosforo durante el tiempo del experimento (125 y 70 dias para las columnas de flujo
discontinuo y continuo respectivamente). Durante este periodo no se alcanzé el
punto de saturacion.

Por ofra parte, aunque se presentd cierta liberacion de aluminio en el efluente
durante la operacidon de las columnas, las concentraciones se encontraron por
debagjo del limite mdximo aceptable para consumo humano (0.2 mg Al/l). Este
resultfado indica que el potencial de liberacidbn de aluminio no seria un
impedimento para el desarrollo de las plantas haldfitos. Muestra de ello es que, en
un ensayo de plantaciéon, el carrizo tuvo un buen crecimiento durante las siete
semanas de seguimiento.

Los resultados mostraron que el lodo deshidratado se puede reutilizar para la
remocion de fosforo en humedales artificiales subsuperficiales, convirtiendo asi, un
residuo en un material Util para eliminar contaminantes de aguas residuales.

Els fangs a base d'alumini sén un residu ineludible generat a les estacions de
tfractament d'aigua potable (ETAP), quan s'utilitzen les sals d'alumini com a
coagulant quimic per al seu fractament. Aquest residu esta disposat a abocadors
principalment, augmentant amb aixo, els costos globals del fractament de I'aigua.
En els Ultims anys s'’han investigat les possibles formes de reutilitzacié dels fangs
d'ETAP. Entre les diverses alternatives de reutilitzacid es troba la possibilitat
d'aprofitar la capacitat d'adsorcié que encara mantenen aquests fangs abans de
la seua disposicié final.

Es aixi, com en aquest estudi es va avaluar la capacitat d'adsorcié de fosfats dels
fangs generats a I'ETAP La Presa (Manises, Valencia) i la seua aplicabilitat en
aiguamolls artificials subsuperficials, per millorar I'eliminacié de fosfor de les aigUes
residuals urbanes fractades en menor mesura. D'aguesta manera s'obté, d'una
banda, un efluent de les estacions de tractament d'aigua residuals urbana (EDAR)
de millor qualitat amb baixes concentracions de fosfor que podria ser utilitzat en
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USOS ON es precisa baixes concentracions de nutrients i per I'altra, un enriquiment de
nutrients dels fangs que s'apliquen en I'agricultura com a desti final.

El fang deshidratat estd condicionat per a ser adaptat com a mitjd adsorbent
mitjancant la trituracid i el tamisat, el que va resultar una mida de les particules
entre 0.06 i 9.5 mm. La capacitat maxima d'adsorcié de fosfats va variar entre 0.85
i 2.34 mg P-PO4*/g, determinada a partir d'un ajust de les dades experimentals
obtingudes en les isotermes d'adsorcid amb el model de Langmuir. Posteriorment,
es van dur assajos en columna de flux discontinu i continu a carregues hidrauliques
superficials (CHS) que van variar entre 0.12 i 0.40 m3/m2d amb una eliminacié de
fosfor entre 0.921 4.00 g P-PO4*>/m2d per a la columna de flux discontinu i de 0.33 g
P-PO43/m2d amb CHS entre 0.99 i 0.22 m3/m2d per a la columna de flux continu. Es
va aconseguir eliminar més del 99% de fosfor durant el femps de I'experiment (1251
70 dies per a les columnes de flux discontinu i continu respectivament). Durant
aqguest periode no es va assolir el punt de saturacid.

D'altra banda, tot i que es va produir I'alliberament d'alumini en l'efluent durant
l'operacid de les columnes, les concentracions es van trobar per baix del limit
maxim acceptable per al consum huma (0.2 mg Al / 1). Aquest resultat indica que
el potencial d'alliberament d'alumini no és un impediment per al desenvolupament
de les plantes halofites. Mostra d'aixd és en un assaig de plantacid, el canyis va
créixer adequadament durant les set setmanes de seguiment

Els resultats ens mostren que el fang deshidratat es pot reutilitzar per a I'eliminacid
de fosfor en aiguamolls artificials subsuperficials, convertint dixi, un residu en un
material Util per eliminar contaminants d'aigUes residuals.

S ey

Aluminum-based sludges are unavoidable waste generated in drinking water
tfreatment plants (ETAP), when aluminum salts are used as chemical coagulants for
treatment. These waste is mainly disposed in landfills, increasing in this way, the
overall water tfreatment costs. In recent years there have been several researches
about possible ways to reuse sludges that came from ETAP. Among the different
reuse alternatives exist the possibility of taking advantage of the adsorbent
capability that still keep these sludges before their final disposal.

In this sense, it was evaluated the phosphate adsorption capability of the sludge
generated in ETAP La Presa (Manises, Valencia) and its applicability in subsurface
constructed wetlands, to improve phosphorus removal in partially treated urban
wastewater. In this way, it is obtained an effluent from urban wastewater treatment
plants (EDAR) with low phosphorus concentrations and better quality that could be
used in applications where low nutrients concentrations are required. On the other
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hand, it is possible to generate an enrichment of sludge's nutrients that could be
applied in farming as the final destination.

The dehydrated sludge was conditioned to be adapted as an adsorbent medium
through grinding and sieving, resulting particles size between 0.06 and 9.5 mm. The
maximum phosphates adsorption capability varied between 0.85 and 2.34 mg P-
PO43/g, which were determined from an adjustment of experimental data obtained
in adsorption isotherms with the Langmuir model. Subsequently, discontinuous and
contfinuous flow column tests were carried out at surface hydraulic loads (CHS)
ranging from 0.12 to 0.40 m3/m2d with a phosphorus removal between 0.92 and 4.00
g P-PO4/m2d for the discontinuous flow column and 0.33 g P-PO43/m2d with CHS
between 0.99 and 0.22 m3/m2d for the continuous flow column. It was possible to
remove more than 99% of phosphorus during the experiment time (125 and 70 days
for the batch and continuous flow columns respectively). During this period, the
saturation point was not reached.

On the other hand, although there was some aluminum release in the effluent during
column operation, the concentrations were below the maximum limit acceptable
for human consumption (0.2 mg Al/l). This result point out that the aluminum’srelease
potential would not be an impediment to the halophytes development. A proof of
this is that, in a planting trial, the reed had a good growth during the seven-week
follow-up.

The results showed that dehydrated sludge can be reused for the phosphorus
removal in subsurface constructed wetlands, thus converting a waste into a material
useful to eliminate wastewater contaminants.

Palabras claves: Lodo, humedal, fésforo, agua residual, adsorcidn.

Paraules clau: Fang, aiguamolls, Fosfor, aigua residual, adsorcio.

Keywords: Sludge, Wetlands, residual water, adsorption.
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1. INTRODUCCION

El agua hace parte de la integridad del entorno natural y es determinante en el
progreso econdmico y social de cada poblacion. La presidon por las altas demandas,
que cada vez se va incrementando como resultado del crecimiento de las ciudades
que a su vez conllevan a la expansién agricola e industrial, hace que este recurso
esté menos ofertado. Por tal motivo se requiere una gestion adecuada del recurso
hidrico, para asegurar en primera instancia, el suministro de agua y su proteccion,
como también un tratamiento de las aguas residuales.

Segun la Organizacion de las Naciones Unidas -ONU- mds del 80% de las aguas
residuales resultantes de las actividades humanas se vierten en rios o el mar sin que se
eliminen los contaminantes, convirtiéndose en un riesgo para el mantenimiento de los
ecosistemas y para la salud publica. En busca de disminuir la contaminacion en los
cuerpos de agua, la ONU aproboé dentro de los 17 objetivos del Desarrollo Sostenible,
el objetivo 6: garantfizar la disponibilidad de agua y su gestion sostenible y el
saneamiento para todos, con ocho (8) metas para el 2030, entre las que se
encuentran la reduccién a la mitad del porcentaje de las aguas sin tratar. Motivo que
da lugar a que cada vez sean implementadas nuevas tecnologias en la depuracion
de las aguas residuales, que sean sostenibles en el tiempo y de bajo costo, como son
los humedales artificiales que funcionan bien en pequenas localidades (< 2000 he),
las cuales representan un 74% en Espana, un 50% en la Comunidad Valenciana
(Instituto Nacional de Estadistica (INE), 2016) y en otros paises de América Latina como
Colombia representan un 28%, segun el Ultimo censo poblacional realizado en este
pais (Departamento Administrativo Nacional de Estadistica (DANE) 2005).

Los humedales artificiales son eficientes en la eliminacién tanto de la materia
orgdnica como de los sélidos suspendidos, sin embargo, tiene limitaciones en la
eliminacién de nutrientes, especialmente el fésforo (Vymazal, 2007; Vohla et al., 2011).
No obstante, se han realizado diversos estudios para evaluar diferentes materiales
capaces de adsorber el fosforo y utilizarlos como sustrato principal en los humedales
artificiales subsuperficiales (Babatunde et al., 2011b; Vohla et al., 2011;
Ramakrishnaiah et al., 2012; Martin et al., 2013a). Entre los materiales estudiados se
encuentra los lodos generados en las estaciones de fratamiento de agua potable
(ETAP) con alto contenido de aluminio (utiizado en los procesos de
coagulacién/floculacién). Resultados que han demostrado altas eficiencias en la
eliminacion del fésforo con valores superiores a 70%, logrando su remocion junto con
los compuestos orgdnicos (Babatunde et al., 2011b).
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1.1. PROBLEMATICAS DE LOS LODOS GENERADOS EN LAS ESTACIONES DE TRATAMIENTO
DE AGUA POTABLE (ETAP).

Segun Quirds (2008) en el fratamiento del agua superficial para consumo humano, se
genera gran cantidad de lodos, que suelen contener arcilla, arena y materia
orgdnica, junto con ofros residuos, que, en fratamientos convencionales pueden ser:

o Residuos en el proceso de coagulacion/floculacion, generados
principalmente en los decantadores y en los filtros.
Residuos de posibles procesos de ablandamiento.
Residuos de la eliminacién de hierro, manganeso y del empleo de
permanganato potdsico.

o Residuos de carbdn activo (si se utiliza el carbdn en polvo en el proceso de
potabilizacion).

En general, cuando se potabiliza el agua superficial por medios fisicos quimicos, se
genera un efluente residual del orden del 5% del volumen total de agua fratada. En
Espana por ejemplo, se produce 120.000 t/ano de lodos en mds de 200 ETAP de aguas
superficiales (Armenter et al., 2003).

Una mala disposicion de estos lodos conlleva importantes problemas de
contaminacién ambiental. Aunque, sean residuos principalmente inorgdnicos y
considerados residuos no peligrosos segun la Orden MAM/304/2002 de la lista de
residuos (LER 190902), estos generan una amenaza para el desarrollo sostenible y
natural de los ecosistemas receptores.

Se distinguen varias rutas de disposicion de estos lodos entre los que prevalecen
vertederos, alcantarillado publico, relleno de terreno y canteras ya explotadas y en
aplicacién en suelos para agricultura (Zhao et al., 2009). En la agricultura no son
considerados como un buen material 6ptimo debido a su bajo nivel de nutrientes. En
paises como Francia la mayoria de los lodos generados en ETAP son aprovechados
en diferentes usos, un 52% son utilizados en la construccidn civil, diques y compostaje,
el 29% son dispuestos al alcantarillado publico, 13% a vertederos y un 6% son aplicados
en el suelo (Adler, 2002).

Aungue se han hecho estudios para reutilizar los lodos provenientes de ETAP, en la
mayoria de los paises se sigue considerando como un residuo y son dispuestos en
vertederos principalmente, aumentando con ello los costes globales del fratamiento
del agua. Por esta razén, en la actualidad es un desafio la busqueda de una mejora
técnica, econdmica, social y ambientalmente viable para el aprovechamiento y
disposicion final de los lodos.
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Entre los estudios que se han readlizado, se destacan:

o Aplicacion de lodos de plantas potabilizadoras, para la elaboraciéon de
materiales de construccion (Cerdn et al., 2007, Ramirez y Durdn, 2008; Torres et
al., 2012).

o Utilizacion de lodos de potabilizadoras con altas concentraciones de aluminio
como sustrato principal en humedales artificiales para el fratamiento
secundario de aguas residuales, actuando principalmente, como un medio
adsorbente para la eliminacion del fésforo (Yang et al., 2006; Razali et al., 2009;
Babatunde et al., 2009; Navarro, 2014 y Nawar et al., 2015).

o Produccion de zeolitas de intfercambio idnico, para emplearse en el
tfratamiento de aguas residuales y eliminar los contaminantes, especialmente
amonio y metales pesados, dada las caracteristicas similares a las zeolitas
naturales (Ayala, et al., 2014).

o Recuperaciéon de aluminio de los lodos aluminosos del proceso de
sedimentaciéon de plantas convencionales de potabilizacion, adicionando
H2SO4 (Villegas et al., 2005; Gutierrez et al., 2014).

o Redutilizacién de los lodos de ETAP como ayudante del proceso de
coagulacién/floculacion de lixiviados generados en vertederos (Gallo y Uribe,
2003).

1.2. PROBLEMATICA AMBIENTAL DE LA CONTAMINACION DEL AGUA POR NUTRIENTES.

Entre los nutrientes como fuente principal de contaminacién en los cuerpos de agua
se encuentran el fésforo y el nitrdgeno. Estos nutrientes son necesarios para el
desarrollo de las plantas y de los microrganismos y un factor limitante para su
productividad. Una medida relativa de las necesidades de los ecosistemas es la
relacion molar media C: N: P en la biomasa de 106:16:1 o 41:7:1 (Kadlec y Wallace,
2008), de forma que si hay una proporcion mayor de N:P en el agua, ésta puede tener
efectos profundos sobre la estructura del medio.

Una alta concentracion de fésforo en el agua junto con elevadas concentraciones
de nitrébgeno en forma de fosfatos y nitratos respectivamente, provoca problemas de
eutrofizacion. La eutrofizacion se define segun la Directiva 91/271/CEE como el
“aumento de nutrientes en el agua, especialmente de los compuestos de nitrégeno
y fosforo, que provoca un crecimiento acelerado de algas y especies vegetales
superiores, con el resultado de ftrastorno no deseados en el equilibrio entre
organismos”.

Algunos de los cambios importantes en los cuerpos de agua por la eutrofizacion que
describen algunos autores (Martin y Marzal, 1999, Afridi, 2008, entfre ofros) son:

___________________________________________________________________________________________________________|
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o Proliferacion de algas que recubren la superficie del agua, impidiendo el paso
de la luz solar.
Aumento de la turbidez, dado que el agua toma un color verde.
Variacion de oxigeno disuelto. En masas de agua con estratificacion térmica,
el oxigeno varia con la profundidad, es decir, en la parte superior (epilimnion),
se genera gran cantidad de oxigeno, por efecto de la luz y la fotosintesis y la
parte profunda (hipolimnion) donde no llega la luz predomina el consumo de
oxigeno por degradacion de la materia orgdnica. Ademds durante la noche
también disminuye el oxigeno por respiracion, dando lugar a periodos de
anoxia.
Incremento del pH
Aparicion de compuestos toxicos (NHz y SH2) y algas productoras de toxinas.
Pérdida de biodiversidad, al predominar unos pocos grupos de fitoplancton
como las diatomeas y cianoficeas. Ademds de la desaparicion de vegetacion
sumergida.

o Acumulacion de nutrientes y de materia orgdnica en el fondo del cuerpo de
agua.

o Problemas de olor y sabor en sistemas de abastecimiento de agua.

La Figura 1.1 se muestra de manera resumida los efectos que tiene el proceso de
eutrofizacién en un cuerpo de agua.

Nutrientes
| PyN | | Luz solar ‘ ‘ Temperatura

\

‘ Proliferacién de algas | |

P

| Reduvce paso dela luz

» Turbiedad
ﬂ » Olores
* Oscilacionesde pH
Descomposicién * Pérdida de biodiversidad
| Descomposicién |

| EUTROFIZACION

Figura 1.1. Efectos de la eutrofizacién en un cuerpo de agua
Fuente: Adaptado de Afridi, 2008

El estado de eutrofizacion de las aguas, segun Janus y Vollenwelder (1982), se
determina a partir de variables faciles de medir como la cantfidad de fitoplancton,
expresado en cantidad de pigmento fotosintético por unidad de volumen (clorofila
a) y el fésforo total (Tabla 1.1).
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Tabla 1.1. Valores limites de clasificaciéon tréfica

Categoria tréfica Fosforo total Clorofila maxima
(mg/m?3) (mg/m?3)
Ultraoligotréfico <25 <25
Oligotréfico 2.5-8.0 <8
Mesotréfico 8.0-25 8-25
Eutréfico 25 -80 25-75
Hipertrofico >80 >75

Fuente: Tomado y modificado de Janus y Vollenwelder, 1982.

El fésforo y el nitrtbgeno como contaminante en las aguas superficiales provienen del
empleo de fertilizantes en la agricultura, de actividades como la ganaderia o la
industria, de procesos naturales y de los vertidos de aguas residuales urbanas. De esta
Ultima se suele presentar cargas elevadas de fésforo y nitrdbgeno, con valores fipicos
entre 1-3 g P/he.d y 2-15 g N/he.d respectivamente (Ferrer y Seco, 2007).

Sin embargo, la principal fuente de contaminacién por fosforo y nitfrédgeno, son los
vertidos de las estaciones depuradoras de aguas residuales (EDAR). Se estima que
éstas contribuyen con un 60-80% del fosforo en las aguas superficiales (Postnote 477,
2014). No obstante, depende del tratamiento de las aguas y de la densidad
poblacional. En el caso de Espana en el 2015, segun el Registro Estatal de Emisiones y
Fuentes Contaminantes (PRTRE), se reporté un vertido de fosforo del 83% (4.731,510
t/ano) y de nitrogeno total un 86% (52.297,129 t/ano) por Instalaciones de
tratamientos de aguas urbanas y el porcentaje restante es debido a la gestion de
residuos, a la acuicultura intensiva y otros, como se muestran en la figura Figura 1.2.

Vertido de fosforo Vertido de nifrégeno
2% _

5% _ 4%
p 8% \
y
83% / 86% /
Instalaciones EDAR Instalaciones EDAR
mm  Gestién de residuos Acuicultura intensiva

Acuicultura intensiva W Gestion de residuos

Oftros Otros

Figura 1.2. Fuentes de vertidos de nitrégeno y fésforo en Espana para el 2015.
Fuente: Registro PRTRE.
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En la Comunidad Valenciana en el mismo ano se reportd un vertido de fésforo del
70% (450,012 t/ano) y de nitrédgeno del 75% (5 540,625 t/ano) procedentes de EDAR,
como se muestra en la Figura 1.3.

Vertido de fésforo Vertido de nitrégeno
1%

ey

70 /
\ A 75% /

Instalaciones EDAR Instalacionss EDAR

Acuicultura intensiva Acuicultura intensiva

B robricacion de productos
nitrogenados

Figura 1.3. Fuentes de vertidos de fésforo y nitrdgeno en la Comunidad Valenciana para el
2015.
Fuente: Registro PRTRE.

1.3. MARCO NORMATIVO

La calidad de la masas naturales de agua en Europa estd regulada por la Directiva
Marco del Agua 2000/60/CE, del 23 de octubre de 2000. Su objetivo principal es
conseguir el buen estado de todas las masas de agua, mediante la implementacion
de medidas para reducir vertidos de sustancias prioritarias, eliminar vertidos de
sustancias peligrosas, reducir la contaminacion de las aguas subterrdneas, entre ofras
medidas.

La Directiva 91/271/CEE, establece las medidas necesarias para garantizar que las
aguas residuales urbanas reciban un tratamiento adecuado antes de su vertido. Estos
tratamientos serdn mds o menos rigurosos segun se efectien en zonas calificadas
como sensibles, menos sensibles o normales, considerdndose como zona sensible
aquellos cuerpos de agua eutrofizados o que tienen tendencias a serlo en un futuro.

Los criterios para determinar si una zona es sensible o menos sensibles, segun la
directiva 91/271/CE son:

o Zonas sensibles
a) Lagos de agua dulce naturales, otros medios de agua dulce, estuarios y aguas

costeras que sean eutréficos o que podrian llegar a ser eutréficos en un futuro
proximo si no se adoptan medidas de proteccidn.
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b) Aguas dulces de superficie destinadas a la obtencidon de agua potable que
podrian contener una concentracion de nitratos superior a la que establecen
las disposiciones pertinentes de la Directiva 75/440/CEE del Consejo, de 16 de
junio de 1975, relativa a la calidad requerida para las aguas superficiales
destinadas a la produccién de agua potable.

a) Zonas en las que sea necesario un tratamiento adicional para cumplir las
directivas del Consejo.

o Zonas menos sensibles

Se consideran zonas menos sensibles cuando el vertido de aguas residuales no tiene
efectos negativos sobre el medio ambiente, ya sea por su morfologia, hidrologia o
condiciones hidraulicas especificas.

La directiva establece, ademds de las concenfraciones limite de los vertidos de
fosforo y nitrogeno total en zonas sensibles propensas a eutrofizacion, un porcentaje
minimo de reduccion (Tabla 1.2). Segun la situacién local, se podrdn aplicar uno o los
dos pardmetros establecidos.

Tabla 1.2. Requisitos para los vertidos procedentes de instalaciones de tratamiento de aguas
residuales urbanas realizados en zonas sensibles propensas a eutrofizacién.

Porcentaje minimo de

ParGmetro Concentracién .,
reduccion
Fosforo total 2 mg P/l (de 10.000 a 100.000 eh).
1 mg P/l (md&s de 100.000 eh) 80
Nitrégeno total 15 mg N/I (de 10.000 a 100.000 eh) 70.- 80

10 mg N/I (mds de 100.000 eh)
Fuente: Directiva 91/271/CE, modificada por la Directiva 98/15/CE.

En el territorio espanol incorporaron los preceptos de la Directiva 91/217/CEE
mediante el Real Decreto 509/1996, por medio del cual se establecen las normas
aplicables a tratamiento de las aguas residuales urbanas, de desarrollo del Real
Decreto Ley 11/1995. Ademds de establecerse los limites de vertido mediante
pardmetros estandar de DBOs, DQO, SST (Tabla 1.3) y los especificos relacionados con
la eutrofizacion (nitrdgeno y fésforo) para zonas sensibles. Sin embargo, el limite de
vertido de los SST para poblaciones entre 2000 — 10000 he es menos restrictiva (60 mg
SST/1), que para poblaciones mayor de 10000 he, que estable como limite de vertido
35 mg SST/I.

Tabla 1.3. Requisitos para los vertidos procedentes de instalaciones de depuracién de aguas
residuales urbanas

Porcentaje minimo de

ParGmetro Concentracion iy
reduccion

DBOs (a 20 °C sin

nitrificacion) 25 mg/L Oz 0
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. .z Porcentaje minimo de
Parametro Concentracion

reduccion
DQO 125 mg/L O2 75%
Total sélidos 60 mg/L (2.000 a 10.000 h-e) 70%
suspendidos 35 mg/L (> 10.000 h-e) 920%

Fuente: Directiva 91/271/CE, modificada por la Directiva 98/15/CE.

En general, los requisitos de vertido de las aguas residuales urbanas son diferentes
dependiendo de cada zona, por lo que cada pais construye sus normas y serdn
menos 0 mdas restrictivas en funciéon de las caracteristicas del agua o suelo receptor.
En Estados Unidos, por ejemplo, no se tiene un valor maximo permisible de vertido de
nutrientes a nivel nacional. Sin embargo, dependiendo de las caracteristicas del
cuerpo de agua receptor, especialmente aquellas zonas sensibles a la eutrofizacion
se establecen limites de vertido.

En América latina, como en el caso de Colombia tampoco se establecen
concentraciones maximas permisibles de vertimiento de nitrégeno y fésforo a los
cuerpos de aguas superficiales. Sin embargo, se debe reportar a la autoridad
ambiental un andlisis de estos contaminantes, para un seguimiento y evaluaciéon de
la calidad del cuerpo de agua (Resolucion 631 de 2015).

Otro aspecto importante, en cuanto a calidad de agua se refiere, es la reutilizaciéon
del agua depurada, la cual estd regulada en Espana mediante el Decreto Real
1620/2007, entendiéndose como aguas depuradas aquellas que han sido sometidas
a un proceso de fratamiento que permita adecuar su calidad a la normativa de
vertidos aplicable. Entre los usos permitidos se encuentran:
o Usos urbanos: Riego de jardines privados, descarga de aparatos sanitarios,
baldeo de calles, sistemas contra incendios, lavado industrial de vehiculos.
Usos agricolas.
Usos industriales: Aguas de proceso y limpieza.
Usos recreativos: Riego de campos de golf, estanques y caudales circulantes
ornamentales sin acceso del publico al agua.
o Usos ambientales: Recarga de acuiferos, riego de bosques, mantenimiento de
humedales, caudales minimos y similares.

Entre los criterios de calidad exigidos para la reutilizacion de aguas depuradas, se
encuenfra la concentraciéon de nutrientes (nifrdgeno y fosforo), para algunas
actividades enfre los usos recreativos y ambientales (Tabla 1.4).

Tabla 1.4. Concentracion mdxima de nutrientes (nitrégeno y fésforo) para la reutilizaciéon de
las aguas depuradas.

Valor mdximo admisible

Usos de agua prevista (ofros criterios)

4. Usos recreativos
Calidad 4.2 2 mg P/l (agua estancada)
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Valor mdximo admisible

Usos de agua prevista (ofros criferios)

a) Estanques, masa de agua y caudales
circulantes ornamentales, en los que estd
impedido el acceso del pUblico al agua.

5. Usos ambientales

Calidad 5.1
ad) Recarga de acuiferos por percolacién Nr: 10 mg N/I
localizada a través del terreno NOs: 25 mg N/I

b) Recarga de acuiferos por inyeccién directa
Fuente: Decreto Real 1620/2007

Por otro lado, la Directiva 86/278/CEE regula la utilizaciéon de los lodos de depuradora
en agricultura, estableciendo unos limites de concentracidn de metales pesados,
como se indican en la Tabla 1.5, de modo que se eviten efectos nocivos en los suelos,
enlavegetacion, enlos animales y en el ser humano al mismo tiempo que se estimula
la utilizacion correcta de los lodos. Sin embargo, el aluminio no presenta un limite
maximo permisible destinados a utilizacidén en la agricultura en esta norma. La
Directiva 86/278/CEE se tfranspone en Espana mediante el Real Decreto 1310/1990.

Tabla 1.5. Valores limite concentracion de metales pesados en los lodos destinados a su
utilizacién en agricultura.

Valores limite

Parametros (mg/Kg)
pH del suelo 6y 7
Cadmio 20 a 40
Cobre 1000 a 1750
Niquel 300 a 400
Plomo 750 a 1200
Zinc 2 500 a 4 000
Mercurio 16 a 25

Fuente: Anexo | B de la Directiva 86/278/CEE.

En la calidad de las aguas para consumo humano el aluminio tiene un valor méximo
aceptable de 0.2 mg/I (Real Decreto 140/2003), por el riesgo de toxicidad que tiene
este elemento. No obstante, en vertidos liquidos industriales al sistema integrado de
saneamiento, la concentracion del aluminio en Espana varia entre provincias, por
ejemplo, para Madrid es de 20 mg/I, (Ley 10/1993), regulando de esta manera los
vertidos liquidos industriales, con el fin de proteger las instalaciones de saneamiento,
los recursos hidraulicos, el medio ambiente y la salud de las personas. En la
Comunidad Valenciana la concentracion media diaria mdxima permisible de
aluminio en un vertido es de 10 mg/l y la concentraciéon instantdnea mdéxima es de 20
mg/l segun lo establecido en la ordenanza de vertidos de la entidad de saneamiento
ambiental (EPSAR).
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2. OBJETIVOS

Este trabajo tiene como objetivo principal determinar la capacidad de adsorcion del
fosforo de los fangos generados en la ETAP La Presa en Manises (Valencia, Espana) y
evaluar su aplicabilidad en humedales artificiales de flujo subsuperficial. La finalidad
es mejorar la eliminaciéon de foésforo de las aguas residuales urbanas tratadas
previamente hasta un nivel al menos secundario. De esta manera se obtendria un
efluente de mejor calidad, con bajas concentraciones de fosforo y oftros
contaminantes. La importancia de este tfratamiento radica en que dicho efluente ya
podria ser utilizado en usos donde se precisen bajas concentraciones de nutrientes,
ya sea en zonas sensibles a la eutrofizacidén o en usos ambientales y recreativos.

Las tareas a realizar para alcanzar dicho objetivo son las siguientes:

o Caracterizacion del agua residual del efluente del sistema de tratamiento de la
EDAR de Carricola.

o Tratamiento mecdnico de las muestras para obtener cuatro granulometrias
diferentes.

o Ensayos tipo "batch” para obtener las isotermas de adsorcion y asi determinar la
capacidad mdaxima de adsorcidon de fosforo para cada una de las
granulometrias preparadas.

o Ensayos de adsorcion de fdésforo en columnas con régimen continuo e
infermitente, para evaluar su aplicabilidad en los humedales artificiales, con la
granulometria 6ptima.

o Determinaciéon de la conductividad hidrdulica que tiene el fango con la
granulometria éptima, para evaluar sirequiere ser mezclado con ofros materiales
que permitan mejorar su capacidad de infiltracién.

o Estimacion de posibles materiales y mezclas para mejorar la permeabilidad en el
caso de que no sea adecuada.

o Evaluacion de la posible desorcidn de sustancias presentes en el fango, en el
proceso experimental. En particular se analizard la desorcion del aluminio por su
alta concentracion en los lodos, dado el riesgo de toxicidad que tiene este
elemento en la salud humana y en el medio ambiente.

o Ensayo de plantaciones con carrizo comun, para evaluar su crecimiento sobre el
sustrato final seleccionado.

o Desarrollo de un modelo matemdatico, para conocer y cuantificar los procesos
que tienen lugar en los ensayos en columna.
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Asi mismo, se realizard un ensayo para evaluar la posibilidad de uso del fango en su
aplicacién directa en el tfratamiento fisico - quimico del agua residual en una EDAR,
con la finalidad de eliminar fésforo.



ST UNIVERSITA - g
) pouiTECNICA mi
G5’ DE VALENCIA

3. MARCO TEORICO

3.1. CICLO DEL FOSFORO Y DEL NITROGENO

3.1.1. Fosforo

El fosforo se encuentra en el agua en forma orgdnica e inorgdnica. La proporcion de
cada forma depende de las caracteristicas de agua a fratar, estds a su vez se hallan
en forma suspendida y soluble, segun queden o no retenidas en un filtfro de 0.45 um
de didmetro de poro respectivamente, como se indica en la Tabla 3.1.

Tabla 3.1. Clasificacion de la fracciones del fésforo total

Fosforo soluble Fosforo suspendido

El fésforo orgdnico disuelto son pequenas | El fosforo orgdnico suspendido estd en la
§ particulas coloidales que se mineralizan | materia orgdnica y en las moléculas de la
5 faciimente transformdndose a fésforo | biomasa. Forma parte de los dcidos
g inorgdnico. nucleicos (ADN y ARN) vy de las

fosfoproteinas.

El fésforo inorgdnico disuelto, considerado | El fésforo inorgdnico suspendido es la
° también foésforo soluble reactivo, es | fraccién del fésforo inorgdnico adsorbido
‘é’ biodisponible para las plantas y el | alas particulas.
‘g fitoplancton, se encuentra en forma de
'g fosfatos (ortofosfatos) y polifosfatos. Este
- Ultimo, en solucidon acuosa se hidroliza y

pasa a ortofosfatos.

Fuente: Modificado de Reddy et al., 1999.

El proceso del ciclo de fésforo implica la mineralizaciéon, asimilaciéon, precipitacion,
adsorcién-desorciéon y sedimentacion.

o Minerdlizacién: El fésforo orgdnico soluble se mineraliza en ortofosfatos,
mediante el catabolismo de los microorganismos.

o Asimilacion: Los microorganismos y la vegetacion asimilan la fracciéon
inorgdnica soluble, pasando a formar parte de la materia orgdnica
particulada.

o Precipitacion: La solubilidad del fésforo estd controlada por el pH del medio
acudtico y por la presencia de Ca?, Mg?, Fe3 y APR*. A pH elevados se
produce la precipitacion de fosfatos, sin embargo, cuando el pH disminuye se
produce la disolucidén haciendo que el fosfato vuelva a la fase liquida.

o Adsorcion: El fosforo inorgdnico soluble se adhiere sobre la superficie de sélidos
suspendidos como las arcillas y éxidos de hierro, de calcio o de aluminio. De
modo que para unas condiciones dadas de concentracion de fosforo y de
solidos suspendidos se alcanzan unas concentraciones de equilibrio tanto en

___________________________________________________________________________________________________________|
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la columna de agua como en los sélidos. Si la concentraciéon de fésforo en la

fase liquida es inferior a la concentracion de equilibrio del fésforo, se produce
la desorcion.

o Sedimentacion: El fésforo orgdnico y el fésforo adsorbido a los sdélidos
suspendidos se depositan en el fondo del cuerpo de agua. El fosforo es
resuspendido del sedimento a la columna de agua cuando ocurre alguna
turbulencia. Ademds, existe difusion del fosforo soluble entre la columna de
agua y la fase liquida contenida en el agua intersticial de los sedimentos.

En la Figura 3.1, se muestra los procesos que implica el ciclo del fésforo en un cuerpo
de agua.

- S0 R e
orCH > k s . ———— — — —————
PR S ,--./ P inorgdnico ‘H‘\:L: -—— 1
’ - -
K, ,..;\ \&“-_ soluble _-__// ~ « ~- l
P adsorbide s B 5 Z ~ P
Arcillas y éxidos [~ ;aﬁd P : XY 0{_“ ~ _Precmﬁamon
de Fe y Al , | %\ e, N
[} e .
4 1 0% ‘|l G " |
Asimilacion por 1 .I Y |
e microorganismaos o II e \'\ |
r clgas . ..'/ P orgdnico \ \
! 1 _-="" soluble v
v - 4 v
- : —==T P T —
| P orgc_inil:o suspendido | — -O’mpogclon 1 f P inorgdnico
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i ' ' g
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P = ?' sedimeni-c'i P Inorgdnico P orgdnico P en el sedimento
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soluble (P inorganico suspendido]

Figura 3.1. Ciclo del fésforo en un cuerpo de agua
Fuente: Tomado y modificado de Reddy et al., 1999.

3.1.2. Nitrégeno

El nitrdgeno se encuentra en distinfos estados. En forma inorgdnica (nitrégeno
amoniacal, nitrito y nitrato), en forma orgdnica (constituyendo parte de proteinas de
organismos y de vegetacion) y en forma de gas disuelto. La presencia de una u ofra
forma de nitrdbgeno depende de las condiciones del medio y de la presencia de
microorganismos capaces de inducir la transformaciéon de un estado a ofro. El
nitrdgeno en las aguas residuales urbanas se encuentra bdsicamente como
nitrdgeno orgdnico y amoniacal (Cano, 2003).

Los mecanismos de eliminacion del nitrdgeno implican la mineralizacion, nitrificacion
y desnitrificacion. El nitrdgeno orgdnico es mineralizado a nifrdgeno amoniacal por el
catabolismo de los microorganismos.
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En el proceso de nitrificacion, el nitrdgeno amoniacal es transformado a nitrito por
accion de las bacterias amonio-oxidantes, obteniendo la energia necesaria de la
oxidacion del amonio (reaccién 1) y luego el nitrito pasa a nitrato por las bacterias
nitrito-oxidantes (reaccidén 2). En el proceso de nitrificacién se consume oxigeno.

Amonio—oxidantes

NH} + >0, ——————— NO3 + 2H" + H,0 (1)
1 Nitrito—oxidantes
NO; + 0, ———— NO3 (2)

El proceso de nitrificacion global estd representado por la reaccion (3)

NH} + 20, —— NO3; +2H" + H,0 (3)

Por Ultimo, en el proceso de desnitrificacion, el nitrato es transformado a nitrégeno
gas (N2) (reaccidn 4), este proceso es llevado a cabo por las bacterias heterdtrofas
facultativas, bajo condiciones andxicas, es decir, ausencia de oxigeno disuelto y
presencia de nitrato como aceptor de electrones.

2NO3 +2H* > Ny +30, + H,0 (4)

3.2. TRATAMIENTOS DE AGUA RESIDUAL, PARA LA REMOCION DE NUTRIENTES

3.2.1. Eliminacion de fosforo

La eliminaciéon del fosforo del agua residual, consiste en convertir los iones disueltos a
una fraccion sdlida, ya sea mediante una sal insoluble, en un proceso de
coagulacién/floculacion, mediante la toma de bacterias en un proceso bioldgico
y/o a través de plantas y el sustrato en humedales. Posteriormente el fésforo es
removido con la purga de los lodos, para disponerlos adecuadamente o
aprovecharlos.

Los procesos mas utilizados para eliminar el fésforo del agua residual son:

3.2.1.1. Eliminacién de fosforo por precipitacion quimica

La eliminacion del fésforo en forma de fosfato por precipitacion quimica se realiza
comUnmente con iones metdlicos de hierro, aluminio y calcio. Se utiliza uno u otro
dependiendo de los requisitos de vertido, del pH del agua residual y de los costes de
los reactivos. El fésforo con las sales forma complejos insolubles que luego se
precipitan y son removidos junto con el lodo por sedimentacion, sin embargo, esto
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genera gran cantidad de fangos que luego deben ser fratados, para que sean
aprovechados como fertilizantes en la agricultura.

Existen algunos factores que afectan la efectividad de la precipitacion, como por
ejemplo la fuerza idnica, efecto del ibn comun, pH, acomplejamiento y temperatura
(Ferrer y Seco, 2005). La fuerza idnica aumenta la solubilidad. El idn comun aumenta
también su solubilidad, pero fras el tfratamiento de precipitacion. La formacion de
complejos por la presencia de CN- interfiere en el proceso de precipitacion. El
aumento de la temperatura aumenta la solubilidad.

Las reacciones para los precipitados del fosfato son:

o Precipitaciéon con hierro y aluminio: Las reacciones mds comunes que
describen la precipitacion del fésforo con hierro y aluminio son:

Al,(504,); + 2P0,%" — 24lP0, + 350,% (5)
FeCl; + PO,>™ — FePO,+3Cl-  (6)

Para favorecer la precipitacion de fésforo con aluminio se recomienda un pH
de 6, mientras que con hierro es un poco mds acido (pH = 5). Con respecto a
la produccidon de fangos se aumenta en un 20 a 30 % usando sal de Al y con
Fe un 45% o mds.

o Precipitaciéon con calcio: Se utiliza en grandes cantidades y a veces suele
combinarse con sulfato de aluminio para potenciar la floculacién. El pH juega
un papel importante, dado que a mayor pH se mejora la floculacion,
normalmente mayor que 11. Por lo tanto, la cantidad de cal a anadir al agua
residual viene dada por la alcalinidad y no por la cantidad estequiométrica
necesaria. Se estima, que la cal requerida para precipitar el fésforo en aguas
residuales es de 1.4 a 1.5 veces el total de alcalinidad expresado como CaCOs
(Metcalf y Eddy, 2003). La precipitacion con calcio genera de dos a fres veces
mds masa que con sales de hierro y aluminio. El precipitado que se forma es
hidroxiapatita, que resulta de la siguiente reaccion:

5Ca %+ 40H™ + 3HPO;* > Cas(OH)(P0O,); + 3H,0 (7)

3.2.1.2. Eliminacién biolégica de fosforo

La eliminacion del fésforo en los tratamientos convencionales de agua residual, estd
relacionada con la sintesis bacteriana, como nutriente para su crecimiento. La
eliminacion de fésforo por la asimilacion de los microorganismos no es muy
significativa (0.017 g P/g DQO de biomasa producida) (Ferrer y Seco, 2007). Sin

15
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embargo, bajo ciertas condiciones de operacion (condiciones anaerobias y aerobias
de manera consecutiva), se desarrollan las bacterias acumuladoras de polifosfatos
(PAOs), capaces de almacenar intracelularmente el fosforo (Figura 3.2).

ANAEROBLA AEROBIAJANOXICO
PAC PAD
—— Mutrientas

Acidos voldtiles Fasfatos Oxigene COyfN, Energlo Fosfatas

Energia

Figura 3.2. Metabolismo de las bacterias acumuladoras de polifosfatos (PAOs)
Fuente: Tomado y modificado de Diaz, 2014.

En condiciones anaerobias y en ausencia de nitratos, las PAOs almacenan los dcidos
grasos volatiles en forma de polihidroxialcanoatos (PHA). La energia que utilizan para
su almacenamiento proviene de la hidrolisis de los polifosfatos y como consecuencia
se libera fosfatos (Figura 3.3).

En condiciones aerobias y/o andxicas, las bacterias PAO utilizan el PHA como fuente
de carbono y como energia para el crecimiento celular, liberando CO2 en
condiciones aerobias y N2 en condiciones andxicas. Ademds, en estas condiciones
se reincorporan nuevamente a la célula los polifosfatos. De esta manera se obtienen
reservas de energia para la etapa anaerobia.

Concenlracién de fasforo
en el agua residual
Y

Anaerobia i Aerobia / Andxica

Descarga biclégica de fésforo Absrocién biologica de fésforo

Figura 3.3. Variacion de a concentracién del fosforo en el agua residual por efecto de las
PAOs
Fuente: Adaptada de Ferrery Seco, 2007

Finalmente, se retira el fango, rico en polifosfatos, fras la etapa aerobia, permitiendo
la recuperacion del fosforo en forma de estruvita (MgNH4PO4.6H20).
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3.2.1.3. Eliminacion de fosforo mediante Humedales Artificiales

Los humedales arfificiales son sistemas de tratamiento de agua residual urbana no
convencionales, los cuales simulan una zona de transicion entre el ambiente terrestre
y el acudtico y son construidos para el tratamiento de aguas residuales bajo
condiciones controladas de ubicacion, dimensionamiento y capacidad de
tratamiento (Gerba et al, 1999). Este tipo de tratamientos constituyen una tecnologia
efectiva y segura para el fratamiento y recirculacion del agua si se los mantiene y
operan adecuadamente (Miranda, 2000).

Los humedales artificiales presentan ciertas ventajas frente a los procesos
convencionales enfre los que se destacan el bajo costo de instalacion y
mantenimiento, la generacién de hdbitats y ecosistemas. Es una opcidon viable para
el fratamiento de las aguas residuales tanto de tipo municipal como industrial si son
disenados con este fin. Este fipo de sistemas funcionan bien para pequenas
localidades (< 2000 he) que no se fenga limitacion de espacio, porque requieren de
una elevada superficie por persona equivalente (2.5 - 5.0 m2/he) (Salas et al., 2007).

En funcion del diseno y la operaciéon de los humedales artificiales se clasifican en
humedales superficiales y subsuperficiales y este Ultimo se clasifica a su vez en
horizontal y en vertical, segun la direccidon del flujo:

o Humedales de flujo superficial

En este tipo de humedales, el agua ingresa de forma continua y la eliminacién de los
contaminantes del agua se efectua por los microorganismos que se encuentran
fijados en lecho, en los tallos y raices de la vegetacion emergente. Una aplicacion
tipica de un humedal artificial de flujo superficial se muestra en la Figura 3.4.

Vegetacién emergente
/ Iona profunda

de salida

Iona profunda
de entrada

) —

!

—~ |
Flujo
Influente \
— ]J
> — Y

| '\ Revesfimiento
Medio de impermeable

‘Conirol del nivel
del agua

Efluente
tratado

enraizamiento

Figura 3.4. Humedal artificial de flujo superficial
Fuente: Tomado y modificado de Kadlec y Wallace, 2008.

o Humedales de flujo subsuperficial

En los humedales de flujo subsuperficial, el agua circula a fravés de un sustrato poroso,
en el cual se fija la vegetacion (habitualmente carrizo) y sus raices estdn en contacto
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con el agua. Presentando una mayor remocion de los contaminantes, por ser mayor
el drea de contacto con el sustrato y el sistema radicular de la vegetacion.

Segun la direccién en la que circula el agua se clasifican en horizontal y vertical:

> Horizontal: El agua que ingresa a este tipo de sistemas es continUa por un
extremo del humedal y es recogida por un tubo de drenagje en la parte
inferior del mismo (Figura 3.5).

Vegetacién

&

g

"
' 4

"

.1‘\.; /

Influente

P
Control del nivel

del agua

Efluente
fratade

Tubo de drenaje
) Revesfimiento
Medio granular impermeable

Figura 3.5. Humedal artificial subsuperficial de flujo horizontall
Fuente: Tomado y modificado de Samsd, 2014.

» Vertical: El agua que ingresa a este tipo de humedales, es infermitente y
fluye de manera descendente, afravesando todo el lecho filtfrante y es
recogida en el fondo del humedal mediante una red de drenagje (Figura
3.6).

Vegetacion

& A o o = . &

A

Influente

N

4I——_1_\
Control del nivel
del agua
< Efluente

tratado
\ Tubo de drendgje

Revestimiento
impermeable

Medio granular

Figura 3.6. Humedal artificial subsuperficial de flujo Vertical
Fuente: Tomado y modificado de Samsd, 2014.

La eliminacion de fésforo total en los humedales artificiales varia entre 40 y 60%
dependiendo de la carga de entrada y del tipo de humedal (Vymazal, 2007). El
fosforo es eliminado principalmente porla adsorciéon y la asimilacion de la vegetacion
y los microorganismos. Sin embargo, la adsorcion y el alimacenamiento en la biomasa
son procesos saturables, por lo que no puede contribuir a una remocién sostenible a
largo plazo (Dunne y Reddy, 2005). Ademds de estos también existen procesos
secundarios como la sedimentaciéon de particulas que permite eliminar un gran
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porcentaje de fésforo, cuando dichas aguas contienen cantidades significativas de
solidos en suspension (Kadlec y Wallace, 2008).

< Eliminacion de fésforo por microorganismo y vegetacion

La comunidad microbiana (bacterias, hongos, microinvertebrados, etc) en los
humedales arfificiales desempena un papel importante en el metabolismo de
todo el ecosistema. Los microorganismos toman parte del fésforo inorgdnico que
es utilizado como nutriente, sin embargo, como el ciclo de vida es corto se retorna
nuevamente al agua en fésforo orgdnico disuelto y en fosforo suspendido. Kadlec
y Wallace, (2008), basados en Richardson (1985) estiman que la proporcién de
toma de fésforo por las plantas y los microorganismos es aproximadamente del
50%, considerdndose, ademas, que la primera linea de interaccion con el fésforo
que ingresa a un humedal son los microorganismos y no las macroéfitas.

En relacion a la vegetacion, el fosforo es absorbido por las raices de la planta,
pero estas cantidades suelen ser muy bajas, incluso menores que en la actividad
microbiana, se estima que la eliminacion del fésforo por las plantas (carrizo, eneas
y lirios) en los humedales artificiales se encuentra entre 1.2y 2.1 g P/Kg m.s, lo que
da un ratio de 3.5 g P/m2ano para una densidad en promedio de 7.8 g/m? de
biomasa (Herndndez et al., 2016).

En general, la retrada de nutrientes por parte de las plantas representa una
peqguena parta de la masa eliminada en los humedales artificiales destinados a
tfratamiento de aguas residuales (Vymazal, 2007). No obstante, en los casos en los
que el influente presenta bajas concentraciones de nutrientes y por tanto la carga
mdasica superficial que recibe el humedal es baja, el papel de las plantas en
cuanto a eliminacién de nutrientes adquiere una mayor importancia, alcanzado
valores del 20% de la masa eliminada en el sistema, o incluso superiores (Martin et
al., 2013b). La absorcion de fésforo suele ser mds alta al comienzo de Ia
temporada de crecimiento de la planta. Sin embargo, el fésforo es liberado al
ecosistema después de su descomposicion, siendo necesario siegas peridodicas
para una remocidn neta de fésforo.

7
.0

Eliminacion de fosforo por adsorcion

La capacidad de adsorcion del fosforo en humedales artificiales depende del tipo
de sustrato y su contenido de Al, Fe o Ca (Vymazal, 2007). La eliminacién por
adsorcidn es limitada, puesto que el suelo se satura de fésforo y no remueve mds
aungue haya un aumento de la concentraciéon de fosforo el agua.

3.2.2. Eliminacién de nitrégeno
El nitrdgeno es necesario para el desarrollo de los microorganismos, éstos lo utilizan
como nutriente para sintetizar su tejido celular. Por tanto, en un sistema bioldgico

___________________________________________________________________________________________________________|
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convencional se elimina cierta cantidad, pero no la suficiente para cumplir limites de
vertido en zonas sensibles, por lo que es necesario combinar etapas aerobias y
andxicas para que se den los procesos de nitrificacion y desnitrificacion.

En el proceso de nitrificacion es necesario mantener unas condiciones ambientales
adecuadas para que se desarrollen las bacterias autdtrofas nitrificantes (conjunto de
bacterias amonio-oxidantes y nitrito-oxidantes). Los factores ambientales que en
mayor medida pueden afectar la nitrificacion son la temperatura (afecta el
metabolismo de los microorganismos, a mayor temperatura mayor velocidad de
crecimiento), pH (intervalo adecuado entre 7 y 9), concentracién de amonio vy nitrito,
concentraciéon de oxigeno disuelto, tiempo de retencidn celular y presencia de
sustancias toxicas (Ferrer y Seco, 2007).

Para completar la eliminacion bioldgica de nitrdgeno es necesario el proceso de
desnitrificacion, proceso en el cual se transforma el nitrato a nitrégeno gaseoso. El
nitrégeno gaseoso pasa a la atmdsfera cuando su concentraciéon supera la de
saturacion. Los factores de mayor influencia en este proceso son la concentracion de
sustrato orgdnico, concentracién de oxigeno disuelto (proceso inhibido en presencia
de oxigeno), concenfracion de nitratos, presencia de microorganismos
desnitrificantes, temperatura y pH. La temperatura a la cual se alcanzan la mdxima
velocidad de desnitrificacion es de 60 -70 °C (Vymazal, 1995) y el pH éptimo es de 7.5
(Ferrer y Seco, 2007).

Dado que los humedales artificiales presentan limitaciones para eliminar nutrientes
(Vymazal, 2007), se suele combinar los sistemas de humedales subsuperficiales de flujo
horizontal y vertical para mejor la remocidon del nitrdgeno de forma progresiva
mediante los procesos de nitrificacion y desnitrificacion.

3.3. PROCESOS DE ADSORCION

La adsorcidn es un proceso de separacién, mediante el cual ciertos compuestos del
agua, denominados solutos son retenidos sobre la superficie de un sdélido
(adsorbente).

Se distinguen tres tipos de adsorcion segun la afinidad entre el soluto y el absorbente
(Ferre y Seco, 2005):

> Adsorcion eléctrica: Es un proceso de intercambio idnico, en cual
determinados iones se concentran a una superficie como resultado de la

atraccion electrostatica por los centros cargados de la superficie.

» Adsorcion debida a las fuerzas de Van der Waals: Denominado también
adsorcidn fisica. Es un proceso mediante el cual la molécula adsorbida no
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estd fija en el centro activo de la superficie, sino que puede moverse
lioremente en la superficie o dentro de la interfase. Las temperaturas bajas
favorecen este tipo de adsorcion.

> Adsorcion quimica: Es un proceso en donde el soluto forma unos enlaces
fuertes con los centros activos del absorbente. Es mucho mds lenta que la
adsorcidn fisica y suele estar favorecida a temperaturas altas.

En general, la adsorcion resulta de la combinacion de los tres tipos de adsorcion y
tiene lugar cuando el soluto estd en contacto con un material adsorbente.

3.3.1. Isotermas de adsorcion

La isoterma de adsorcion es la relacidén entre la cantidad de soluto adsorbido por
unidad de peso de adsorbente sdlido, con la concentracion de soluto que
permanece en la solucion en el equilibrio a una temperatura dada (Martin y Marzal,
1999). Las isotermas de adsorcidn describen el punto en el cual la velocidad de
adsorcién del soluto sobre el adsorbato es igual a su desorcidn y se determina
mediante ensayos fipo “batch”.

Existen diferentes modelos para representar las isotermas de adsorcidn, segin la
forma de la curva como se muestra en la Figura 3.7. Siendo las de tipo | isotermas
favorables y las de tipo lll desfavorables, mientras que los de tipo I, IV y V tienen un
punto de inflexion. Segun Izquierdo (2010) se considera isoterma favorable, cuando
se observa un incremento en la cantidad retenida del soluto a baja concentraciéon
del adsorbente, mientras que en las isotermas desfavorables es necesario un aumento
significativo de la concentracién del adsorbente para observar un incremento en la
cantidad retenida.
Tipo | Tipo Tipo 1l

Cantidad adsorbida

Presion parcial
Tipo IV Tipo V

Cantidad adsorbida

Presion parcial
Figura 3.7. Clasificacion de las isotermas de adsorciéon segun la forma de la curva.

Fuente: Tomada de Izquierdo, 2010.
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Los modelos de equilibrio se clasifican en modelos ideales y no ideales. Los ideales
engloban las actividades que intervienen en la adsorcion en una constante y son los
mas utilizados por su simplicidad. Algunos de ellos son el modelo de Langmuir, el
modelo de Freundlich y el modelo de Redlichi Peterson.

Los modelos no ideales se subdividen segun se considera la falta de idealidad en la
fase liquida o en la fase sélida, o en ambas (Izquierdo, 2010). Estos se representan por
los modelos de formacion de complejos superficiales.

3.2.1.1. Modelo de Langmuir.

Se basa en la teoria cinética y es Util para evaluar el comportamiento de la adsorcidn
bajo ciertas condiciones ideales y estd representado por las isotermas de tipo I. El
modelo de Langmuir es el mds utilizado para describir el comportamiento del proceso
de adsorcion en los humedales (Kadlec y Wallace, 2008). Se basa en las siguientes
suposiciones:

Las moléculas adsorbidas quedan inmodviles, es decir que la adsorcion ocurre
en un sitio localizado de la superficie del adsorbato y no hay interaccion
entre las particulas adsorbidas.

i. Lasuperficie es homogénea.

ii. La energia producida por el enlace que se genera entre el soluto vy la
superficie es constante, y los centros de adsorcion disponibles son iguales.

iv.  Finalmente, se asume una adsorcién en monocapdad, en donde la adsorcién
finaliza cuando cada sitio de la superficie del absorbente ha sido ocupado
por moléculas del soluto.

La expresidon general del modelo es:

QmaxbCe
— EC. 1
1e 1+bC, ( )

Donde:
e (MQ/g): cantidad de soluto adsorbido en el adsorbato en equilibrio.
dmax (Mg/Q): capacidad mdaxima adsorbida de soluto en el adsorbato.
Ce (mg/l): concentraciéon del soluto en la solucion.
b (I/mg): constante de Langmuir, relacionada con la energia de afinidad entre
el soluto y adsorbente.

El modelo de Langmuir se utiliza ampliamente para describir la adsorcion del fésforo
en diferentes sustratos. Algunos ejemplos de la aplicacién del modelo de Langmuir
son los estudios de Razali et al. (2007), Martin et al. (2013a), Navarro (2014) y Nawar et
al. (2015).
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3.2.1.2. Modelo de Freundlich

El modelo de Freundlich es empirico con dos variables ajustables y describe una
adsorcién en un amplio campo de condiciones, sin embargo, este modelo no
determina una capacidad mdaxima de adsorcion, dado que la concentracion del
soluto en el adsorbente aumenta continuamente, debido a la existencia de energias
de adsorcion en diferente situacion.

Se representa con la siguiente ecuacion:

q. = KpC," Ec. (2)

Donde:
Kr (I/mg): constante de Freundlich en equilibrio, relaciona la afinidad entre el
soluto y adsorbente.
n: constante empirica. Es una medida de la desviaciéon de la linealidad de la
adsorcion.

El modelo de Freundlich se considera favorable cuando n > 1, esto indica que la
adsorcién es elevada a concentraciones bajas del soluto en la solucion; sin =1, la
adsorcidén en lineal y sies menor a 1, el proceso es desfavorable.

3.2.1.3. Modelo de Redlich-Peterson

El Modelo de Redlich-Peterson combina aspectos de los modelos de Langmuir y
Freundlic y estd dado por la siguiente expresion:

KRpCe
qe = (1+ agpClh) Ec. (3)
Donde:

Kro (I/Q) Y arp (I/mg): Constantes del modelo.

u: es un pardmetro cuyo valor estd limitado entre 0 y 1, de modo tal que

cuando es igual a 1 resulta la isoterma de Langmuir.

El modelo de Redich-Peterson se recomienda en aquellos casos en los que alguno de
los modelos de Langmuir y Freundlich no son capaces de reproducir los datos
experimentales (Ilzquierdo, 2010).

3.2.1.4. Modelo de complejacion superficial

Los modelos de formacion de complejos superficiales, segun Martin y Marzal (1999)
describen la adsorcion de especies idnicas sobre adsorbentes con cargas
superficiales variables que resulta de reacciones de protonaciéon y desprotonacion
de grupos funcionales presentes en la superficie del adsorbente.
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Estos modelos se fundamentan en: la adsorcidon de iones ocurre por algunos grupos
funcionales presentes en los centros activos; se tiene en cuenta los efectos
electrostaticos y las reacciones se describen por ecuaciones de la Ley de masa.

3.3.2. Adsorcion en columnas

Los ensayos en columna permiten evaluar la viabilidad técnica de la aplicacion en
un sistema, ademds de representar de manera mds realista las condiciones de
operacion, dado que se incluyen los procesos bioldgicos y los procesos de filtracion y
sedimentacion. En estos ensayos se representa la saturacion del material adsorbente
(Izquierdo, 2010).

En la Figura 3.8 se muestra el proceso de adsorcién, la cual indica que al inicio de la
operacion, la mayor parte de la adsorcion ocurre en las proximidades de la entrada
en donde el fluido se pone en contacto con el adsorbente. A medida que el agua
contaminada fluye a través de la columna, la capa superior del adsorbente se satura
con el soluto, haciendo que el frente de la adsorcién se vaya desplazando a lo largo
de la columna, hasta alcanzar el otfro extremo. La representacion del proceso de
adsorcién se denomina curva de saturacion (Ferrer y Seco, 2005).

El punto en el cual se empieza a detectar concentraciéon del soluto en el efluente, se
le conoce como punto de ruptura o de saturacién. Se suele tomar como punto de
ruptura el valor del tiempo en el que la concentracion del soluto en el efluente
alcanza un valor del 5% de su concentracion inicial (C/Co = 0.05) (Izquierdo, 2010).
Mdas alld de este punto la adsorcion serd pequena, siendo necesario regenerar o
sustituir el material. Si se contfinua el proceso de adsorcion sin sustituir el material, la
concentracién del soluto en el efluente se iguala a la concentracién de entrada
(Ce=Ci). En este momento se detiene el proceso y el material deja de adsorber el

soluto.
Influente ,}_..

Efluente
1

Punto deruptura

Tiempo o Volumen de agua tratada

Figura 3.8. Evolucion del proceso de adsorcién en columna.
Fuente: Tomado y modificado de Ferrer y Seco, 2005.
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3.3.2.1. Modelaciéon matemadatica en columnas de lecho fijo.

Los modelos matemdaticos representan la realidad de un sistema o proceso mediante
términos y/o ecuaciones algebraicas (Eberl et al., 2006). Los modelos son una
herramienta Util para la prediccion de los procesos que tiene lugar dentro de un
sistema. En el caso de los modelos matemdticos en columna, se predice el
comportamiento de los procesos fisicos-quimicos, (adsorcidon) y los bioldgicos
(eliminacién de materia orgdnica, nitrificacion y desnitrificacion) de acuerdo a la
forma y condiciones de operacion. Los ensayos en columna simulan a escala del
laboratorio los procesos que fienen lugar dentro de un sistema los humedales
artificiales subsuperficiales de flujo vertical.

En la modelacion de la adsorcidn en columna es necesario el conocimiento tanto del
equilibrio de adsorcién como las relaciones de transferencia de materia en el interior
y exterior de las particulas del material adsorbente, asi como las propiedades del flujo
por el interior de la columna (Izquierdo, 2010) y para simular los procesos bioldgicos es
necesario el estudio del metabolismo microbiano (Samsé y Garcia, 2013).

En general, los modelos deben describir adecuadamente las velocidades bajo las
cuales se llevan a cabo los procesos microbianos y la velocidad con la que el material
adsorbe el soluto (de acuerdo a la concentracién del soluto en la fase liquidal).

Es importante indicar que el empleo de modelos matemdticos considera la
aplicacién de diversas técnicas de discretizacion tanto temporales como espaciales
con el fin de obtener aproximaciones matemdticas que conlleven un alto grado de
certidumbre y que estos representen en cuanto sea posible la realidad del sistema
objeto de modelacion. Los métodos numéricos constituyen una herramienta potente
que generan resultados de modelos conceptuales complejos (Oberkampfy Trucano,
2002). Con el fin de evaluar la veracidad o bondad de los mismos, estos tienden a ser
evaluados a diferentes condiciones experimentales.

En la actualidad, los modelos que describen el comportamiento de los humedales
arfificiales tienden a ser empleados para comprender con mayor eficacia los
procesos fisicos, quimicos y bildgicos envueltos en el tratamiento de aguas residuales.

Los modelos mds utilizados para la simulacion del funcionamiento en humedales
artificiales son CW2D (humedales artificiales en 2D) y el CWMI1 (Modelo 1 de
humedales artificiales). El CW2D y CWM1 son modelos biocinéticos y se basan en la
serie de modelos de fangos activados (ASM) (Henze et al., 2000), los cuales simulan
los procesos mds comunes que se desarrollan en los humedales. Estos modelos utilizan
una notacién matricial para relacionar los componentes (variables), los procesos
(reacciones fisicas, quimicas y bioldgicas), los coeficientes estequiométricos (relacion
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entfre la cantidad de los componentes consumidos y generados en cada proceso) y
las ecuaciones cinéticas (velocidad de reaccion del proceso).

La notacidon matricial permite resolver el balance de materia de cada componente
de acuerdo a la ecuacion (4). Las expresiones cinéticas son ecuaciones de primer
orden y normalmente se corrigen con funciones tipo modod (Monod, 1949) (Ecuacion
(5)). porgue se tiene en cuenta la limitaciéon por sustrato y oxigeno disuelto.

Acumulacién=Entrada-Salida £ Generacion Ec. (4)
Si Ec. (5
K;+S; <)

Donde:
Si (g/m3): concentraciéon del componente.
Ki (g/m3): constante de semisaturacion, la cual indica la concentfracion del
componente a la cual la velocidad del proceso es la mitad de la velocidad
maxima (Monod, 1949).

Se han desarrollado modelos numéricos que se basan en los modelos CW2D y CWM1
para la representacion de los humedales arfificiales, entre ellos se cita: BIO-PORE
(Samsé y Garcia, 2013), AQUASIM — CWM1 (Mburu et al.,, 2012, Gargallo, 2017),
FITOVERT (Giraldi et al., 2010) y PHWAT (Brovelli et al., 2009).

3.3.3. Factores que afectan a la adsorcién del fésforo

La capacidad de adsorcion no solo depende del tipo de material y del
contaminante, sino también, de otros factores que se describen a continuacién:

o Superficie especifica del adsorbente

La superficie especifica estd directamente relacionada con el tfamano de las
particulas. Por tanto, la adsorcion de un material adsorbente dado, aumenta
conforme disminuye el tamano de la particula, alincrementar el drea de contacto
en la que puede darse el proceso superficial de adsorcién. Sin embargo, el
tamano de la particula debe permitir una buena conductividad hidrdulica del
medio (Del Bubba et al., 2003). Por lo que resulta fundamental evaluar ambos
aspectos en el momento de preparacién del material de relleno.

o pH del agua residual
El pH de la solucién determina el grado de ionizacion de los compuestos dcidos o

bdsicos y condiciona el proceso de adsorcion. A pH altos (superiores a 9) la
eliminacioén de los fosfatos en el agua estd gobernado por la precipitacion, incluso
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a bajas concentraciones de fésforo, afectando el proceso de adsorcion (Del
Bubba et al., 2003; Hussein y Fatlawi, 2015), mientras que condiciones acidas
favorecen el proceso de adsorcidon de fosfatos (Babatunde et al., 2009), esto
debido a la atraccion electrostatica y quimica entre los iones positivos (H*) vy los
iones negativos (PO43).

o Temperatura

La adsorcidn suele aumentar al disminuir la temperatura, dado que la adsorcion
es normalmente un proceso exotérmico. Al aumentar la temperatura se aumenta
la desorcion del fosforo (Xiong y Mahmood, 2010). Sin embargo las variaciones
normales de temperatura sélo tienen pequenos efectos sobre los procesos de
adsorcion en el tratamiento del agua residual (Ferrer y Seco, 2005).

o Concentracion inicial de fosforo

La concentraciéon inicial de fésforo es un factor importante que influye en la
capacidad de adsorcion. Estudios realizados por Babatunde et al., (2009) y Nawar
(2015) demuestran que a una mayor concentracion inicial de fésforo la adsorcion
se ve favorecida, sin embargo, cuando se alcanza un grado de saturacion
considerable, los sitios disponibles de adsorcidon disminuyen junto con la remocioén
de fésforo.

o Dosis del material adsorbente

La cantidad de masa adsorbida de fosfato aumenta con el aumento de la
dosificaciéon del adsorbente, debido al aumento de la superficie total disponible y
de los sitios activos de las particulas adsorbentes (Nawar et al., 2015).

o Método de contacto

El método de operacién del sistema, condiciona la adsorcién de fosfatos. Los
sistemas de operacidon en continuo tienen ventajas sobre los discontinuos, dado
que el contacto entre la concentraciéon de la muestra con una capa del material
adsorbente es constante (Ferrer y Seco, 2005). Desde el punto de vista de la
aplicacién en humedales artificiales con &oxidos de hierro como material
adsorbente de fosforo y con operacion en discontinuo mejora la adsorcion, dado
que hay una mayor transferencia de oxigeno hacia el medio filtrante, durante la
etapa de vaciado favoreciendo la existencia de condiciones aerobias (Gargallo,
2012), por otro lado, si la concentracion de nitrdgeno amoniacal del influente es
alta favorece la nitrificacion.
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o Naturaleza del soluto

Es importante conocer la solubilidad del soluto, dado que el grado de afinidad
del soluto por el disolvente influye mucho en la adsorcion, en general, a medida
que aumenta la solubilidad del soluto en el disolvente disminuye la capacidad de
adsorcién (Ferrer y Seco, 2005).

o Naturaleza del adsorbente

La naturaleza fisico-quimica del adsorbente tiene una gran importancia sobre la
velocidad y capacidad de adsorcion (Ferrer y Seco, 2005). Aquellos materiales
con alto contenido de Al, Ca y Fe tienden a tener una mayor afinidad por el
fosfato. Igualmente, la adsorcidon es positiva cuando se tiene una mayor porosidad
del medio, dado que hay mayor contacto entre la fase liquida y sdlida.

3.3.4. Materiales adsorbentes de fosfatos

La variedad de materiales adsorbentes estudiados para eliminar el fésforo de aguas
residuales es muy amplia. Sin embargo, la remocion de fésforo por adsorcion
depende de las caracteristicas propias de cada material. Entre los materiales
estudiados se encuentran minerales, suelos, sedimentos marinos, subproductos de
procesos industriales y productos fabricados (Kadlec y Wallace, 2008).

o Minerales: Los minerales utilizados como adsorbentes de fésforo varian desde
arenas hasta gravas y depende de la mineralogia del material. Entre los
minerales estudiados se encuentran la dolomita, la caliza, las zeolitas, las
arenas ricas en hierro, entre otros (Pan et al., 2001; Molle et al., 2002; Drizo et
al., 1999; Kvarnstrom et al., 2004, respectivamente) citados por Kadlec vy
Wallace (2008, p. 390).

o Suelos: Aunque generalmente los suelos son utilizados para el enraizamiento
de las plantas, algunos tienen caracteristicas favorables para la adsorcion del
fosforo, como la laterita y los espodosoles (podzoles) que tienen oxidos de
aluminio y de hierro (Kadlec y Wallace, 2008).

o Materiales marinos: Entre los materiales marinos estudiados para la remocién
del fésforo estdn las conchas de ostras que tienen altas concentraciones de
carbonatos de calcio y magnesio que favorecen el proceso de adsorcion del
fosforo (Kadlec y Wallace, 2008).

o Residuos de procesos industriales: Entre los productos de procesos industriales
mas estudiados se encuentran: las escorias de hornos, ladrillos triturados,
cenizas volantes (Cameron et al., 2003; Ayres Associates, 2000; Mann y Bavor,
1993, respectivamente), citado por Kadlec y Wallace (2008, p. 390) y lodos
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provenientes de estaciones de tfratamiento de aguas potable con alto
contenido de aluminio que mejoran la adsorciéon del fosforo.

Productos fabricados: Son varios los materiales que son fabricados para la
retencion del fosforo. Vohla et al., (2011) destaca los siguientes materiales que
ademds de retener el fosforo tienen buena conductividad hidrdulica: Alunite,
Filtra P, Filtralite P™, Norlite y Polonite.
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4. MATERIALES Y METODOS

4.1. MATERIALES

4.1.1. FANGO

En este estudio, se utilizaron fangos generados en la Estacion de Tratamiento de Agua
Potable (ETAP) La Presa, ubicada en término municipal de Manises, (Valencia). La
ETAP La Presa capta agua superficial, principalmente del rio Turia. También del rio
JUcar por medio del canal JUcar - Turia y de un campo interno de pozos.

La ETAP La Presa suministra agua potable a los municipios de la zona norte del drea
metropolitana de Valencia y los distritos Centro-Oeste de la ciudad de Valencia.
Produce diariamente 181444 m3 de agua de consumo humano que corresponde
entre el 40 - 60% del agua potable de Valencia llegando a suministrar agua a mds de
850000 habitantes. El tratamiento es convencional con filtracion en carbdn activo
granulado en la primera etapa, barrera de pesticidas con carbdn activo, correccion
de pH con anhidrido carbdnico y un fratamiento de desinfeccion con radiacion
ultravioleta (Macidn, 2015). En el proceso de eliminacién de particulas coloidales,
sélidos en suspensidon y otros contaminantes se utiliza como coagulante policloruro de
aluminio (Al2(OH)sCl).

La ETAP cuenta con una linea de tratamiento de lodos procedentes de la purga de
los decantadores y del agua del lavado de los filtros. El tratamiento consta de las
siguientes etapas:

o Balsa tampén: depdsito donde se recoge los diferentes lodos que son
intermitentes, la cual permite un caudal continuo y constante a las posteriores
etapas de fratamiento.

o Espesamiento: en esta etapa se concentra los fangos, mediante un proceso
de decantacién, como paso previo a la deshidratacion.

o Deshidratacion: la deshidratacion se realiza mediante mdaquinas centrifugas y
eras de secado que permiten reducir la humedad del fango, mejorando la
manipulacion del lodo y por ende los costes de transporte. En la Figura 4.1 se
muestra una fotografia de la infraestructura donde se disponen los lodos para
ser secados.
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Figura 4.1. Sitio de disposicién para el secado de los lodos en la ETAP La Presa.

Se recogen diariamente 12 m3 de lodo con una humedad del 75% que contiene
solidos en suspensidon juntos con residuos del coagulante (policloruro de aluminio) y
del carbdén activo. El residuo del carbdn activo le transmite a los lodos una tonalidad
negruzca (Figura 4.1). Actualmente los lodos son mezclados con fangos de
depuradoras de aguas residuales y son utilizados en la agricultura como abono. Esta
valoracién es viable si la mezcla del fango presenta concentraciones de metales
pesados por debajo de las requeridas en la Directiva 86/278/CEE (Tabla 1.5).

3.1.1.1. Descripcion de la caracterizacion de los fangos.

Los fangos a la salida de la centrifuga fueron caracterizados por el laboratorio
General de Andlisis, Materiales y Servicios S.L. (GAMASER) el 08 de junio de 2011 vy el
27 de octubre de 2016. Los resultados de la composicion del fango se muestran en la
Tabla 4.1, incluyendo los valores tipicos de lodos de aluminio generados en la
potabilizacion del agua. El lodo fiene un contenido de aluminio entre 7 y 17.9% de
peso seco (70000 — 179000 mg Al/kg s.m.s), valores que se encuentran dentro del
rango de la composicion tipica de los lodos de aluminio generados en la
potabilizacion del agua (29.7 + 13.3 %) (Babatunde y Zhao, 2007). El contenido de
hierro (0.73% Fe s.m.s), calcio (6.8% Ca s.m.s) y magnesio (0.64% Mg s.m.s), estdn
igualmente, dentro de los rangos tipicos. Esto le otorga al material un potencial para
la adsorcion de fosforo.

El contenido de metales pesados es baja, con valores inferiores a los limites
establecidos en la Directiva 86/278/CEE para lodos destinados a su utilizacion en
agricultura (Tabla 1.5). El pH del fango es de 7.9 y con contenidos de nitrégeno y
fosforo de 6300 y 1100 mg/kg s.m.s respectivamente, sin embargo el valor del fésforo
en la Ultima analitica realizada fue de 400 mg P/Kg s.m.s.
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Tabla 4.1. Composicién de los lodos la ETAP La Presa y valores tipicos de los lodos generados
en la potabilizacion del agua.

Resultados Valores
Pardmetros a tipicos Unidad
08/06/2011 27/10/2016 b
pH 7.9 7.9 70+1.4 u. pH
Humedad 75 - - %
Nitrégeno Total 0.63 0.61 - % N s.m.s.
Mercurio total <0.1 0.13 - mg/kg Hg s.m.s.
Aluminio total 7 17.9 29.7+13.3 % Al s.m.s.
Cadmio total <2 <2 0.5 mg/kg Cd s.m.s.
Cinc total 150 103 39.3+28 mg/kg Zn s.m.s
Cobre total 27 17.6 - % Cu s.m.s.
Cromo (Il + VI) total 19 8.2 25.0 £ 20.1 mg/kg Crs.m.s.
Fosforo total 0.11 0.04 - % Ps.m.s
Niquel total 17 7.7 443+38.4 mg/kg Nis.m.s.
Plomo total 18 <10 441 +38.2 mg/kg Pbs.m.s.
Potasio Total 0.27 - - % K's.m.s.
Hierro total 0.73 - 10.2+£12 % Fe s.m.s.
Calcio total 6.8 - 29+1.7 % Ca s.m.s.
Magnesio total 0.64 - 0.89+0.8 % Mg s.m.s.

Fuente: a. Informes de ensayos Gamaser. b. tomado de Babatunde y Zhao, 2007

4.1.2. AGUA RESIDUAL

Para que las condiciones en las que se lleva a cabo los ensayos en el laboratorio sean
lo mds parecido posible a las condiciones reales, se ha utilizado un agua residual
parcialmente depurada con baja concentfracion de sdélidos suspendidos,
proveniente de la Estacion depuradora de agua residual (EDAR) del Municipio de
Carricola.

El Municipio de Carricola pertenece a la provincia de Valencia y se encuentra
ubicado al extremo oriental de la comarca del Valle de Albaida en la vertiente norte
de la Sierra de Benicadell (Figura 4.2). Carricola tiene una poblacion de 95 habitantes
para el 2016 (Instituto Nacional de Estadistica).
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Figura 4.2. Ubicacién geogrdfica del Municipio de Carricola.

La EDAR de Carricola frata un caudal medio de 14 m3/d, mediante un pretratamiento
(sistema de desbastes), un tratamiento primario (fanques Imhoff) y un tratamiento
secundario (humedales artificiales subsuperficiales).

o Pretratamiento: en el pretratamiento se eliminan sélidos de gran tamano que
pueden perjudicar las instalaciones y procesos posteriores y evita las
obstrucciones en tuberias, canales y conducciones en el sistema. El sistema de
desbaste en Carricola estd conformado por un canal rectangular con rejas
inclinadas, de tal manera, que una vez pase el agua a fravés de ellas se
queden retenidos los sélidos de gran tamano (Figura 4.3).

Figura 4.3. Canal de desbaste en la EDAR de Carricola
Fecha: 07 de noviembre de 2016.

o Tratamiento primario: en el fratamiento primario se eliminan grasas y aceites,
solidos suspendidos sedimentables, junto con contaminantes asociados y en
general, lo que puede perjudicar al tratamiento secundario (humedales
artificiales). Su correcto diseno y funcionamiento previene la colmatacion
anficipada del humedal artificial. Este tratamiento consta de dos tanques
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Imhoff de forma rectangular que funcionan en serie, éstos ademads integran la
sedimentacion y la digestion de los fangos (Figura 4.4).

Figura 4.4. Tanques Imhoff en la EDAR de Carricola
Fecha: 27 de julio de 2016.

o Tratamiento secundario: el tratamiento secundario en Carricola estd
conformado por dos humedales artificiales subsuperficiales de flujo horizontal
que funcionan en paralelo y un humedal de flujo vertical (Figura 4.5). La
especie vegetal plantada es carrizo comun (Phragmites australis). Especie que
fue adaptada satisfactoriamente en sistema de humedales.

——
 Fluio horizontal

N

Figura 4.5. Humedales artificiales subsuperficiales de flujo horizontal y vertical en la
EDAR de Carricola.
Fecha: 27 de julio de 2016

3.1.2.1. Diagnéstico del funcionamiento de la EDAR de Carricola

Desde el 2014, el equipo de calidad de agua de la Universidad Politécnica de
Valencia evalta con periodicidad mensual, los pardmetros de DQO, DBOs, sélidos
suspendidos, nitrdbgeno total, amonio, nitritos, nitratos, fésforo total, turbiedad,
conductividad, pH y concentracién de oxigeno disuelto en seis puntos de la EDAR de
Carricola:

1. Entrada al tanque Imhoff 1

2. Entrada al tanque Imhoff 2

3. Salida del tanque Imhoff 2
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4. Entrada al sistema de humedales de flujo horizontal.
5. Entrada al humedal de flujo vertical
6. Punto de vertido.

A continuacion se describe el funcionamiento de la EDAR de Carricola de acuerdo a
los valores medios de las analiticas analizadas desde febrero de 2014 a octubre de
2016.

o Demanda quimica de oxigeno (DQO)
El porcentaje medio de remocién de DQO en la EDAR de Carricola es del 94% (Figura

4.4). La concenfracion media de DQO en el vertido es de 52 mg/l, cumpliendo con
el limite maximo permisible que senala la legislacidon ambiental en Espana (125 mg/l).

DQO;

= 1500 -
S~
g) 1250 | ~o—DQOT (mg/L)
d' 1000 A 807 Limite de vertido 125 mg/I
g 750 4

500 - 497 334

257
250 - 72 52
e~ ———
0 T T T T T T T T T T T
1 2 3 4 5 6

Puntos de muestreo

Figura 4.6. Concentraciéon media de DQO en la EDAR de Carricola

Conrespecto al funcionamiento de los humedales arfificiales subsuperficiales de flujo
horizontal (puntos 4y 5), presentan una remocion superior al 70%, siendo este proceso
de tratamiento el que presenta un mayor porcentaje de eliminacién de DQO.

o Demanda biolégica de oxigeno (DBO)
El agua residual que ingresa al sistema (punto 1), es altamente biodegradable, dado
gue la relaciéon de DBOs/DQO se encuentra por encima del 70%. La eliminacion de

DBOs, como se muestra en |la Figura 4.7 es superior al 90%, con una concentracion
media a la salida de 14 mg/Il, cumpliendo el limite permisible que es de 25 mg/I.
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DBO;
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Figura 4.7. Concentracion media de DBOs en la EDAR de Carricola

Al igual que con la DQO el mayor porcentaje de eliminacion de DBOs ocurre en los
humedales de flujo horizontal (puntos 4y 5), con rendimientos superiores a 86%.

o Soélidos suspendidos (SS)

La mayor parte de los sélidos suspendidos son removidos en el tratamiento primario
(tangues Imhoff 1 y 2), como se observa en la Figura 4.8. En esta etapa la
concentracion de sdlidos disminuye de 240 a 106 mg/l, estos resultados son de
esperarse, dado que el fratamiento primario cumple un objetivo muy importante que
es el de evitar la colmataciéon paulatina de los humedales.

SS

A wn
o o
o o

1 )

SS (mg SS/L)
w
8

240

N

o

o
1

o
(@]
1

6
Puntos de muestreo

Figura 4.8. Concentracién media de SST en la EDAR de Carricola

No obstante, el sistema de humedales remueve los SS remanentes, obteniéndose una
concentracion baja de SS (5 mg $8/1) a la salida de los humedales de flujo horizontal.

o Nitrégeno

Enla EDAR de Carricola, la eliminaciéon de nitfrdgeno no es muy elevada (26%) y como
se muestra en la Figura 4.9 casi todo el nitrdgeno se encuentran en forma de amonio.
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Estos resultados demuestran la limitacién que tiene los humedales artificiales en la
eliminacion de los nutrientes, si su configuracion no esta disenada para ello.

NITROGENO

70 -
40 - 54 95 -
%01 = 40
40 - 46 49 46

41 33
30 A 34 33
20 1
10 1 —e—NT (mgN/l) —e—NH4 (mg N/I)

O T T T T T 1
1 2 3 4 5 6

Puntos de muestreo

NT (mg/L)

Figura 4.9. Concentraciéon media de nitrdgeno en la EDAR de Carricola

La concentfraciéon media de amonio a la salida de los humedales de flujo horizontal
es de 40 mg N/I, mientras que a la salida del humedal de flujo vertical es de 33 mg
N/I, mejorando su eliminacion sdlo en un 8% en éste Ultimo sistema de fratamiento.

o Fosforo

Al igual que para el nitrdgeno, la eliminacion de fésforo en la EDAR de Carricola no
es muy elevada. La concentracion media de fésforo varia entre 7.1 y 4.9 mg P/I
(Figura 4.10), con una disminuciéon del 28% en todo el sistema de tratamiento.

FOSFORO
= 12
O
E 10
w
81 48 71 6.6 6.2

Puntos de muestreo

Figura 4.10. Concentracién media de fésforo en la EDAR de Carricola.

La concenfracion media de fosforo a la entrada del sistema de depuracion en
Carricola es de 6.8 mg P/I, lo que equivale a 1 g P/he/d, valor fipico a la cargas
contaminantes de las aguas residuales urbanas que se encuentran entre 1- 3 g P/he/d
(Ferrer y Seco, 2007).

___________________________________________________________________________________________________________|
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El agua residual con los que se realizaron los experimentos, es la que precede del
punto 5, que corresponde a la salida de los humedales artificiales de flujo horizontal y
se caracteriza por tener baja concentracion de sélidos con un valor medio de 5 mg
SS/1, garantizando que los sélidos no interfieren con las pruebas en el laboratorio.

4.2. METODOS
4.2.1. Acondicionamiento de los fangos

Los lodos deshidratados se recolectaron de las eras de secado de las instalaciones
de la ETAP La Presa. Una vez transportados al laboratorio de Ingenieria Sanitaria de la
Universidad Politécnica de Valencia, éstos fueron acondicionados para conseguir
una distribucién de tamano homogénea de cuatro tamanos diferentes. Este proceso
se ha llevado a cabo tfriturando manualmente el material y realizando un tamizado
del mismo, consiguiéndose diferentes rangos de tamano del material para evaluar la
capacidad de adsorcion de cada uno. Los tamanos de los tamices utilizados fueron:

o Abertura de 9.5 mm (3/4")

o Abertura de 2.38 mm (N° 8)

o Abertura de 0.833 mm (N° 2)

o Abertura de 0.063 mm (N° 230)

Finalmente los tamanos de particula del medio adsorbente estudiados se muestran
en la Figura 4.11.

pb—— 238-95 —— ——0.83-238 ——

Figura 4.11. Tamano de particula del material adsorbente estudiado.
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4.2.2. Composicion fisico-quimica de los fangos

Las propiedades fisico - quimicas de los materiales adsorbentes son fundamentales
enlos procesos de adsorciéon, dado que la rapidez de la remocion del fésforo de éstos
depende de sus propiedades fisico -quimicas. Ademds de las descritas en la Tabla 4.1
se determind la densidad aparente, la porosidad, el porcentaje de humedad, los
solidos suspendidos voldtiles y la conductividad hidrdulica del lodo.

Densidad aparente (g/cm?3): Se define como la relacion que existe entre el peso seco
de una muestra del material sélido y el volumen que esa muestra ocupa. Para
conocer la densidad aparente se llend una probeta de 50 ml con el material objeto
de estudio y se pesd el material que ocupa dicho volumen.

P, = — Ec. (6)

Donde:
Pa (9/cm3): densidad aparente.
M:s (g): masa seca del material.
V1 (cm3): volumen total de la probeta.

Porosidad: Es la cantidad de poros que se encuentran en una superficie. Viene dado
por los espacios vacios que se crean en el acomodo del grano y de los espacios de
los intersticios del material. Una vez se tiene el material en la probeta de 50 ml se
procedid a verter agua lentamente, para evitar la formacién de burbujas hasta
alcanzar su saturacion y se procedié con la lectura del volumen de agua que cabe

en la probeta de que contiene el material.

Va
n-= V_T Ec. (7)

Donde:
n: porosidad
V1 (cm3): volumen total de la probeta.
Va (cm3): volumen de agua.

Humedad (%): Es la canfidad de agua por masa del material. La humedad del
material se determind llevando a un horno a temperatura de 105°C durante 24 horas
una masa conocida del material. Transcurrido dicho tiempo, se pesd nuevamente la

muestra seca.

w= 2% 100 Ec. (8)
Mp

Donde:
W (%). humedad del material
M (g): peso de la muestra hUmeda
Ms (g): peso de la muestra seca

39



UNIVERSITA

S X o lica y medio ambi
) pouiTECNICA mi
N/ DE VALENCIA

Sdlidos voldtiles (%): Es la fraccion de sdlidos que se volatiliza a 550 °C en un horno.
Se determina para estimar la materia orgdnica presente en el material. La fraccién
voldtil se determind aplicando las ecuaciones (9) y (10).

SSTNV = P spsisTav — Pcéps Ec. (9)
Donde:
SSTNV (g): sélidos suspendidos no voldtiles.
Pcaps+sny (g): peso de la cdpsula + peso de los sélidos no voldtiles, después de
la calcinacion en la mufla a 550°C.
Pcaps (g): peso de la cdpsula vacia.

SS = SSV + SSNV Ec. (10)
Donde:
SS (g): solidos suspendidos totales.
SSV (g): Sdlidos suspendidos voldtiles.

Conductividad hidraulica (cm/h): Representa la capacidad de infilfracion, la cual
indica la movilidad del agua dentro de un medio poroso y depende del grado de
saturacién y la naturaleza del mismo. Esta se determind mediante el método de carga
constante, el cual consiste en mantener un nivel de agua constante sobre el medio
filtrante y se mide el volumen de agua que fluye a través del material en un tiempo
determinado (ec.11). Este método es utilizado para suelos con conductividades
hidrdulicas altas (arenas medias y gruesas), es decir, con valores altos de velocidad
(Gabriels et al., 2011).

2 L
S (H1—H2)

KS= Ec.(11)

Donde:
Ks (m/d): carga hidrdulica saturada.
Q (m3/d): volumen de agua recogido en un fiempo determinado.
L (m): altura del material filtrante.
Hi (m): altura de la base de desagUe hasta el nivel de la columna de agua que
mantiene constante.
H2 (m): nivel final de desaguUe.

Para llevar a cabo el ensayo se utilizd una columna de 6 cm de didmetro interno en
la que se colocd una capa de 2 cm de gravas de 0.5y 1 cm de didmetro y sobre
éstas 0.32 m del material filtrante (lodo) con una masa de 625.65 g.

El agua que se utilizé para realizar el ensayo fue de la red de abastecimiento de la
UPV, puesto que los resultados serdn similares si se utiliza el efluente de los humedales
horizontales de la EDAR de Carricola, por su baja concentracion de solidos (5 mg SS/1).

Antes de realizar los ensayos para determinar la conductividad hidrdulica se mantuvo
el lodo en condiciones de saturacion durante 15 dias. Durante el ensayo se mantuvo

___________________________________________________________________________________________________________|
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un nivel de agua constante de 50 cm sobre el medio filirante y se tomd el volumen
de agua que filtra a través del medio en un minuto aproximadamente. El ensayo se
realizd por triplicado. Ademds, se midid la velocidad de vaciado, la cual cosiste en
anotar el tiempo que tarda en vaciar volumenes de 50 ml, partiendo de la superficie
del lodo. El esquema y una fotografia del montaje se muestran en la Figura 4.12.

s

D R DDA R
i

e

f

\\ _'_/ "

Figura 4.12. Esquema y montaje del ensayo de la conductividad hidraulica.

4.2.3. Muestreos del agua residual

El muestreo del agua residual se hizo directamente del conducto ubicado a la salida
del punto 5 (salida de los humedales artificiales de flujo horizontal) de la EDAR de
Carricola (Figura 4.13). El muestreo se realizé con una periodicidad variable en
funcion de los ensayos en el laboratorio, los cuales variaron entre 15y 30 dias. El agua
se almacend en garrafas, manteniéndolas en nevera a una temperatura de 4°C.

Figura 4.13. Imagen de un muestreo de la salida de los humedales de flujo horizontal en la
EDAR de Carricola.
Fecha: 07 de febrero de 2017.
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También se tomd agua residual de la EDAR Los Monasterios, que frata el agua residual
de una urbanizacion en el Municipio de Pucol (Valencia), en la que se fiene
implementada como sistema de depuracion un proceso de oxidaciéon total junto con
macrofitas flotantes que ayudan a mejorar el proceso de depuracion del agua
residual y reducen el consumo energético. En el fratamiento terciario cuenta con dos
humedales de flujo superficial y subsuperficial (Figura 4.14). El muestreo del agua
residual en la EDAR Los Monasterios se realizé del efluente del humedal superficial.

Figura 4.14. Tratamiento terciario en la EDAR Los Monasterios, mediante humedales
artificiales: a) flujo superficial y b) flujo subsuperficial

Los pardmetros evaluados del agua residual se describen en la Tabla 4.2, los cuales
se analizaron semanalmente, con el fin de conocer las condiciones reales en cada
ensayo del laboratorio. El pH, la conductividad y el oxigeno disuelto se midieron en
un equipo de sondas manual de medicion universal. Los demds pardmetros fueron
analizados mediante test Spectroquant de Merck®. En dicha tabla se indica ademds,
el método en el que se basa el test correspondiente para cada pardmetro.

Tabla 4.2. Pardmetros analizados del agua residual.

Pardmetro Método de andlisis Interva-lo de Unidad
medida
pH
Conductividad pS/cm
Concentracion de sales al/l
Oxigeno disuvelto mg O2/I
Temperatura °C
Turbidez Fotométricamente 1-100 NTU
Fosfato (PO43-) ISO 6878 0.01-5.00 mg P/I
Amonio (NH4) ISO 7150-1 0.01-3.00 mg N/I
Nitratos (NOs) FOlomEiE Omadenes g5 ga0 mg N/I
nifrocompuesto rojo)
Nitritos (NO2) EPA 354.1 ,QQE?;\DA}ZOO' DIN EN 010802 mg N/
DQO ISO 15705 4-40 mg/I
Aluminio APHA 3500-Al-B y DIN ISO 0.02-1.2 mg Al/l

10566 E30
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4.2.4. Pruebas de adsorcion

3.2.5.1. Isotermas de adsorcion

Los ensayos de equilibrio o isotermas de adsorcion se llevaron a cabo para determinar
la capacidad mdaxima de adsorciéon de fosfatos sobre el material adsorbente (fango).
Se decidié evaluar sélo la adsorcidon del fosfato, porque representa entre el 95-98%
del fésforo total (7.56 -8.18 mg P1/l). Para realizar el ensayo, se puso en contacto 500
ml de agua residual con una concentraciéon de fosfatos conocida (entre 7.5y 8 mg
P-PO4%/1), con cantidades de lodo crecientes comprendidas entre 1y 25 g lodo/I.
Aunqgue la concentracion de soélidos del agua residual es baja (5 mg SS/1), se filtro,
para evitar interferencias con el proceso de adsorcion del material.

Figura 4.15. Imagen del ensayo del equilibrio de adsorcién

Las soluciones se mantuvieron en agitacién a 150 rom en un equipo de Jar Test como
se muestra en la Figura 4.15. Condicién similar se utilizd en otros estudios, 150 rom
(Navarro, 2004), 200 rom (Razali, 2007) y 400 rom (Nawar, 2015). La agitacion
permanecié hasta alcanzar el equilibrio (punto en el cual la velocidad de adsorcion
es igual a la desorcion). Los ensayos se realizaron a temperatura media de 21 °C y a
un pH promedio de 8.6.

Posteriormente se retiraron las muestras de los agitadores y se filtfraron usando un filtro
de 0.45 um, para separar los sélidos del liquido. La concentracion de fosfatos fue
determinada con un espectrofotémetro, segin procedimientos operativos estdndar.
Conociendo la concentracion de fosfatos en la fase liquida se determind la
concentracion del soluto en la fase sélida con la ecuacién (12). Ecuacion que resulta
después de aplicar un balance de materia.

|4
qe=(Ci— C)* Ec. (12)

Donde:
e (Mg P- PO4%/g):concentraciéon del soluto en la fase sélida, esto es cantidad
de fosfato adsorbido por unidad de masa del lodo.
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Ci (mg P- PO4*/I): concentracion inicial del soluto en la fase liquida.

Ce (mg P- PO4/l): concentracion en equilibrio del soluto en la fase liquida.
V4 (I): volumen de la solucion.

m (g): masa del adsorbente.

Las isotermas de adsorcion se realizaron para los cuatro tamanos de particulas de
material adsorbente y por duplicado para obtener datos representativos.

Antes de realizar los ensayos se determind el tiempo en el cual se alcanza el equilibrio,
para ello se prepard una solucion del agua residual con 20 g/l de lodo, la cual se
mantuvo en agitacién durante 30 horas y se determind la concentracion de fosfatos
en el fiempo. Finalmente, se relaciond la concentracion inicial del soluto con la
variacion de la concentracién en el tiempo. Los resultados de este ensayo indican
gue en 24 h la relacion C/Co es muy baja y apenas varia si s&e mantiene mds tiempo.
Por ello se decidid establecer como tiempo de equilibrio 24 horas.

Los datos obtenidos se analizaron utilizando los modelos de Langmuir y Freundlich
para determinar los pardmetros de adsorcidn correspondientes.

3.2.5.2. Ensayos en columna

Los ensayos en columna se realizaron con un tamano de particula del material
adsorbente de 0.83 - 2.38 mm. Se selecciond este tamano porque se demostré que el
material tiene una buena conductividad hidrdulica y entre los dos tamanos mas
grandes es el que presentd una mayor capacidad mdxima de adsorcién. La forma
de operar fue en régimen discontinuo y contfinuo. Las columnas se utilizaron para
simular sistemas de humedales subsuperficiales de flujo vertical.

Las columnas fueron alimentadas con el agua residual del efluente de los humedales
artificiales de flujo horizontal de la EDAR de Carricola y de la EDAR Los Monasterios.
Los ensayos se efectuaron a temperatura ambiente entre 16 y 21°C. En las Ultimas
semanas del experimento se adiciond P al agua residual, mediante una solucion de
KH2PO4 hasta obtener una concentracién media de 10 mg P- PO43/I, con el fin de
acelerar la saturacién de las columnas y mantener unas condiciones medias de
concentracién tipica de un agua residual urbana.

1. Operacion en régimen discontinuo

La operacion en régimen discontinuo se realizé en una columna de PVC con un
didmetro interno de 6 cm y una longitud de 40 cm. Para la preparaciéon de la
columna se rellend 2 cm de espesor con gravas de didmetro entre 0.5y 1.0 cm,
como soporte al material adsorbente y evitar que el mismo saliera en el efluente.
La altura del material adsorbente fue de 32 cm con una masa de 629.54 g.
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En la Figura 4.1, se muestra una fotografia del montaje de la columna con
operacion en régimen discontinuo. El experimento se realizd a temperatura
ambiente con oscilaciones entre 16 y 21 °C. Ademds de evaluar la remocion de
fosforo se analizaron los mismos pardmetros del agua residual de entrada que se
describen en |la Tabla 4.2.

Figura 4.16. Imagen del montaje experimental utilizado en el estudio de adsorcién en
discontinuo.

2. Operacién en régimen continuo

La operacion en continuo se realizd en una columna de metacrilato con didmetro
de 18.9 cm. Al lgual gue en la columna de régimen discontinuo se rellend la parte
inferior con gravas de didmetro entre 0.5 y 1.0 cm ocupando un espesor de 2.5
cm, sobre las cuales se colocd 28 cm del material adsorbente que corresponde a
una masa de 6323.80 g. La operacion se realizé con una carga hidrdulica
superficial (CHS) que varié entre 0.09 y 0.22 m3/m2d, lo que corresponde a un
caudal medio diario de 2.5y 6.3 1/d respectivamente.

En la Figura 4.17 se muestra el esquema del montaje experimental realizado con
operacion en régimen continuo, para la cual se utilizé una bomba peristdltica
Biokontroll - Mark 2 con frecuencia de giro ajustable. Para la alimentacion se utilizé
un tanque reservorio el cual se llenaba diariamente de acuerdo al caudal tfratado.
El caudal a la salida se controld con una llave de paso y el agua tratada se
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almacend en un tanqgue. La columna se mantuvo con un nivel por encima del
material, con el fin de reducir caminos preferenciales. Los andlisis se realizaron de
una muestra compuesta diaria.

Bomba peristdlfica
&g
i jo IO
o

Confrolador

P

i
i

Tangue de
almacenamiento

Gravas Material adsorbente

Agua tratada

Figura 4.17. Esquema del montaje experimental en el estudio de adsorcién en régimen
confinuo.

En la Figura 4.18 se muestra una imagen general del montaje experimental
realizado, donde se puede observar todos los elementos descritos anteriormente.

BIC (ONTROLL
mark 2

Figura 4.18. Imagen del montaje experimental utilizado en el estudio de adsorcién en
confinuo.
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3. Velocidad de eliminacién de P en los ensayos en columna

Para evaluar la velocidad de eliminacion de P-PO4 se utilizd un modelo de
eliminacién de primer orden simplificada (Ec. 13), que describe la relacion entre la
eliminaciéon de Py el tiempo de retencidén hidraulico (TRH), la cual ha sido utilizada en
otfros estudios similares (Babatunde et al., 2009) para evaluar la eliminacién de P en
relacion al TRH con datos de sistema de humedales subsuperficiales verticales a
escala de laboratorio.

C.=Ciexp (KT:H) Ec. (13)
Donde:
Ciy Ce (Mg P- PO4/l). concentracion de P- PO del influente e efluente
respectivamente.

K (m/d): constante de velocidad de eliminacion.
TRH (d): tiempo de retencion hidrdulico
h (m): profundidad efectiva.

4.2.5. Ensayo de la aplicabilidad del fango para eliminar fésforo en el tratamiento
fisico — quimico de aguas residuales.

Ademds de evaluar la capacidad de adsorcion de fésforo sobre el fango, se evalud
la factibilidad de reutilizarlos directamente en el fratamiento fisico — quimicos, para la
eliminacién de un porcentaje del fésforo de las aguas residuales. Segun los estudios
de Horth et al. (1994), citado por Babatunde y Zhao (2007) se demostré que bajo
ciertas condiciones de adicién éptima de lodo de aluminio en el tfratamiento fisico
guimico de aguas residuales se mejora la eliminacion de fosfatos al igual que la
eliminacion de grasas, aceite, DQO y SST, potenciando su eliminacion cuando se
combina con un coagulante quimico.

Los procesos fisico-quimicos en el tratamiento de las aguas residuales se utilizan
principalmente para eliminar material coloidal o sustancias solubles presentes en el
agua, mejorando el funcionamiento de la planta de tratamiento. Si el proceso se
realiza antes de la sedimentacién primaria, disminuye la carga orgdnica que llega al
tratamiento bioldgico, con lo que aumenta la capacidad de fratamiento de la
planta.

El agua residual utilizada en este ensayo es la que ingresa a la EDAR de Carricola,
recolectada en el punto 1 (entrada al tanque Imhoff 1) que se describe en el numeral
4.1.2. Este ensayo se llevdé a cabo poniendo 20 g de fango con un tamano de
particula de 0.83 — 2.38 mm en un (1) litro de muestra. Se utilizd estd concentracion,
dado que, en los ensayos de las isotermas de adsorcidn de fésforo, se demostrd que
a esta concentracion el equilibrio se alcanza rdpidamente.

La solucidon se puso en agitacion a 120 rom (mezcla rdpida) durante 1 minuto,
posteriormente se redujo la velocidad a 45 rom (mezcla lenta), y se mantuvo esta

|
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velocidad unos 25 min, con la finalidad de reproducir las condiciones de un
tratamiento fisico quimico habitual. Posteriormente, se vertid el contenido del vaso en
el cono Imhoff y se dejé decantar durante 60 minutos, periodo en el cual se realizé
mediciones de la turbidez del sobrenadante y el volumen sedimentado a lo largo del
tiempo. Las muestras a medir fueron sacadas a 5 cm del borde superior de la solucion,
evitando la resuspension del fango. Después de los 60 minutos se determinaron sélidos
suspendidos y la concentracion de fosforo del sobrenadante.

En la Figura 4.19 se muestran las imdagenes de la realizacién del ensayo durante la
agitacion y sedimentacion en el cono Imhoff. El ensayo se compard con un blanco
(muestra sin lodo), empleando el mismo procedimiento.

Figura 4.19. Ensayos de coagulacion-floculacién. a) agitacion y b) sedimentacién en cono
Imhoff

4.2.6. Ensayo de plantaciones

Para evaluar el crecimiento de las plantas sobre el fango se realizd una siembra de
seis tallos de la especie carrizo comun (Phragmites australis) en un recipiente con un
didmetro interno de 18.9 cm y una altura de 45 cm. Se puso una base (8 cm) de
gravas de didmetro entre 0.5y 1 cm y sobre las gravas 4408.52 g de fango con un
tamano de particula entre 2.30 -9.50 mm. El frasplante se realizé en la primera semana
de marzo de 2017 de una plantacién que estaba despuntando su crecimiento. Se
efectud un seguimiento durante siete semanas. Las plantas se regaron dos veces por
semana con agua residual fratada de la EDAR de Carricola, la misma que se utilizd
en los ensayos de columna.

En la Figura 4.20 se muestra las fotografias durante la siembra de las plantas en la que
se incluye una foto de la maceta de donde se tomaron las plantas y en la que se
puede observar que estaban comenzando a rebrotar.
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Figura 4.20. Siembra plantaciones. a) maceta de donde se tomaron las plantas y b)
carrizo comun trasplantado.

4.2.7. Andlisis estadistico

Se calcularon los valores medios y las desviaciones estdndar de los resultados en la
eliminacioén del nitrégeno inorgdnico disuelto (NID), conformado por amonio, nitratos
y nifritos de los ensayos en las columnas de flujo discontinuo y continuo para cada
TRH en los que se operd cada sistema. Se realizé ademds un andlisis estadistico
empleando un paquete informdtico STATGRAPHICS plus 5. En primera instancia se
averiguo si los datos presentaban una distribuciéon normal, mediante la prueba de
Shapiro-Wilk. En funcion de los resultados de las pruebas de normalidad se aplica un
andlisis u otro: si las variables presentan una distribucion normal se realiza el andlisis de
la varianza (ANOVA) vy, si no lo son, se utiliza una prueba no paramétrica (test de
Kruskal-Wallis).

El andlisis estadistico se realiza para conocer si existen diferencias significativas entre
los grupos de datos y ver si algin grupo presenta mejor rendimiento. Como
significancia estadistica se tomd para el error de tipo | una probabilidad del 5% o
menor (p< 0.05).
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5. RESULTADOS Y DISCUSION

5.1. CARACTERISTICAS DEL AGUA RESIDUAL

En la Figura 5.1, se muestra la evolucion de los pardmetros analizados en el agua
residual (efluente de los humedales artificiales de la EDAR de Carricola) desde
octubre de 2016 a marzo de 2017. Las concentraciones medias de fosforo, nitrdgeno
amoniacal y nitrato desde octubre a diciembre fueron 7.5 mg P- PO43/I, 42.8 mg N-
NHs*y 9.7 mg N-NQOs, las cuales disminuyeron un 60% aproximadamente a partir del
mes de enero de 2017. Esta diminucion de las concentraciones es debido a lluvias
intensas presentadas en estos meses (enero-marzo) con precipitaciones mensuales
medias de 264 mm (Instituto Valenciano de investigaciones agrarias (RIESGOSIVIA). El
agua residual fue analizada cada semana y su variacion no fue significativa con
respecto ala medicidninicial. Las barras de error representan la variabilidad alo largo
del mes.

Igualmente, la conductividad eléctrica y la salinidad disminuyeron de 1200 a 738
uS/cmy de 0.4 a 0.1 g/l respectivamente a partir del mes de enero de 2017.

Fosfatos 50 —e—NH4 —4—NO3 NO2
- 10 40
>~
o 8 < 30
o z
(o) 8 e}
£ £ 20
4
2 10 A\
0= ' ) " ) ) ) ' 0 - T T T > 7 Y
Oct Nov Dic Ene Feb Marz oct Nov bic Ene Feb Marz
meses de medicion meses de medicion
—e— Turbidez —&— pH —e— Conductividad —#&— salinidad
é r9 1400 r 0.5
) -8 £
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'_E, s F7 % - 0.4
§a L& 21000 g
2, -5 8 800 ros3 o
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2 P e F 02 E
T 400 3
1 2 S L 0.1
1 200
0 - T 0
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Figura 5.1. Evolucion de los pardmetros del agua con la que se realizd los experimentos (EDAR
de Carricola desde octubre de 2016 a marzo de 2017)

El agua residual tratada de la EDAR los Monasterios se empled en las Ultimas semanas
de marzo y primera de abril de 2017, la cual presentdé concentraciones medias de
3.37 mg P/l de fosfatos, 0.40 mg N/I de nitrégeno amoniacal y 13.70 mg N/I de nitratos.
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5.2. COMPOSICION FiSICO - QUIMICA DE LOS FANGOS

El lodo deshidratado tiene una densidad aparente entre 0.68 y 0.69 g/cm3 y una
porosidad entre 60y 62% a un tamano de particula de 2.38-9.50 mm y 0.83-2.38 mm,
respectivamente. Estos son valores comparables con otfros estudios de materiales
adsorbentes para eliminar el fésforo en sistemas de humedales artificiales que varian
entfre 0.60-1.80 g/cm?3 para la densidad aparente y entre 30y 45% para porosidad (Del
Bubba et al., 2003; Babatunde et al., 2009 y Navarro et al., 2014). No obstante, una
vez se puso en funcionamiento las columnas y al estar el lodo en contacto con el
agua, éste se expandid, lo que produjo que la porosidad disminuyera de 60% a 33%,
para un tamano de particula de 0.83-2.38 mm.

Por ofro lado, la conductividad hidraulica del lodo a un tamano de particula de 0.83-
2.38 mm fue de 158 m/d, determinada a partir del método de carga constante y
aplicando la ecuacién 11, valor que se encuentra en el rango tedrico (60 -1000 m/d)
establecido para tamanos de parficula entre 0.5 y 3 mm (Kadlec y Wallace, 2008). La
conductividad hidraulica es superior a los establecidos para arenas medias y gruesas
que se encuentran en el rango entre 6 - 36 m/d (Kadlec y Wallace, 2008). El resultado
obtenido indica que el lodo a un tamano de particula de 0.83 - 2.38 mm presenta
buena capacidad de infiltracion y puede ser utilizado en estado puro, sin mezclarlo
con otros materiales para mejorar la conductividad hidrdulica.

No obstante, se debe tener en cuenta en el diseno de humedales arfificiales por
ejemplo, que la conductividad hidrdulica se va reduciendo con el paso del tiempo
por retencion de sdlidos y crecimiento del biofilm, por lo que es necesario adoptar un
factor de seguridad (Garcia y Corzo, 2008).

Los valores de densidad aparente, porosidad, porcentaje de humedad, sélidos
suspendidos volatiles, conductividad hidrdulica y velocidad de vaciado se muestran
en la Tabla 5.1.

Tabla 5.1. Pardmetros fisicos — quimicos del material adsorbente a diferentes tamanos de

particula
, <0.063 0.063-0.83 0.83-2.38 2.38 -9.5
Parametro
mm mm mm mm
Humedad (%) 7.3 7.8 7.7 -
Densidad aparente : : 0.69 0.48
(g(cm?)
SSV (%) 27.2 26.4 26.2 -
Porosidad - - 0.60 -0.33 0.62
Conductividad  hidraulica 158
(m/d)
Velocidad media de 79
vaciado (ml/min) ’
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5.3. PRUEBAS DE ADSORCION

5.3.1. Isotermas de adsorcion

Los resultados del ensayo para la determinaciéon del tiempo de equilibrio se muestran
en la Figura 5.2. En ella se puede observar que el ratio C/Co disminuye rdpido en las
primeras horas del ensayo. Las concentraciones en equilibrio se alcanzaron mds
radpido para un tamano menor de particula. Para los famanos de 0.06 - 0.83 mm y <
0.06 mm, el equilibrio se obtuvo a partir de las é h y fue mds lento para el tamano de
particula de 2.38 — 9.50 mm. En consecuencia, se tomd un tiempo de equilibrio de 24
horas. En otros estudios similares el tiempo de equilibrio ha sido de 48 h (Babatunde et
al., 2009) y de 24 h (Razali, 2007).

1.0 1
S | e 238-95mm  ® 0.833-2.38mm
o . —4—0.063-0.833mm % <0.063mm
I e
0.6 1
L ‘
L m
0.2 T \a o
[ & - g T= C—
00 & D . — T
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22 24 26 28 30 32

Tiempo (h)

Figura 5.2. Relaciéon entre C/Co en funcién del tamano de particula, usando una dosificacion
del adsorbente (lodo) de 20 g/l y una concentracién inicial de fésforo de 7.60 mg P-PO./I

Una vez fijado el tiempo de equilibrio, se procedid a realizar los ensayos tipo “batch”
para obtener las isotermas de adsorcidén. Transcurrido el tiempo de equilibrio, se
analizd la concentracién en equilibrio (Ce) vy se determind la cantidad de fosfato
adsorbido por el adsorbente (ge) aplicando el balance de materia al sistema, segin
la ecuacion (12).

Para ajustar los datos experimentales al modelo matemdatico de Langmuir, se linealizé
la ecuacién (1) en la forma de la ecuacion (14). Los resultados de la Linealizacién se
muestran en la Figura 5.3.

C C 1
“=—1 Ec. (14)

de Amiax bqmax

Estd expresion permite calcular la capacidad maxima de adsorcion y la constante
de Langmuir, a partir de la pendiente (1/gméx) Y de la ordena en el origen (1/bgmex)
que resulta de la regresion lineal de los datos experimentales.
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Figura 5.3. Linealizacién de los datos experimentales para ajustar al modelo de Langmuir.

Los valores obtenidos de la capacidad mdxima de adsorcidon a las condiciones
experimentales se presentan en la Tabla 5.2, con valores de Rzentre 0.77 y 0.95. La
mayor capacidad mdxima de adsorcion de fosfatos obtenida fue de 2.34 mg P-
PO43/g que corresponde a un tamano de particula inferior a 0.06 mm, sin embargo,
la diferencia con un tamano de particula entre 0.83 y 0.063 mm (2.23 mg P- PO43/Q)
es de 4.7%. Una diferencia muy pequena para el esfuerzo que supone llegar a un
tamano tan pequeno. Por ofro lado, a ese tamano seguramente no filtraria bien el
agua, por lo que habria que mezclarlo con arena/gravilla.

Por otro lado, los tamanos mds grandes de 2.38 — 9.50 y 0.83 — 2.38 mm, mostraron
capacidades de adsorcion mas bajas de 0.85y 1.23 mg P- PO43/g respectivamente,
resultados que son de esperar dado que a un menor tamano de particula mayor serd
el drea de contacto y por ende mayor la capacidad de adsorcion.

Tabla 5.2. Pardmetros del modelo de Langmuir de las isotermas de adsorcién de fosfatos
sobre el fango a diferentes tamanos de particula.

Tamaio de particula Qméx b R2
(mm) (mg P- PO43-/g) (I/mg)
<0.063 2.34 0.52 0.76
0.063 - 0.83 2.23 0.53 0.91
0.83 - 2.38 1.23 0.86 0.95
2.38-9.5 0.85 0.62 0.81
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Los datos experimentales junto con el ajuste del modelo de Langmuir se muestran en
la Figura 5.4. Como se observa, el modelo de Langmuir representa adecuadamente
los datos experimentales.

a) Tamano: <0.06 mm b) Tamano: 0.06 - 0.83 mm
32.5 1 2.5 -
(2] . — ® Experimental
= ° Exr{)e.rlmentol § o Tedrico
0"20 Tedrico 00-,2 0 -
o £
%)].5 1 015
£ o
) . 4
0_1 .0 1.0
0.5 Omex = 2.34 mgP/g nax = 2.23 mg P/g
‘ b=0.521/mg 0.5 1 b =0.531/mg
00 +—r—rrrrrrrrrrrrrreeeeeT T e I
0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 0 1 2 3 4 5 6 7 8 9
Ce (mg P -PO3/I) Ce (mg P- PO3/1)
c¢) Tamano: 0.83 - 2.38 mm d) Tamaio: 2.38 - 9.50 mm
A2.5 1 ~2.5 7
Ry ® Experimental Q qméx = 0.85 mg P/l ® Experimental
9420 Teori %920 - =0 5
S edrico 0<r2.0 b= 0.621/mg Tedrico
& &
%—)1.5 1 ) 00-,1.5 E
E E
0 1.0 1 1.0 1
o Lo Fo
05 Cme= 1.23 MgP/g 05 1
b =0.861/mg S
OO i T T T S — OO UL B B N N L L N B L L L L L L B 1
0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 0 1 2 3 4 5 6 7 8 9
C. (mgP -PO3 /) Ce (mg P-PO,*/1)

Figura 5.4. Modelo de Langmuir de las isotermas de adsorcidn de fosfatos en el lodo de los

tamanos a) < 0.06 mm, b) 0.06 - 0.83 mm, c) 0.83 - 2.38 mm y d) 2.38 - 2.50 mm.

En la Tabla 5.3 se compara los resultados obtenidos de la capacidad mdaxima de
adsorcién de fosfatos con otfros estudios realizados a tamanos de particula similares.
Se observa, que el lodo evaluado en este estudio presenta una capacidad de
adsorcién superior a ofros materiales de origen mineral como la zeolita, la caliza y la
dolomita y, de subproductos industriales (escorias de horno), cuya capacidad de
adsorcién es mds limitada. La capacidad de eliminaciéon del lodo a un tamano 2.38 -
9.50 mm (0.85 mg P-PO43/q) es superada sélo en un 16% por el filtralite P (1.018 mg P-
PO4*/g), producto de origen comercial.

En comparaciéon, con las capacidades de adsorcion de los lodos de ETAP, los
resulfados obtenidos son similares a los estudios de Yang (2006), Razali (2007) vy
Navarro (2014) con valores que varian entre 0.7 y 3.5 mg P-PO4s&/g a pH entre 7y 9.
Sin embargo, la capacidad de adsorcion obtenida en el estudio de Babatunde et al.
(2009) es superior hasta 8 veces mds (10.2 mg P- PO4/g a pH 9) a las encontradas en
este trabajo (1.23 mg P- PO4*/g a pH 8.6) para un tamano de particula de 0.83-2.38
mm. Unas de las razones que puede describir este hecho, es que las concentraciones
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iniciales de fosforo que utilizé Babatunde et al. (2009) son muy elevadas (0 y 360 mg

P- PO/I).

Tabla 5.3. Capacidades mdximas de adsorcion de fosfatos sobre diferentes materiales

Tamano de Qmax
Material , H Aut
ateria particula (mm) P (mg P- PO43-/g) vior
Zeolita 42-12.2 6.5 0.46 Drizo et al., 1999
Caliza 6.8-12.6 7.8 0.68 Drizo et al., 1999
. Prochaska y
Dolomita 1.2-26.3 7.8 0.168 Zouboulis, 2006
Arenas cc?n oxidos de 03-0.4 537 037 Martin et al.,
hierro 2013
Escorias de horno 0.125-4 mm - SISl escono.cns’rollno Johansson, 1999
0.15 - 0.4 escoria amorfa
A Addm, et al.,
Filtralite P 0.5 -4 mm 10.7 1.018 2007
Lodo - Al 4.3 3.5
(Ci = 48 mg P/) 0.063 - 2.36 9 0.7 Yang et al., 2006
Lodo - Al
9 2.05
(Ci=5mgP/l <2.36 4 333 Razali et al., 2007
Teq =24 h) ’
Lodo-Al
(Ci=0-360 mg P/ 0.4-1.8 ’ s sabalee e
Teq = 48 h) -
Lodo - Al 1.09 (Ci=10 mg P/l
2.10-3.2 N ,2014
(Teq= 24 h) 0-320 / 2.58 (Ci =20 mg P/l) avarro, 20
Lodo -Al : 5 621 Nawar et al.,
(Ci=20 mg P/l 2015
<0.06 2.34
Lodo-Al 0.06-0.83 2.23
. Est tudi
(Ci= 7.6 mg P/I) 0.83-2.38 8.6 123 ste estudio
2.38-9.50 0.85

Teq = Tiempo de equilibrio y Ci=concentracién inicial de P- PO43

El modelo matemdtico de Freundlich también representa apropiadamente los datos
experimentales, como se muestra en la Figura 5.5. La ventaja que presenta el modelo
de Langmuir es que permite determinar la capacidad mdaxima de adsorcion.
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Figura 5.5. Modelo de Freundlich de las isotermas de adsorcién de fosfatos en el lodo de los
famanos a) < 0.06 mm, b) 0.06 - 0.83 mm, c) 0.83 - 2.38 mm y d) 2.38 - 9.50 mm.

Los valores de los pardmetros del modelo de Freundlich se muestran en la Tabla 5.4,

con R2 que varia entre 0.86 y 0.98 para tamanos de particula de 2.38 = 9.50 mm y 0.06
—0.83 respectivamente.

Tabla 5.4. Pardmetros del modelo de Freundlich de las isotermas de adsorcidon de fosfatos
sobre el fango a diferentes tamafos de particula.

Tamano de particula Ks )
(mm) (/9) n X
<0.063 0.75 0.54 0.96
0.063 - 0.83 0.72 0.51 0.98
0.83 - 2.38 0.54 0.43 0.95
2.38-9.5 0.34 0.38 0.86

Segun Ferrer y Polo (2005), los valores del exponente (1/n) menores que la unidad se
consideran favorables, ya que implican una alta tendencia a la adsorcidon para
concentraciones bajas del soluto. Esta capacidad aumenta conforme aumenta el
tamano de particula del absorbente en este estudio. En cuanto ala constante Ky, que
relaciona la afinidad entre el soluto y el material adsorbente, se puede observar que
a menor tamano de particula mayor es el valor de Ky, indicando que hay una mayor
afinidad del fosfato a un tamano de particula menor de lodo.
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5.3.2. Ensayos en columna

5.3.2.1. Operacion de las columnas en flujo continuo y discontinuo

En la Figura 5.6 se muestra un grdfico de la eficiencia de eliminaciéon del fésforo tanto
de las columnas de flujo continuo y discontinuo en funcién del tiempo. Las dos
columnas eliminaron fésforo eficazmente durante el tiempo del experimento (125 y
70 dias para las columnas de flujo discontinuo y continuo respectivamente). Durante
este periodo, la eficiencia media de eliminacién de P- PO43-fue del 99.7% para ambos
sistemas de operacion. La concentracion media de P en el influente durante los
primeros 51 dias para la columna en flujo discontinuo fue de 7.5 P- PO4*/I, desde el
dia 52 hasta el dia 115 se operd con una concentracidn media de 3.3 mg P- PO43/I.
A partir de este momento se incrementé el P del influente con una soluciéon de KH2POyg,
a 10 mg P-POs3-/1. Igualmente, para la columna de flujo continuo la concentracion
de P en el influente se incrementd de 3.3 a 10 mg P- PO43/I a partir del dia 40. A pesar
del incremento de P la eficiencia de eliminacion permanecid constante.

Eliminacion Fosfatos
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20% 1 x Flujo discontinuo A Flujo continuo
0% + . . . ; ; ; .
0 20 40 60 80 100 120 140
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Figura 5.6. Eficiencia de eliminacion de fosfatos en las columnas experimentales en funcién
del tiempo.

Por otro lado, la velocidad de eliminacion de P en la columna de flujo discontinuo
incrementd de 0.92 a 4.0 g P- PO4#/m2d cuando se aumentd la carga hidrdulica
superficial (CHS) instantdnea media de 0.12 a 0.40 m3/m2d y la concentracion de P
en el influente. En la columna de flujo continuo a CHS entre 0.09 y 0.22 m3/m2d la
velocidad media de P adsorbido fue de 0.33 g P-PO43/m2d (Figura 5.7), indicando
que si se frabaja a mayor CHS en la columna de flujo confinuo se obtendria
igualmente, un buen rendimiento de eliminacién de P y una mayor velocidad. Este
resultado muestra que el lodo presenta buena capacidad para adsorber fésforo y es
muy alta si se compara con sistema de humedales artificiales sin relleno adsorbente.
En la EDAR de Carricola, por ejemplo, la eliminacion varia entre 0.05 y 0.15 g/m2d,
para una CHS de 0.035 m3/m2d. En comparacién con otros estudios de materiales
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adsorbentes, la velocidad mdxima de eliminacion (4.0 g P-PO4/m?2d) obtenida se
encuentfra en los rangos tedricos que oscilan entre 2.7 y 14.6 g P- POs&/m2d

Babatunde et al. (2011b).
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Figura 5.7. Masa de fosfatos acumulada eliminada por m2en las columnas: a) flujo discontinuo y b)
flujo continuo.

Aungue los voluUmenes de agua tratados durante el tiempo del experimento fueron
significativos (80 y 166 litros en la columna de flujo discontinuo y continuo
respectivamente), no se logréd alcanzar el punto de saturacién del P en el material
adsorbente. Segun la capacidad mdxima de adsorciéon (1.23 mg P- PO4*/g) el lodo
adsorbe hasta 277 g P- PO4*/m2, lo que equivale a 775 mg P para la columna de flujo
discontinuo y 7778 mg P para la de flujo continuo, lo que significa que se ha saturado
sélo el 56 y 9% de su capacidad de adsorcién para cada columna (Figura 5.8).
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Figura 5.8. Relacién entre la concentracion de efluente y el influente y acumulacion de P anadido
frente al adsorbido: a) flujo discontinuo y b) flujo continuo.

La relacién entre la concentracion de P-PO4 en el influente y en el efluente, es
practicamente cero (Figura 5.8), Io que significa que todo el fésforo anadido en las
columnas (433 y 716 mg P-PO43) ha sido adsorbido por el lodo (432 y 715 mg P- PO+
para la columna de flujo discontinuo y continuo respectivamente). A partir de lo cual
y con la capacidad de adsorcion, se calcula que es necesario 34 y 706 | adicionales
de agua residual en las columnas en discontinuo y continuo respectivamente para
saturar el medio, siempre y cuando se tenga una concentraciéon media del influente
de 10 mg P-PO43/I.

Es de senalar, que en los ensayos realizados como se menciond en el apartado 5.2,
la porosidad del material adsorbente disminuyd al comienzo del experimento
pasando de 60 a 33%, y por ende su volumen Util. La primera aplicacion de agua
residual en la columna de flujo discontinuo fue de 0.52 | y tras su vaciado sélo se lixivid
0.3 1, momento en el cual se continuo aplicando el mismo volumen (0.3 1) hasta el dia
70. En este momento se aprecié una reduccién de infiliracion del medio, dado que
se formaba una Iédmina libre de agua (0.8 -1.1cm) sobre la capa del material,
correspondiente a un volumen entre 0.02 y 0.03 |, el cual no interaccionaba con el
medio adsorbente. Por lo tanto, a partir del dia 70 se optd por anadir el volumen
necesario para saturar el medio, evitando que se formara una ldmina de agua. El
volumen de agua residual anadido en cada repeticion varié entre 0.260 y 0.280 I.

5.3.2.2. Influencia del TRH en la velocidad de eliminacidon del fosforo.

La adsorciéon de fosfatos sobre el material adsorbente (fango) en la columna de flujo
discontinuo se evalud a diferentes tiempos de retencién hidrdulico (TRH) (24, 12, 4, 2,
1, 0.5 y 0.25 h). Los primeros ensayos se readlizaron a TRH de 24 horas, pero fras
evidenciar la adsorcion de fodo el P-PO+ que ingresaba al sistema, se fue
disminuyendo el TRH hasta 15 minutos, observandose que en este fiempo el P también
era adsorbido.
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La constante cinética de eliminacion (k) evaluada con la ecuacién empirica (Ec.13)
a diferentes TRH se muestra en la Tabla 5.5. Como se observa el valor de K disminuyd
con el aumento del TRH, lo que se puede inferir que un aumento del TRH puede no
mejorar la eliminacién de P. El valor mas alto (211 m/d) se obtuvo a un TRH de 0.25 h
y a un TRH de 4 h fue de 13.4 m/d que comparado con los resultados del estudio de
Babatunde et al. (2009), es superior un 38% (8.3 m/d a un TRH de 4 h), lo que ratifica
gue el lodo presenta una buena capacidad de adsorber fésforo.

Tabla 5.5. Relacion de la velocidad de eliminacion del P- PO43-con el TRH.
TRH (h) | K(m/h) | Representacién
Flujo discontinuo

0.25 8.80 =12 Velocidad de adsorcién

E0
X
0.50 4.42 8
6
1.0 2.04 4
2
2.0 0.95 N .
0 1 2 3 4
4 0.56 TRH (h)

Flujo continuo

Velocidad de adsorcion

11 418 q
£,
16 2.82 3
2
20 2.15
1
28 1.69 0 , . . . .
0 10 20 30 40 50
49 0.70 TRH (h)

La velocidad de eliminacién de P en la columna en flujo continuo se evalud a TRH de
11, 16, 20, 28 y 49 horas. Igual que en la columna de flujo discontinuo, la velocidad
disminuyd al aumentar el TRH (4.18 a 0.70 m/d), sugiriendo igualmente que un
aumento del TRH no mejora la eliminacién de P, lo que supondria que la columna de
flujo confinuo se puede trabajar a mayores CHS, sin embargo, no se realizaron
ensayos aumentando la CHS dado que se tenia una limitacién del volumen de agua
residual fratada disponible.
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4.3.2.3. Comportamiento del pH y el aluminio en el efluente.

Se ha demostrado que el lodo de la ETAP La Presa en Manises tiene potencial para
ser utilizado en sistemas de tratamiento a escala real para remover fosforo. Sin
embargo, como el aluminio es el principal componente del lodo, se tiene la
preocupacion de que pueda ser lixiviado al reutilizarlo en el fratamiento de las aguas
residuales y se convierta en una amenaza para el medio ambiente y la salud. Cabe
senalar que los efectos toxicos del aluminio afectan a todas las formas de vida
incluidos los seres humanos, los animales, los peces y las plantas. En las plantas, por
ejemplo, los efectos toxicos del Al se observan en asociacion con Al soluble (Al¥*) que
es bioldgicamente disponible en suelos y aguas dcidas (pH<5.5) pero es
bioldgicamente inactivo a pH entre 5.5y 8.5 (Babatunde et al., 2011q).

Por tanto, se realizd un seguimiento del Al en el efluente de las columnas al igual que
el del pH (Figura 5.9), para evaluar si hay posible liberacion del Al durante la
reutilizacion del lodo para la adsorcién del fésforo.

+ Influente 4 Efluente ¢ Aluminio Efluente Q) ¢ Influente A Efluente ¢ Aluminio Efluente b)
9 - -+ 0.20 9 o oo . - 0.20
o o 1
0 sane g Ao we o
8 oo B yp o 2xRds 8 ;..1"1“ mARL S 20
7 1 0.15 7 1 A - 0.15
6 ] 6 4 —_
| s . 3
s ] = i
T < X -
o 4 T 0.10 o 2, 0.10 o
® o 1 £ 3 > £
3 £° §§ 0® ] o
2P 0 gw % 1 005 28, 008
1 %°§8 * 3 b4 Sowde 11 @ oamon® o 00 060 00 @
o . . . . 1 0.00 0 , . , 0.00
0O 20 40 60 80 100 120 140 0 20 40 60 8
Tiempo (d) Tiempo (d)

Figura 5.9. Seguimiento de pH y concentracion del Al en el efluente de las columnas: a) flujo
discontinuo y b) flujo continuo.

Los resultados muestran que, aungue se observd al principio de los experimentos
cierta liberacion de Al, el nivel de Al liberado en el efluente fue bastante bajo, con
concentraciones que oscilaron entfre 0.02 a 0.08 mg Al/l para ambas columnas (flujo
discontinuo y continuo). Estos valores son inferiores al limite establecido en la
referencia regulatoria de 0.2 mg/l como mdaximo aceptable para consumo humano
(Real Decreto 140/2003). A pesar de que el pH en el influente y efluente permanecié
casi constante durante el fiempo del experimento con valores enfre 7 y 8.5, se
presentd en las primeras semanas de operacidén, una variabiidad de la
concentracién de Al en el efluente (Figura 5.9) y, posteriormente, la concentracién
permanecioé por debajo del limite de deteccidn del espectrofotdmetro (0.02 mg Al/l),
por lo que se le ha asignado este valor. De lo anterior se puede inferir, al igual que en
el estudio de Babatunde et al., (2011a) que la adsorcion de foésforo en el lodo
contribuye a reducir la liberacion del Al, dado que a medida que el lodo acumula
fosforo, se reduce su liberacion.
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4.3.2.4. Evolucion de la turbidez y conductividad eléctrica en el efluente

Se realizé un seguimiento a la turbidez del efluente durante la operacion de las
columnas (Figura 5.10). Como se observa, durante la primera semana de operacion
de la columna de flujo discontinuo hubo un aumento significativo de la turbidez en el
efluente (449 NTU), con una concentracion de sdélidos en promedio de 74 mg SS/I. El
aumento de la turbidez es debido al arrastre del material tras el vaciado de la
columna. La turbidez disminuyd a partir de la segunda semana de operacion hasta
1.5 NTU en promedio permaneciendo constante durante el tiempo del experimento,
con valores inferior a la del influente (2.2 NTU). Esto sugiere la necesidad de realizar un
lavado del material antes de la puesta en marcha de operacion.

A diferencia de la columna del flujo continuo, la turbidez en el efluente durante todo

el tiempo del experimento fue inferior a la del influente, con valores entre 0.2 y 1.4
NTU.

a) flujo discontinuo b) flujo continuo

500 —— Influente —a— Efluente
—&— Influente —— Efluente
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Figura 5.10. Evolucién de la turbidez a lo largo del tiempo del experimento de las columnas: Q)
flujo discontinuo y b) flujo continuo.

Por otro lado, se realizd seguimiento a la conductividad eléctrica del efluente de las
columnas (Figura 5.11), comportamiento que estd directamente relacionada con la
salinidad (correlacion de 0.99).
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Figura 5.11. Evolucién de la conductividad y salinidad a los largo del tiempo del
experimento de las columnas: a) flujo discontinuo y b) flujo continuo.

Como se observa en la Figura 5.11, durante los primeros dias de operacion se presentd
un aumento de la conductividad eléctrica en el efluente de las columnas, lo que
explica la liberaciéon de sales tras el lavado del mismo. Sin embargo, a partir de la
segunda semana de operacién la conductividad eléctrica y la salinidad en el
efluente fueron ligeramente inferiores a la del influente.

El pH y la conductividad eléctrica oscilaron en promedio entre 7y 8.5y entre 717 y
1100 uS/cm respectivamente, lo que puede inferir que debe soportar el crecimiento
de las plantas y el desarrollo del biofilm que son la base en el fratamiento de aguas
residuales mediante humedales arfificiales. El pH durante los experimentos estuvo en
el rango fipico (5.1 -8) para el tratamiento de aguas residuales y la conductividad
eléctrica se mantuvo por debajo de los 4 ds/m, valor mdximo aceptable para que se
presente un buen desarrolle de las plantas por la salinidad (Babatunde et al, 2009) y
mds aun porque no hay una liberacién de aluminio significativa que pueda afectar
al desarrollo de las plantas.

4.3.2.5. Comportamiento en la eliminacién del nitrégeno

En la Figura 5.12 se muestra la evolucion del nitrogeno inorgdnico disuelto (NID),
representado por el nitrdbgeno amoniacal, nitratos y nitritos, durante el tiempo del
experimento en las columnas de flujo discontinuo. El nitrdgeno amoniacal en el
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influente representa el 89% del NID, mientras que los nitratos y nitritos el 10.7 vy 0.3%
respectivamente.
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Figura 5.12. Evolucién del NID en la columna de flujo discontinuo.

La eliminacién en promedio del nitrbgeno amoniacal en la columna de flujo
disconfinuo fue del 61.0% y del NID fue del 30.7% hasta el dia 110. En este tiempo la
concentraciéon media del nitrdgeno amoniacal en el influente fue de 35.1 mg N-NH4*/I
y durante este mismo periodo la concentracidn media de nitratos y nitritos en el
efluente fue del 15.1 y 0.3 mg N/I, respectivamente, lo que representa un 73 y 57%
mds de lo que se ingresd al sistema. La eliminacion de nitrdgeno en humedales
subsuperficiales se produce a través de diversos procesos: adsorcion de NHs*,
asimilacién microbiana, nitrificacion/desnitrificacion (Vymazal, 2007). En este caso se
puede sugerir que el principal proceso de eliminacién de nitrégeno en la columna de
flujo discontinuo es probablemente debido a los procesos de nitrificacion y
desnitrificacion, por el aumento de la concentracion de NOs y NO2 en el efluente.

No obstante, a partir del momento en el cual la concentracion de amonio en el
influente fue inferior a 0.5 mg N/I (dia 111), hubo un aumento de su concentracion y
de nitratos en el efluente durante 10 dias siguientes, liberdndose aproximadamente
0.3% (2.5 mg N-NH4*) del amonio total (783 mg NH4*) que se habia eliminado hasta el
dia 110. Se puede inferir, que el lodo adsorbié un porcentaje del amonio, pero que
comparado con el total eliminado, el proceso principal que remueve el amonio del
sistema, es la nitrificaciéon. Lo anterior indica que el material adsorbente en estudio,

___________________________________________________________________________________________________________|
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no solo tiene la capacidad de adsorber fésforo sino también las condiciones éptimas
para que se desarrolle el biofim bacteriano y en especial las bacterias nitrificantes,
que no requieren de materia orgdnica biodegradable para su crecimiento, por la
concentraciéon baja que presenta el agua residual tfratada en el influente del sistema.

En la Figura 5.13 se muestra la evolucion del NID en la columna de flujo continuo.
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Figura 5.13. Evolucion del NID en la columna de flujo continuo.

La concentracién de NID en el efluente en la columna de flujo continuo durante los
primeros 6 dias fue mayor a la concentracién del influente, que corresponde
bdsicamente al aumento de nitratos (Figura 5.13), esto apunta que al inicio del
experimento se liberd nitrdbgeno en forma de nitratos del nitrdgeno total que tiene el
lodo (6300 mg N/Kg).

La eliminacién de amonio y de NID hasta el dia 27 fue del 81.3 y 68.8%
respectivamente (para la eliminacion del NID no se tuvieron en cuenta los primeros
dias de operacion), momento en el cual disminuyd a 65.8y 31.1% en promedio. Esta
disminucion del rendimiento parece estar relacionada con el aumento del caudal
(Figura 5.13). Ello implica una disminucion del TRH que podria no ser suficiente para
lograr unos mejores rendimientos. Otfra razén, puede deberse al agotamiento del
oxigeno disuelto.
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Una vez la concentracion de amonio en el influente disminuyd de 24.2 a 0.4 mg N-
NH4*/I (dia 55) la concentracion en el efluente aumentod ligeramente, ratificando que
el lodo podria haber adsorbido amonio. No obstante, lo liberado frente alo eliminado
no es significativo, por lo que se puede decir que el proceso principal de eliminacién
de nitrégeno es por la nitrificacion y desnitrificacion.

Influencia del TRH en la eliminacion de nitrégeno

En la Figura 5.14 se muestra la relacion entre el porcentaje de eliminacion del amonio
y del NID con el TRH, mediante box-plots. De esta manera es posible determinar la
influencia del TRH con la eliminaciéon del nitrdbgeno. En cada box-plot, la linea central
naranja representa el porcentaje medio de eliminacion. El extremo superior de la caja
define el percentil 75%, la subdivisidn intermedia la mediana y el extremo inferior el
percentil 25% de los datos. Las barras de error o bigotes de caja muestran el limite
superior e inferior (percentil 75% mds 1.5 veces el rango intercuartilico y percentil 25%
menos 1.5 veces el rango intercuartilico, respectivamente), siendo el rango
intercuartilico la diferencia entre el percentil 75 y 25%. Los valores superiores e
inferiores a dichos extremos se consideran valores andmalos (representados mediante
puntos).

Para el andlisis de los box-plots no se tuvieron en cuenta los datos en la que se
presentd posibles liberaciones de amonio y de nitratos, es decir, cuando la
concentracién del amonio en el influente fue inferior a 0.5 mg N/I y los resultados de
los primeros dias de operacion de la columna de flujo continuo, donde se evidencid
liberacién de nitratos.
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Figura 5.14. Comparacion de los box-plots de eliminacién de amonio y NID con el TRH de las

columnas a) flujo discontinuo y b) flujo continuo.

Para interpretar los resultados en cuanto a la eliminacion de amonio y de NID en las
columnas de flujo discontinuo y continuo, se agruparon los datos de acuerdo a la
concentracion media del influente de NH4* y de NID con respecto al TRH (Figura 5.14).
En la columna de flujo discontinuo, se observa que la eliminacién de amonio, cuando
la concentracion en el influente es de 28.7 mg N/I es mejor a un TRH de 2 h y cuando
su concenfracion aumenta (38.1 mg N/lI), la eficiencia disminuye. Se alcanzé un
mayor porcentaje de eliminaciéon (66%) a un TRH entre 13-16 h y decrece levemente
hasta un 60% a un TRH > de 24 h. estd disminucidn parece indicar que a partir de las
16 horas se empieza agotar el oxigeno disuelto y por ende se limita el proceso de
nitrificacioén. Esto se ve reflejado en la eliminacién del NID, la cual mejora ligeramente
a un mayor TRH (eliminacion de los nitratos, por el proceso de desnitrificacion).

Segun los resultados de ANOVA, existen diferencias significativas entre los TRH para la
remocion del amonio en la columna de flujo continuo (P < 0.05), pero no existe
diferencias cuando se evalia la remocién neta de NID (P = 0.056). Sin embargo,
analizando las diferencias entre cada grupo de datos, aplicando el test de rango
multiples se encontré que si hay diferencia para el porcentaje de eliminacion de
amonio. La diferencia se encuentra entre 1y 2 h de TRHy entre 2y 3-6 h, coincidiendo
gue en estos TRH se operod el sistema con una menor concentracion de nitrédgeno en
el influente. El andlisis estadistico no encontrd diferencias significativas a partir de un
TRH de 3 h, aunque se haya presentado un ligero aumento en el porcentaje de
eliminacién neta de nitrégeno (Figura 5.14°)

En la columna de flujo continuo (Figura 5.14b), al igual que en la de flujo discontinuo
se observa que a menor concentracion de nitrdgeno en el influente, es mejor el
porcentaje de eliminacion. La eliminacion del amonio disminuyd de 79.6 a 76.8% y la
eliminacién del NID aumentd de 61.6 a 63.6 a un TRH de 14.4 a 21.6 horas. A pesar de
que la eficiencia de eliminaciéon del NH4* disminuyd y aumenté ligeramente para el
NID, se puede inferir que con el paso del tiempo se va agotando el oxigeno disuelto
y con ellos se limita el proceso de nitrificacion, pero mejora la desnitrificacion,
ratificando lo dicho anteriormente.
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Por otro lado, el andlisis estadistico ANOVA para los resultados de la columna de flujo
continuo, muestra diferencias significativas con el TRH (P < 0.05) en la eliminaciéon de
amonio (P =0.02) y de NID (P = 0.01). No obstante, se analizd con el test de rangos
multiples el comportamiento entre los TRH y se encontrdé que no hay diferencias entre
144y 21.6 hyentre 28.8y 52.8 h.

5.3.3. Resultados del ensayo de la aplicabilidad del fango para eliminar fésforo en el
tratamiento fisico - quimico de aguas residuales.

En la Tabla 5.6 se muestran los resultados obtenidos en el ensayo de la aplicabilidad
del fango en el tfratamiento fisico quimico del agua residual. Como se observa se
presentd una disminucion del fosforo del 23% en la muestra que no fiene lodo
(blanco), con respecto alas condiciones iniciales del agua residual (4.39 mg P/I). Esta
disminucion estd principalmente asociada a la sedimentacion de la fraccion
particulada del fésforo.

La solucion con el lodo presentd una remocion de fosforo del 64%, indicando que el
lodo en estudio puede llegar a ser viable para aplicarlo en los tratamientos fisico -
guimicos donde se pretende eliminar fésforo de las aguas residuales. Estd aplicacion
podria verse reflejada en el ahorro del uso de coagulantes quimicos, dependiendo
de las condiciones de las instalaciones de la depuradora a la que se vaya a aplicar.

Por ofro lado, se evalud la velocidad de sedimentacion empleando la siguiente
expresion:

V¢=LK Ec. (15)

Siendo:
Vs (m/min): velocidad de sedimentacion.
L (m): Profundidad de la capa de agua en el cono (0.38m).
K(min'): constante exponencial de sedimentacion.

Para determinar la constante exponencial de sedimentacion se realizé un agjuste
exponencial de los datos experimentales tanto de la evoluciéon de la turbidez a lo
largo del tiempo, como del volumen de los solidos sedimentados, como se muestran
en la Figura 5.15.
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Figura 5.15. Curva de sedimentacién del lodo y de la variacién de la turbidez.

El primer grafico de la Figura 5.15 representa la evolucion de la turbidez en el fiempo,
gue a su vez se puede relacionar con la disminuciéon de los sélidos en el tiempo vy el
segundo grdfico representa, por una parte, el volumen de sdélidos sedimentados en el
cono Imhoffy por ofra, la diferencia entre el volumen sedimentado al final del ensayo
y volumen sedimentado en cada momento.

Las constantes exponenciales halladas con el gjuste de la evolucion de la turbidez
(0.06 min') y la del volumen de sdlidos (0.11 min”') representan la tasa la variacion de
soélidos y la tasa de sedimentacién respectivamente, las cuales miden la desapariciéon
de los sélidos en el sobrenadante. Por lo tanto, para estimar la velocidad de
sedimentacién se tomo el valor medio de las dos constantes exponenciales (0.08 min-
1), obteniéndose una velocidad de sedimentacion de 0.03 m/min (1.82 m/h).

Tabla 5.4. Resultados del ensayo de la aplicabilidad del fango en el fratamiento fisico-
guimico del agua residual para la eliminacién del fésforo.

Mvuestra con Lodo
, Mvuestira Blanco
Pardmetro Inicial 20 g lodo/!
final % eliminacion final % eliminacién

PT (mg P/I) 4.39 3.38 23% 1.56 64%
PO43 (mg P/I) 3.62 2.72 25% 1.22 66%
Turbidez (NTU) 86.6 48.9 44% 58 33%
SST (mg $S/1) 57 42 26% 64 -12%

K(m-) - 0.057 0.089
V (m/min) - 0.02 0.03

5.3.4. Ensayo de plantaciones

En la Figura 5.16 se muestra la evolucion del crecimiento de las plantas (carrizo
comun) durante las siete semanas de seguimiento sobre el fango. Como se observa
las plantas han tenido un buen crecimiento. Durante este periodo de tiempo, han
aparecido 20 tallos nuevos de los 6 que habian sido trasplantados, demostrando que
ellodo a base de aluminio generado en el ETAP La Presa es un medio adecuado para
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el desarrollo de las plantas y que se podria utilizar satisfactoriamente como sustrato
en humedales artificiales.

Las plantas en los humedales arfificiales juegan un papel muy importante, ademas
de mejorar paisgjisticamente el entorno, pueden alargar la vida Util del material, en
el sentido de que todo el fésforo que es retenido por las plantas, es fésforo que no
quedard adsorbido. Esta importancia depende de la carga contaminante en el
influente. Si se tiene bajas concentraciones de fésforo en el influente, el papel de las
plantas es relevante. Es decir, que si la carga de fosforo en el influente es de 1460 g
P/m2ano el porcentaje que eliminan las plantas en muy bagjo (0.2%; con una
velocidad de 3.5 g P/m2ano suponiendo un cosechado al ano) en comparacion con
los que se puede adsorber. Si la carga es inferior a 100 g P/m2ano, la eliminaciéon de
fosforo por las plantas adquiere una mayor importancia (3.5%). La retirada de fésforo
por parte de las plantas podria mejorar su rendimiento si se realizan varios cosechados
en el ano (Herndndez et al., 2016).

Otras funciones de gran importancia que desempena la vegetaciéon en los sistemas
de humedales artificiales son: el aporte de oxigeno a fravés de las raices, soporte
fisico para el desarrollo de las comunidades bacterianas, mejora la estructura del
relleno, aislamiento térmico, asi como generar hdbitat para fauna acudtica,
justificando todo ello su presencia en sistemas de este tipo y la posibilidad de eliminar
otros tipos de compuestos como metales pesados, productos farmacéuticos,
cosmeéeticos, entfre otros.

T
Semana 3.

S
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6. DESARROLLO DEL MODELO MATEMATICO

6.1.1. Descripcion del modelo matematico

El modelo matemdatico desarrollado en este trabajo se aplicd en la columna de
operacién en discontinuo, el cual puede llegar a ser una herramienta Util para la
prediccion de los procesos que tienen lugar en un sistema de adsorcién en columna
y a la vez permite no sélo evaluar los procesos fisicos y quimicos sino también los
bioldgicos. Las hipdtesis y simplificaciones asumidas para el planteamiento del
modelo son las siguientes:

1. Elsistema estd compuesto de una fase sélida inmaovil y una fase acuosa movil.

2. Se asumid un proceso de flujo continuo para la modelacion, dado que el
software utilizado no permite realizar simulaciones en flujos discontinuos.

3. Se asumio un sistema de mezcla completa y una biopelicula (biofilm) que crece
en la superficie del material.

4. En el sistema ocurren los procesos de nitrificacion y desnitrificacion.

5. Existe una entrada de oxigeno al sistema a través de los vaciados.

6. El proceso de adsorcion de fosfatos se produce rdpidamente y puede tener
lugar bajo condiciones de equilibrio de adsorciéon y por transferencia de materia
interna.

Columna Qi Glet
Qin # ——
) N
Propiedades Biofilm (LF)
I 3 S
densidad  Porosidad
r
Volumen de poro
Difusion
«—r Matriz solida
Ca Gy Xy
4~ Procesos —
— T B.io\c’)gicos Fisicos y quimicos
Cu Gy o T
Hidrelisis v lisis X
L Adsorcion
e Crecimiento X
Volumen dtil

Figura 6.1. Esquema de los procesos que tiene lugar en cada particula del fango.

La Figura 6.1 representa a modo general, el funcionamiento del modelo. La
biopelicula (biofiim) estd conformada por una matriz sélida y por agua del poro en la
que se encuentran sustancias disueltas (Ca) y particuladas (Cp), estas sustancias se
mueven hacia y desde el volumen Ufil. El crecimiento o decadencia de los
microorganismos que conforman la matriz sélida conducen al crecimiento del
espesor del biofim (LF), al igual con las sustancias particuladas, como la materia
orgdnica lentamente biodegradable (Xs) y la inerte (Xi). En el biofilm ocurren los
procesos de transformacion de las sustancias que ingresan al sistema. Dichos
procesos se describen en la Tabla 6.2.
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El modelo describe los procesos, las cinéticas y los coeficientes estequiométricos que
en conjunto determinan las transformaciones de los componentes simulados,
siguiendo el balance de materia en estado no estacionario y para un sistema de flujo
continuo.

Algunos modelos como CWMI1 engloban en una Unica variable los nitritos y los
nitratos, porque consideran directamente el paso de amonio a nitrato, representada
mediante el crecimiento de las bacterias autdtrofas, sin embargo, como en el
seguimiento y evaluacion del funcionamiento de la columna se observd eliminacion
de nitrébgeno amoniacal y a la vez la aparicion de nitritos y nitratos, se decidié
modelar los nitritos y los nitratos como dos variables distintas, representadas por los
microorganismos amonio-oxidante y nitro-oxidantes respectivamente. Por otfro lado,
como el funcionamiento de la columna fue en condiciones aerobias y andxicas no
se tuvieron en cuenta los procesos anaerobios. Se considerd un proceso de re-
aireacion por el efecto del vaciado periddico.

Los componentes que conforman la estructura del modelo, se describen en |la Tabla
6.1. En total el modelo estd conformado por 13 componentes (8 solubles y 5
particulados).

Tabla 6.1. Componentes utilizados para modelar el funcionamiento de la columna.

Componente Descripcion Unidad
So2 Concentracion de oxigeno disuelto g O/l
Concentracién de materia orgdnica
D 3
S soluble biodegradable 9 bQO/m
Hracié teri o
s Concer? racion de materia orgdnica 9 DQO/m?
soluble inerte
Sro4 Concentracion de fosfato gP/md
SNH4 Concentracién de nitrdbgeno amoniacal g N/m3
Snos Concentracién de nitrato g N/m3
Sno2 Concentracion de nitrito g N/m3
SN2 Concentracién de nitrégeno gaseoso g N/m3
XH Concentracién de bacterias heterdtrofas g DQO/m3
Concentracién de bacterias amonio-
Xamm . ! ! I g DQO/m3
oxidantes
Concentracion de  bacterias  nitro-
Xnir . g DQO/m3
oxidantes
Concentracion de materia orgdnica
X . . DQO/m3
s particulada lentamente biodegradable 9 bQO/
Xi Con'cen’rroc!on de materia orgdnica 9 DQO/m?
particulada inerte

Las bacterias heterotrofas (Xw) utilizan la materia orgdnica faciimente biodegradable
como fuente de carbono y de energia, mientras que las bacterias amonio-oxidantes
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(Xamm) Y nitrito-oxidantes (Xnr) utilizan como fuente de carbono el CO2y como fuente
de energia el amonio vy el nitritro respectivamente. La lisis de las bacterias genera
materia orgdnica inerte (Xi) y materia orgdnica lentamente biodegradable (MOLB,
Xs,) como también nutrientes que son liberados al agua intersticial nuevamente. La
MOLB (Xs) es hidrolizada mediante los microorganismos heterdtrofos en condiciones
aerobias y andxicas, este proceso a su vez produce materia orgdnica soluble
biodegradable e inerte (Ss y Si). En la Figura 6.2 se muestra el metabolismo de las
bacterias Xu, Xamm y 1as Xnr.

) R
Energia Debris Energia Debris
S5 X S Xl
Biomasa - Biomasa -
L . Lisis
-~ Heterotrofa Bis + Heterotrofa
‘ (XH) ‘ (XH)
Anabalismo Anabolismo
MOLB MOLB
Nutrientes Xs Nutrientes Xs
Hidrolisis —— § Hidrolisis —— §;
. 0, - 0,
Amonio (NH,*) i Debris Nitrito (NO,) Energia Debris
Xl X
Biomasa Biomasa
€0, . Amonioc-oxidante — €0, " Nitrito-oxidante —
(XAMM) Lisis ) f (XNIT) _isis
Anabolismo Nutrientes MoLB Anabolismo Nutrientes MOLB
Xs Xs
8s < Hidrolisis — 8§, $s < Hidrolisis —-S;

Figura 6.2. Esquema del metabolismo de las bacterias Xu, Xamm Y Xnir
Fuente: Adaptado de Ferrer y Seco, 2007

En cuanto al proceso de adsorcién de fosfatos, en una primera etapa, el modelo se
resolvié asumiendo que la adsorcion tiene lugar bajo condiciones de equilibrio y en
consecuencia, la concentracion de fosfatos en la fase liquida y en la fase sélida estd
relacionadas mediante la isoterma de equilibrio. En este caso, el equilibrio de
adsorcion se evalud con el modelo de Langmuir (Ec. 1), el cual indica que la
velocidad de adsorcién (Raa) €s igual a la velocidad de desorcion (Rae).

La velocidad de adsorcién viene representada por la siguiente ecuacion:

Ryq = kadMscd(qm - CI) Ec. (16)
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Siendo Ca (g/m3) la fraccién disuelta del soluto, Kad la velocidad de adsorcion
(m3/g.d)., Ms (Kg) la masa del sdlido y gmaxy q (9/KQ), la capacidad mdaxima de
adsorcién y concentracion del soluto en el sélido respectivamente.

La velocidad de desorcién por unidad de tiempo viene dada por:

Rge = kdequ Ec. (17)

Siendo Kqe (1/d) la velocidad de desorciéon de primer orden.

Segun Chapra (1997) la curva del modelo de la isoterma de Langmuir representa dos
regiones, para niveles altos de contaminante, la curva es de cinética de orden Oy la
otra regién viene representada por una cinética de ler orden o lineal. La regién lineal
puede ser modelada asumiendo que cuando g << gmax €xisten gran cantidad de
espacios disponibles para que tenga lugar el proceso de adsorcion. Lo que se
deduce que la tasa de desorcion es independiente de la concentracion de sdélidos
(fango) y depende Unicamente de la concentracion disuelta, por tanto la
concentracién del soluto en el sélido (q) se estima con la siguiente ecuacion:

q-= ded Ec. (18)

Siendo Kg (m3/kg) el coeficiente de particion, el cual representa la pendiente de la
parte lineal de la isoterma de adsorcidn e indica que la concentracion de solidos es
proporcional a la concentracion disuelta, de esta manera se establece que la
fraccion del soluto permanece constante tanto en su forma particulada como
disuelta.

Dada las ecuaciones anteriores se puede relacionar la fraccion particulada y disuelta
del soluto en funcion del coeficiente de particion (Ka), como se muestra a
continuacion:

dCd

d_t = ch,in - ch + kdequ - k:ldMSCd Ec. (19)

d ’

2= Qpin — Qcy — kaeMsq + kggMgcq  Ec.(20)

Siendo K'ad = KadQmax (M3/kg.d)

Asumiendo el equilibrio local, se deduce un balance general (Ec. 21), el cual resulta

de la suma de las ecuaciones que se encuentran en funcion de la fraccién disuelta y
particulada (Ec. 19 y Ec. 20).

V% = QC;, — QC Ec. (21)
t

74



A5y UNIVERSITAT = Lok
[ | POLITECNICA
"“ mJ VALENCIA m I h
Donde
C=C4+C, Ec. (22)
Cd = FdC Ec. (23)
Fqes la fraccion disuelta y se expresa mediante la ecuacion 24

1
Fd = 1+kgm Ec. (24)

Siendo m (kg/m3) la concentracién de sdélidos (fango).

En una segunda etapa, el modelo se resolvidé asumiendo que el proceso de adsorcion
estd gobernado por la transferencia de materia en el interior de los poros del
adsorbente, en la cual se utilizd una expresidon cinética lineal que se describe

mediante la ecuacion 25.

";’—;’ =K,*q Ec. (25)

Donde
Ko (d1): coeficiente de primer orden de transferencia de materia infraparticula.
g (g/kg): concentracion del soluto en el sélido.

En la Tabla 6.2 se muestra la matriz estequiométrica en la que se representan los
componentes y los procesos incluidos en el modelo, en la Tabla 6.3 se relacionan las
cinéticas de reaccién que tiene lugar a los procesos modelados y en la Tabla 6.4 los
coeficientes estequiométricos.
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Tabla 6.2. Matriz estequiométrica del modelo que describe los procesos que tiene lugar en una columna de lecho fijo.

Proceso So2 Ss St Spoa SnH4 Snos Sno2 Sn2 Xu | Xamm Xnrt Xs X1 Cinética
1. Hidrolisis aerobia 1-fSi fSi U1ros UinH4 -1 i
2. Hidrolisis anéxico 1-fSi fsi | Uzeor | o -1 2
3. Crecimiento aerobio 1 -1/Yy 1Yy Vspos Vsniia o Fs
de XH

4. Crecimiento andéxico 1Yy Varos Vanie 1 ; ;éYH] [—1 + 1/YH] 1 ra

de Xu : 2.86
5. Lisis de Xy Uspo4 UsnH4 -1 1-fx; fxi rs

1 3.42 v L
6. Crecimiento de X - -1 AMM 1/Y. 1 e
AMM Yamm 1PBM _INBM /Y amm
7. Lisis de Xaum U7pos4 U7NH4 -1 1-fy fxi ry
1.15 . .

8. Crecimiento de Xnir " Yurr -1PBM -INBM UYNT | 1Y 1 rs
9. Lisis de Xnir Uopoa UonH4 -1 1-fy, fxi ro
10. Re-aireacion 1 rio
11. Adsorcion de Spos -1 ri
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Tabla 6.3. Cinéticas de los procesos que representa el modelo

Proceso Cinética del proceso
. .. Xs/
1. Hidrolisis = K 0. t-20 Xu So2 X
. 1= Kn.Ogn = X Koo 1 S “H
aerobia K, + s/XH ozh T 902
— Xs/

2. Hidrolisis "= K g t-20 Xu Koon Snos

andxica 2= Tn-Tlosn Okn K, + XS/X "Kozn + S0z Knosn +Swos "

H

7. Crecimiento

aerobio  de T3 = py. 60 20 = Swa Spos X

XH 3 H Koz + Soz Ks + S5 Kynan + Snua Kpoan + Spos ™
8. Crecimiento

andxico  de Yo = g, t-20 Ss Kozn Snos SnH4 Spoa ¥

XH * He oSk TH Ks+ S5 Kozu + S0z Knosu + Snos Knuan + Svua Kpoan + Spoa ™
9. Lisis de XH s = by. 0y 720 Xy
6. Crecimiento . g, t-20 So2 Snna Spoa ¥
de XAMM 6 = Hamm-Zamm "Kozamm + Soz2 Knan + Snua Kpoar + Spoa” ™
7. Lisis de XAMM = B G e R
8. Crecimiento _ So2 Snua Spo4 Sno2

Tg = pir- Ot~ Xnir

de XNIT
9. Lisis de XNIT
10. Re-aireacion

11. Adsorcion de
SPO4

Koanit + Soz2 Knuanir + Snua Kpoanir + Spoa Knoznir + Snoz
_ t-20
7o = byir-Onir Xnir

r10 = Ka. (Sozsat — So2)

T11 = Kag-Spos

Tabla 6.4. Coeficientes estequiométricos del modelo

V1po4 = Vzpos = ipxs — ipss- (1 — fs;) — ipsy. fsr
1

U3ppos = Vsapos = % lpss — lppm
H

Uspos = V7pos = Vgpoa = ippm — ipxs- (1 — fx1) — ipxr- fxi

Vinna = Yanga = inxs — inss- (1 = fs1) — insr- for
1

UsnH4 = U4NH4 — % Inss — liBm
H

Usnha = U7pos = Yonma = inpm — inxs- (1 — fx1) — inxi- fxi
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6.1.2. Software utilizado: AQUASIM

Se utilizo el software AQUASIM para la implementacion de la matriz estequiométrica
descrita en la Tabla 6.2. AQUASIM es un programa disefado para la simulaciéon e
identificacion de sistemas acudticos que son de gran importancia en las ciencias
ambientales. Aquasim es un programa de libre distribucion que fue desarrollado entre
los anos de 1991 — 1994 por el Instituto Federal de Ciencia y Tecnologia del Medio
Ambiente (EAWAG).

Se caracteriza por trabajar con un lenguaje de programacion flexible, donde es
posible simular procesos de fransformacion, asi como modelos especificados por el
usuario (Reichert P, 1998).

5.1.2.1. Simulacion

La modelacion en Aquasim requirié definir fres elementos: La variables, 1os procesos y
el compartimento (Figura 6.3), para poder realizar las simulaciones.

== AQUASIM Modelo_Columna = | O S|
File Edit Calc View Window Help |
@iwaﬁables ) . | 28 (] Edit Processes ) P
bt = Mew Adsorcion_5P04 o Hew
o = g:giﬁh‘werobio
Eriqsgharge |i| Q g:gﬁ:;{.&noxico
epe_XaMM Q Hidralisis_Aerobia Q
gt i |l [ [ s |
2 =1
mg:\"l Resp_*AMM
INSS —_ | |
mils l/Edit Compar‘tments) P
IPEM N~
:Egg Columna A Mew L Close
Type:
[—— |
[ e |
EEN
i |
- Close
Type:

Figura 6.3. Cuadro de didlogo de Aquasim donde se define las variables, los procesos y
compartimento.

o Variables: Las variables representan las concentraciones de las sustancias y los
pardmetros del modelo. Los componentes del modelo se ingresan al programa
como variables de estado que son las calculadas por el modelo. Las
concentraciones de entrada como variable tipo lista real con el tiempo como

1 ——
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argumento. Los pardmetros objeto del andlisis de sensibilidad y de calibracion
se infrodujeron como variable constante y el resto de pardmetros como
variables de programa o férmula.

Edit Real List Variable [
Name: |SNH4_in
Description: |inf|0w concentration of SMH4
Uit g M/m3
Argument: |t j
Std Deviat: % global " individual
Rel Std. Dew.: |0 Abs. Std. Dew.: |1
Minimurm: 1} M aximum: Te+009
Argument Value Pairz: a8
70 28.7 - Read
71 287
72 287 Wiite
73 287
74 22 |
75 22 B
7B 22 4
| | | Add
|nterpalation: « linear " spline ™ smooth
[ active for sensitivity analysis 1

Figura 6.4. Eilemplo de definicién de una variable tipo lista real, concentracién de entrada
de NH4.

o Procesos: Los procesos (fisico-quimicos y bildgicos) definidos en el modelo se
ingresaron como procesos dindmicos (Figura 6.5), modalidad que permite
describir la expresion cinética comun de cada proceso y sus coeficientes

estequiométricos correspondientes, de acuerdo a la matriz estequiométrica
(Tabla 6.2).

Edit Dynamic Process &
Mame: |GID_><.-'-‘«MM
Description: |Erecimientu de 28k
Rate: |mu~'—‘l.MM"Tepta_mu-’-‘«MMA[Temperatura-2ﬂ]"[5D2.-"[KD2.-’-‘«MM+SD2]]
Stoichiometry:  Variable : Stoichiometric Coefficient
Fhibdbd 1 -

SHH4 : 1AM )-INEM
S02: 13425 AMM)
SHOZ: 17 AMM

SP0O4: 1PEM

Add | |

ak. Canicel

Figura 6.5. Ejemplo de la edicion de un proceso dindmico, crecimiento de las bacterias
amonio-oxidantes.
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Compartimento: La modelacién se realizdé en el compartimento “Biofilm

Reactor compartment” el cual describe un reactor con un volumen de agua
completamente mezclado y con un biofilm que crece en la superficie del
sustrato, permitiendo no sélo evaluar la transformacién de los procesos si no
también la colmatacién del sistema. La colmatacion es un aspecto muy
importante en aplicaciéon de humedales artificiales subsuperficiales. En el
compartimento se definen las variables, los procesos activos, las condiciones
iniciales y las cargas de entrada, asi como de la densidad de las variables
particuladas y la difusividad de las variables solubles. (Figura 6.6).

Edit Biofilm Reactor Compartment ﬂ
M ame: |D:|Iumna Comp. Index: |0
Description: |Biofilm reactor
Options: Yariables Processes | Init. Cond. | Inpuit |
Properties af: Farticulate ' ariables | Diszolved ' ariables |
Reactor Type:  * confined Reactor Wolume: W
" unconfined |2g—
Pore Volume:  ©* liquid phase anly " with suspended solids
Biofirm Matrix:  ©* rigid " diffusive
Surf. Detach.: {* global velocity:
|0
Biofim drea: |15
Rate Porosty: |0
Murn, Grid Ptz |10 Resolution: & low Ao,
v active for calculation
ak. | Cancel |

Figura é.6. Cuadro de didlogo donde se especifica las caracteristicas del compartimiento
“Biofilm reactor”.

5.1.2.2. Andlisis de Sensibilidad

Esta opcidén permite realizar un andlisis de sensibilidad lineal de las variables en
relacion a cada pardmetro incluido en el modelo. Este andlisis ademds permite
estimar la incertidumbre de cualquier variable en funcidén de los errores lineales de

propagacion (Reichert, 1998).

El andlisis de sensibilidad en Aquasim se encuentra en funcion de la sensibilidad
absoluta - relativa (Ec. 26), la cual mide el cambio absoluto en y (variable
dependiente) por un 100% de cambio en p (pardmetro estimado).

ar __
yp

dy

dp

Ec. (26)
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5.1.2.3. Calibracion

Aquasim permite estimar los pardmetros del modelo (variables constantes) mediante
la minimizacion de la suma de los cuadrados del peso de las desviaciones entre los
resultados calculados por el modelo y las observaciones medidas, como se muestra
en la siguiente ecuacion:

Yobs,i~Yi([®) 2
X2(p) =X, (—” : ) Ec. (27)

Oobs,i

Donde:
Yobsi: ES el valor observado de la variable dependiente al tiempo i.
Oobs,: ES la desviacion estdndar de los valores observados.

Yi): Es el valor calculado por el modelo en funcién del pardmetro(p).

Aquasim hace posible la comparacién simultdnea de las variables medidas en base
a diferentes pardmetros (p). Para la estimacion, la minimizacion de la suma de los
cuadrados es realizado teniendo en cuenta las posibles restricciones del modelo y/o
de los pardmetros objeto de calibracién (valores minimos y mdximos que puede
adoptar el pardmetro constante, p)

pmin,i < pi < pmax,i

Para la minimizacién del cuadrado de la suma de las desviaciones de los datos,
AQUASIM, tiene incorporado 2 algoritmos de optimizacion: Algoritmo Simplex (Nelder
y Mead, 1965) y Algoritmo de la Secante (Ralston y Jennrich, 1978). El mds empleado
es el Simplex porque puede ser aplicado incluso empezando con valores de
pardmetros muy pobres los cuales dan lugar a suma de cuadrados de desviaciones
muy elevadas. En cambio, el algoritmo de la secante, si empieza con valores de
pardmetros muy lejos del valor que produzca un resultado dptimo global adecuado,
minimiza deficientemente el error X2

6.1.3. Andlisis de sensibilidad del modelo.

En el andlisis de sensibilidad se identifican los pardmetros que tienen mayor influencia
sobre las variables objeto de simulacién. Se recomienda realizar el andlisis de
sensibilidad antes de iniciar la calibraciéon dado que permite focalizar los esfuerzos de
calibracién en los pardmetros mads influyentes (Gargallo, 2017).

La sensibilidad del modelo se realizd con los pardmetros que se describen en la Tabla
6.5 y Tabla 6.6. Los valores de los pardmetros fueron tomados del manual de DESASS
version 7.1. Los resultados de sensibilidad que arroja el programa (Aquaisim) son en
funcidén de cada componente establecido en el modelo, por lo que se empled la
ecuacion (28), para determinar la importancia de cada pardmetro en el andlisis de
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sensibilidad con todos los componentes evaluados, sin embargo, solo se aplicd en
funcién de las componentes de SNH4, SNOz y SNOo.

k= /%Z?’:1(SK)Z

Ec. (28)

Donde

ox: sensibilidad
N: nUmero total de componentes considerados en el andlisis de sensibilidad.

Tabla é.5. Valores de los pardmetros cinéticos y estequiométricos para el andlisis de

sensibilidad.
Param. Descripcion Unidad Valor | Referencia
Re-aireacién
Ka Constante de re-aireacién a - -
Hidrdlisis
Kn Constante de velocidad de hidrdlisis d! 3 ASM2d
Ky Qoefipjenfe de saturacion/inhibicion para la 4 DQO/g DO 0.1 ASM2d
hidrdlisis
Koah Coeficiente de safuracion/inhibicion para el g Oz/m? 0.2 ASM2d
oxigeno
nnosn | Factor de correccidn de la hidrdlisis andxica 0.6 ASM2d
Knosn | Coeficiente de saturacion/inhibicion para SNO3 gN/m?3 0.5 ASM2d
o Coeficiente de correccién de la temperatura 1014 Henze et al.,
h para hidrolisis ) 2000
Fo Fr.oclcl|c.>n generada de Sl generada en la 0 ASM2d
hidrdlisis
Bacterias heterétrofas
Yu Coeficiente de rendimiento de XH gDQO/gDQO | 0.63 ASM2d
Ferrery Seco
HH Velocidad mdxima de crecimiento d! 4 2007
bu | Constante de velocidad de lisis o 0.4 ASM2d
Ks Coeficiente de saturacién para SS g DQO/m3 4 ASM2d
nnosw | Factor de correccién de la desnitrificacién. 0.4 ASM2d
OuH CoefiI(:i?nTe de correcciéon de la temperatura 1072 | Ferrery Seco
para la lisis 2007
epn | Constante de velocidad de lisis d! 1.072 Ferr%roé;eco
Ko2n | Coeficiente de saturacién/inhibicion para OD g O2/m3 0.2 ASM2d
Knosn | Coeficiente de saturacion/inhibicién para SNO3 g N/m3 0.5 ASM2d
Knuan | Coeficiente de saturacion para SNH4 gN/m?3 0.05 ASM2d
Kroan | Coeficiente de saturacion para SPO4 gP/m3 0.01 ASM2d
F Fraccion de Xi generada en la muerte y| gDQO/g 0.1 ASM2d
X respiracion de XH DQO )
Bacterias amonio-oxidantes

82



| ili K “1 > bi
Faaaly UNIVERSITA
' '||||' POLITECNICA m I h
i’ DE VALENCIA
Param. Descripcion Unidad Valor | Referencia
Yaum | CO€ficiente de rendimiento de XAMM gDQO/gDQO | 0.17 ASM2d
Mamm | Velocidad mdéxima de crecimiento d! 1 J|rgg]noez,
bamm | Constante de velocidad de lisis a 0.15 J|rgg]noez,
Ko2amm | Coeficiente de saturacién/inhibicion para OD g O2/m3 0.52 J|rgg]noez,
KN::AM Coeficiente de saturacion para SNH4 g N/m3 0.54 Jlrgg]noez,
Kroanm | Coeficiente de saturacién para SPO4 gP/md 0.01 ngg]noez,
Coeficiente de correccién de la temperatura
OpAMM - 1.11
para el crecimiento
Coeficiente de correccién de la temperatura
ObAMM . 1.11
para la lisis
Fraccién de Xi generada en la muerte y Jiménez,
Fa respiracion de Xamm 9bac/gbAo 0.1 2010
Bacterias nitrito-oxidantes
Ynr | Coeficiente de rendimiento de XNIT gbQO/gDQO | 0.07 ASM2d
Unr | Velocidad mdéxima de crecimiento 0.5 Jngg;ﬁoez,
bur | Constante de velocidad de lisis o 0.0075 J'”;g]”oez'
Koznir | Coeficiente de saturacién/inhibicion para OD g O2/m3 0.67 Jw;glnoez,
Knnanm | Coeficiente de saturacién para SNH4 gN/m?3 0.01 Jw;glnoez,
Knoanim | Coeficiente de saturacion para SNO3 gN/m?3 0.26 Jw;glnoez,
Kroanir | Coeficiente de saturacién para SPO4 gP/m3 0.01 Jw;glnoez,
Coeficiente de correccién de la temperatura Ferrery
OuNIT . 1.11
para el crecimiento Seco, 2007
Coeficiente de correccién de la temperatura Ferrery
ObNIT .. 1.11
para la lisis Seco, 2007
Fraccion de Xi generada en la muerte y Jiménez,
Fa respiracion de Xnir 9bac/gbao 0.1 2010
Tabla 6.6. Valores de los factores de conversion
Pardmetro Descripcién Unidad | Valor | Pardmetro Descripcion Unidad Valor
Contenido de N Contenido de P
inss ontenido de N1 4 N/gDQO | 0.03 ipss ontenide ce et 4 N/gbQo | 0.01
en SS SS
s Contenido de N g N/gDQO | 0.04 ipxs Contenido de P en gN/gDQO| 001
en XS XS
- Contenido de N gN/gDQo | 0.03 it Contfenido de P en 9N/gDQO | 001
en Xl Xl
Contenido de N Contenido de P en
iNBm en los gN/gDQO | 0.07 ipBM los gN/gDQO | 0.02
microorganismaos microorganismos
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Los resultados de la sensibilidad de los pardmetros en cada uno de los componentes
(SNH4, SNO2 y SNO3s) se muestran en la Figura 6.7, es de notar que sélo se ha
representado aqguellos pardmetros que afectan considerablemente la sensibilidad

del modelo.

Sensibilidad en funcion de NH,* Sensibilidad en funcién de NO,
g2, £
371 % 121
‘e o~ 7 A
T ] o
z 2 MM z l] "
g 34&“ X . s K] uLlLluHu
3 RS SESGIRIR IO 3 -3$§“§‘ agzé\ggx@@\“é‘%"@‘}e(‘
| Yoo e & T SOy IF *E Ty 0 S
5 -8 3 81 e €
e 2 213
8-13 - g

-18 -
-18 -

Sensibilidad en funcion de NO;,-

g |JJ|J e -
SIS

hd
3 RO RN LN N\
. S O Q‘:Qv\“ N cv,\‘“ é°é°v,\‘“ & &

-13 A

Sensibilidad de NO;* (g N/m3)

-18 A

Figura 6.7. Andlisis de sensibilidad en funcién del NH4, NO2 y NO3

Los signos de cada pardmetro indican que las concentraciones calculadas
aumentan o decrecen. En el caso del andlisis de sensibilidad en funcion de NHs, los
pardmetros que presentan una mayor sensibilidad son: la constante de re-aireacion
(ka), seguido de la velocidad mdxima de crecimiento de las bacterias heterdtrofas
(Mamm). Resultados que son coherentes, dado que la oxidacion del amonio lo hacen
las bacterias amonio-oxidantes en condiciones aerobias, lo que indica que a un valor
menor de estas constantes aumenta la concentracion del NH4 en el sistema.

En la Figura 6.8, se relaciona de mayor a menor la importancia de los pardmetros en
la determinacion de las concentraciones de los componentes de manera global.
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Pardmetros

Figura 6.8. Andlisis de sensibilidad del modelo.

De acuerdo a la Figura 6.8 los pardmetros mds sensibles del modelo son la constante
de re-aireacion (ka), las velocidades de crecimiento y muerte de las bacterias
amonio-oxidantes (Javmm, bavm) y nitro-oxidantes (unr, bwir), asi como los coeficientes de
rendimiento (Yu, Ynr) y los coeficientes de saturacion de oxigeno disuelto (Koanr,
Kozamm). Segun el andilisis, el modelo también es sensible a los coeficientes de
correccién por temperatura para el crecimiento y muerte de los microorganismos
(Buamm, Boamm, Bunit, BbNT, Bph). Sin embargo, en este frabajo desarrollado no ejerce
mayor influencia dado que la temperatura bajo la cual operd la columna estuvo
siempre dentro del rango de variacion pequeno (16 -21 °C).

6.1.4. Calibracion del modelo

La calibracion del modelo se realizdé para aquellos pardmetros para los cuales el
modelo resulté ser muy sensible. El rango de los valores de estos pardmetros
ingresados al programa Aguasim, se estimd en un 20% por debajo y un 20% por
encima del valor establecido en las referencias bibliogrdficas (Tabla 6.5).

Para comparar los resultados arrojados por el programa y corroborar la bondad del
ajuste entre los valores, se utilizd, el coeficiente adimensional de eficiencia Nash-
Sutcliffe (NSE) (Ec. 29) y se calculd la raiz cuadrada del error cuadrdtico medio (RMSE)
(Ec. 30).

_ _ Z?:l(yobs_ysim)z
NSE = 1 — Setioe s Ec. 29

Donde Yobs Y Yobs son la serie de datos observados y simulados respectivamente y Yoos
es el valor medio de Ios datos observados.
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Los valores de NSE corresponden a rangos de - « hasta 1.0, el gjuste es adecuado
cuando es NSE > a 0.75. Para valores de 1.0 el gjuste es perfecto y para valores
inferiores a 0.0 indican que la varianza residual obtenida en la simulacién es mayor
que la varianza de los datos observados (Gargallo, 2017). En la Tabla 6.7 se muestra
la clasificacion de la bondad en funcidn de los valores de NSE.

Tabla 6.7. Bondad del agjuste segun el valor de NSE obtenido

NSE Bondad del ajuste
>0.75 Bueno
0.36 -0.75 satfisfactorio
<0.36 No safisfactorio

Fuente: tomado de Gargallo, 2017 (Motovlov et al., 1999)

E?=1(Yobs _ysim)z
n

RMSE =J Ec. 30

Donde, n es el nUmero total de observaciones

El valor del RMSE varia entre 0 e « y cuanto menor sea el valor mejor es el ajuste siendo
un valor de RMSE = 0 un gjuste perfecto.

La constante de re-aireaciéon (Ka) en d-! fue ajustada manualmente, dado que ésta
varia de acuerdo al TRH. La Kq se estimd en funcién del nUmero de vaciados en el dia
que tuvo lugar la operacién de la columna. Una vez realizado varias simulaciones
para ajustar los valores en los cuales estd variable predice adecuadamente los
componentes simulados, se realizdé un ajuste entre el valor de la constante Ka y el
numero de vaciados mediante una linea de tendencia logaritmica con un R2de 0.87,
indicando que los valores se ajustan adecuadamente al nUmero de vaciados (Figura
6.9). Mediante dicho ajuste se obtiene la Ec. (31), que permite estimar la contante Kq
de acuerdo a la operacién de las columnas.

K, =5.46 In(VD) + 10.39 Ec. (31)

Donde
Ka (d1): constante de velocidad de re-aireacion.
VD: nUmero de vaciados en el dia.
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Figura 6.9. Relacion de la constante de re-aireacién y el niUmero de vaciados en la
operacién de la columna en flujo discontinuo.

Los valores obtenidos de los pardmetros objetos de calibracion mediante el programa
Aquasim se detallan en la Tabla 6.8. Los valores obtenidos son similares a los a los
establecidos en la bibliografia (Tabla 6.5). Por ejemplo, como en el caso del
pardmetro bu, que el valor obtenido en la calibracion (0.3 d') se encuentra en el
rango de 0.2 y 0.4 d' establecidos por Ferrer y Seco (2007) y Gargallo (2017),
respectivamente.

Tabla 6.8. Valores de los pardmetros obtenidos en la calibracién del modelo.
Pardmetro Descripcion Unidad Valor

Adsorcion

Coeficiente de transferencia de 4
materia intraparticula. d 130
Kd Coeficiente de particion m3/Kg s.m.s 20
Bacterias heterétrofas
Yu Coeficiente de rendimiento de XH g bQO/g DQO 0.743
bu Constante de velocidad de lisis d’! 0.300
Coeficiente de correccién de la

Kp

Oon temperatura para la lisis 0825
Bacterias amonio-oxidantes
Coeficiente de rendimiento de
Y amm Y AMM g bQO/g DQO 0.195
HAamM Velocidad mdéxima de crecimiento d! 1.164
bamm Constante de velocidad de lisis d-! 0.103
Coeficiente de saturacién/inhibicion 5
Ko2amm bara OD g O2/m 0.300
Coeficiente de correccidn de la
OpuamMMm L 0.988
temperatura para el crecimiento
ObamM Coeficiente de correccién de la 1.093

temperatura para la lisis

Bacterias nitrito-oxidantes
Ynir Coeficiente de rendimiento de XNIT | g DQO/g DQO 0.089
MNIT Velocidad mdxima de crecimiento 1.199
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Pardmetro Descripcion Unidad Valor
bnir Constante de velocidad de lisis da 0.020
Coeficiente de saturacion/inhibicién 3
Koanir para OD g O2/m 0.510
Coeficiente de cormreccién de la
OuNIT L 1.021
temperatura para el crecimiento
Coeficiente de correccién de la
ObNIT . 1.11
temperatura para la lisis
Factores estequiométricos y factores de conversion
inss Contenido de N en §S g N/g DQO 0.012
iNxs Contenido de N en XS g N/g DQO 0.056
i Contenido de N en los
NEM microorganismos g N/g DQO 0.087
Fraccién de Xi generada en la
Fa muerte y respiracion de Xamm, XH 'y Xnir 9bQO/g DQO 0.01

En las Figura 6.10 se observa el ajuste entre los datos observados y los simulados para
las especies de nitrégeno amoniacal, nitrito y nitrato, que se determinaron en funcién
del algoritmo de optimizacion simplex que Aquasim emplea para la estimacion de los
pardmetros.

TA + - .z
40 Concentracion de NH, 5 Concentracién de NO,-
mé Simulados ® Observados «:E 4
% 30 A DN
z )
> . 37 Simulados ® observados
@201 _ofx ¢ >
- %\ ol b » ¥ 4 =
P e’ P\ ol /o W, TR 2 1 N
o (X
10 1 ¢ . L/ 1 - ° ‘ ?
% o r o o N .
Re oo
0 , , 11 0 e NhaaloWaweS-
0 20 40 40 80 0 20 40 60 80 100
Tiempo (d) Tiempo (d)
40 -+ Concentracién de NO;-
I~ L
£
~
‘o t simulados ®  Observados
O 30 +
Z. [ CJ P
z \WWRY %
= L o LJ ¥ °
20 + ° )
L [ ] < .‘
(]
Peo °
[} "
10 \
[ )
o b
[ o
S o
0 T T T — )
0 20 40 60 80 100
Tiempo (d)

Figura 6.10. Evoluciéon temporal de las concentraciones observadas y simuladas de NH4, NO2 y NOa.
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En la Figura 6.11 se muestran las concentraciones de fosfatos obtenidas en la
simulacion de la adsorcidon gobernada por la transferencia de materia y en equilibrio.
Como se observa, ambos proceso representan adecuadamente los resultados, sin
embargo, en cuanto a la concentracion del fosfato en la superficie del material
adsorbente (fango) hay un mejor gjuste a los resultados experimentales cuando se
asume que la adsorcién es gobernada por el equilibrio (Figura 6.12).

a) Concentracién de PO, 0.5 b) Concentracién de PO,
0.5 Ev 0.4
Simulado e Observado ) Simulados e  Observado
0.4 g
= % 0-3 1
E ~
< 03
1 0.2 -
o 02
2
0.1 0.1 +
CTY [ .
0 0 Vs e -t-—w--m—*.—..—. 0 ,.L.‘O_—_-_-_p._-_-._-_‘_‘._;L
0 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80 100
Tiempo (d) Tiempo (d)

Figura 6.11. Evolucién temporal de la concentracion observada y simulada de PO4. Adsorcion

gobernada por: a) equilibrio y b) transferencia de materia.

a) Concentracién de PO, en el fango b) Concentracién de PO, en el fango (g/kg)
(9/kg)

£12 - 1.2
21.0 1 = Simulado ® Observado S 10 ,
< | ¥ 08 Simulados ® observados
2 0.8 4 e qmax (g/KQ) = ——— gmax
Y D 0.6
[- 5 - Y.
0.6 - >
= 0.4
T0.4 A "’O.

02 0.2 - ',pc'

00 sesamen
0.0 A - - ; - - 00 20 40 60 80 100
0 20 40 60 80 100

Tiempo (d)

tiempo (d)

Figura 6.12. Evolucidon temporal de la concentracion de P-PO4 adsorbida en la superficie del

material adsorbente. Adsorcidén gobernada por: a) equilibrio y b) transferencia de materia.

El valor del coeficiente de particion (Ka) obtenido en la simulacion de la adsorcion de
fosforo gobernada por el equilibrio es de 20 m3/kg, valor comparable con datos en la
bibliografia que oscilan entre 1 y16 m3/kg (Martin y Marzal, 1999), indicando que el
lodo presenta una alta afinidad con el fésforo. Por ofro lado, en cuanto al coeficiente
de transferencia de materia intraparticula (Kp) es de 11 min (130 d''), indicando que
la adsorcidn es un proceso rdpido y que no existe resistencia de transferencia de
materia por el interior de los poros del lodo. El resultado del coeficiente de
fransferencia obtenido es alto si se compara con ofros estudios de materiales
adsorbentes que varian entre 0.8 y 10 d' (lzquierdo, 2010), pero dicho valor se
aproxima a muy bien a los datos experimentales dado que en los ensayos entre los
10y 15 min la eliminacién de fésforo fue mas del 99%.
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Los valores de las concentraciones medias simuladas y las observadas se muestran en
la Tabla 6.9, al igual que los resultados de las medidas de bondad de aqjuste. En
general, la calibracion del modelo presenta un ajuste satisfactorio, con un NSE entre
0.37 y 0.65 y con un RMSE que varia entfre 0.01 y 5.33. Comparando el promedio de
las concentraciones simuladas y observadas, éstas no difieren significativamente. En
el caso del amonio, el promedio del valor simulado (15.93 g/m3) es subestimado en
un 14.8% con respecto a los valores observados (13.87 g/m3).

Tabla 6.9. Concentracién media y resultados de las medidas de bondad de ajuste obtenidos
en la calibracién

Cantidad de P-PO4

Fosfato .
Nitrito (g P /m3) adsorbido en el fango
Amonio (@ Nitrato (g P/Kg s.ms)
N/m3 N/m3
(g N/m?) N/m3) (g N/m?) L Transferencia I Transferencia
equilibrio - equilibrio -
de materia de materia
Cetizeimieeien 29.90 0.11 3.61 55 55. 0.00 0.00
media en el influente
concentracion 13.87 0.41 17.29 001 0.01 0.18 0.18
media observada
Cenzamieeen 15.93 0.65 16.13 0.01 0.08 0.19 0.09
media simulada
NSE 0.37 0.43 0.65 -0.02 -58.66 0.99 0.00
RMSE 5.33 0.41 4.76 0.01 0.09 0.01 0.11
R2 0.61 0.72 0.74 0.22 0.08 1.00 0.97

Por otra parte, evaluando la colmatacion del sistema que viene dado por el aumento
de la biopelicula (biofilm) en el sistema, éste aumenta conforme disminuye el volumen
Util y como se muestra en la Figura 6.13, el volumen Util ha disminuido un 17% con
respecto al inicial (300 ml) en los 90 dias simulados. Haciendo una proyecciéon del
fiempo en cual la columna se colmata y asumiendo unas concentraciones medias y
constantes en el fiempo de los componentes, con un caudal diario de 1 lifro
aproximadamente y asumiendo que no existe desprendimiento del biofiim, se puede
decir que la columna se colmatard a los 1200 dias (40 meses) (Figura 6.13b). Lo que
significa que se agotard primero el material por la adsorcion de fésforo que por la
colmatacién debido al crecimiento de la biopelicula en la superficie del mismo.

a) Volumen Util s Biofil (Lf) b) Volumen util T
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Figura 6.13. Representacion del crecimiento del biofilm y disminucién del volumen Util de la
columna. a) Simulacién y b) proyeccion del tiempo de colmatacion por aumento del biofilm.

90



SS22y UNIVERSITA mi h
AU poLiTEcNica

)E VALENCIA

7. CONCLUSIONES

A partir del andlisis y discusion de los resultados obtenidos en este trabajo final de
mdaster, se exponen las siguientes conclusiones:

o Ellodo a base de aluminio generado en la Estacién de tratamiento de Agua
Potable (ETAP) La Presa, Manises, Valencia, residuo de la potabilizacion del agua
en la que se utiliza policloruro de aluminio como coagulante, presentan
caracteristicas fisico-quimicas adecuadas para ser utilizado como medio
adsorbente en humedales artificiales subsuperficiales. El lodo tiene una
capacidad mdxima de adsorcidon de fésforo que varia entre 0.85y 2.34 mg P-PO4*
/g en funcién del tamano de particula, que comparada con ofros materiales
adsorbentes puede considerarse alta.

o La eliminacion de fosfatos en las columnas de lecho fijo con un tamano del
material de 0.83 -2.38 mm fue superior al 99%, demostrando el potencial que tiene
el lodo para adsorber el fosforo, alcanzdndose una velocidad de eliminacion
maxima de 4.0 g P/m2d a una CHS de 0.40 m3/m2d en los ensayos realizados. Los
resultados en la columna de flujo discontinuo demostraron ademds que este
porcentaje de remocion de fésforo se mantiene incluso a TRH muy bajos (15 min).
Un resultado colateral es que se ha observado la nitrificacion de hasta un 665.8%
de amonio y la remocién de un 31.1% de NID.

o El lodo disgregado a un tamano de particula de 0.83 - 2.38 mm presenta una
buena conductividad hidraulica (158 m/d), con capacidad de infilfracion
suficiente para tratar altas cargas hidrdulicas superficiales sin necesidad de ser
mezclado con otros materiales. Este resultado es un aspecto muy positivo ya que
implica el aprovechamiento de su capacidad mdxima de adsorcion de fdsforo,
al poder utilizarse en estado puro. Una ventaja adicional es que, al no emplear
otros materiales, no se generaria una mayor cantidad de residuo.

o Desde el punto de vista del crecimiento de las plantas, el lodo es un medio
adecuado para su desarrollo. Por una parte, el pH y la conductividad eléctrica en
el efluente de las columnas no cambid de forma significativa respecto a las
condiciones del influente y sus valores son aptos para el crecimiento de las
plantas. Por otra, la liberacién de aluminio fue muy pequena, inferior a 0.2 mg Al/l
que es lo mdéximo aceptable para consumo humano, y no se ha observado
efectos téxicos en las plantas. Muestra de ello, es que el carrizo tuvo un buen
crecimiento durante las siete semanas de seguimiento.

o Dado que las plantas presentan un buen crecimiento sobre este sustrato, se pone
de manifiesto que es un buen material para utilizarlo como relleno en sistema de
humedales artificiales. La importancia de las plantas en estos sistemas de
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humedales aumenta cuando se trabaja con bajas concentraciones de fosforo
qgue ayudan a aumentar la vida Util del medio adsorbente. Por tanto, estos
sistemas son muy apropiados en pequenas poblaciones que requieran de un
tfratamiento de afino adicional al tfratamiento secundario con humedales
artificiales sin relleno adsorbente u ofras tecnologias de bajo coste como los
biodiscos o los filtros percoladores. Pero son poco viables en instalaciones de
grandes poblaciones (> 2000 he).

Adicionalmente, también se demostré que el lodo puede ser utilizado como
sustituto de un coagulante quimico en el fratamiento fisico- quimico de las aguas
residuales para la eliminacion de fésforo. El beneficio econdmico que se podria
obtener depende del tipo de instalaciones a las que se vaya aplicar, del caudal
a tratar, de la ubicacion de la depuradora y de los costos de la trituracion del
material.

Sobre el modelo matemadtico desarrollado:

O

El modelo desarrollado muestra que la eliminacién de nitrégeno en el sistema es
principalmente por procesos de nitrificacion y desnitrificacion. Por un lado, los
valores de las constantes son razonables y, por otro, los resultados de las
concentfraciones de amonio, nitrito y nitrato  simulados se  ajustan
adecuadamente a los datos experimentales. El modelo permite predecir la
existencia de una biopelicula adherida a la superficie del material (lodo), sin la
cual no se puede simular el funcionamiento del mismo. La biopelicula va
aumentando su espesor progresivamente, lo que implica una disminucion del
volumen Util.

En cuando a la adsorcion del fésforo, la calibracién del modelo ha permitido
obtener un coeficiente de transferencia interna de 11 min (velocidad con la que
se elimina el fésforo del sistemal), lo que demuestra que es un proceso muy rapido.
Por otfra parte, en cuanto al coeficiente de particién calibrado, 20 m3/kg, indica
una alta afinidad del material por el fésforo y que el proceso aln se encuentra en
el tramo lineal de la isoterma de Langmuir.

Una simulacion a muy largo plazo mostrd que el sustrato llega a saturarse de
fosforo antes de que se colmate, porlo que su vida Util no dependerd de su posible
colmatacién por el crecimiento de la biopelicula sino del agotamiento de la
capacidad de adsorcion.

En general, el modelo desarrollado es una herramienta que puede ser utilizada
para disenar y gestionar humedales artificiales a escala piloto, lo cual seria el
siguiente paso de este estudio.
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8. DESARROLLOS FUTUROS

Se ha demostrado que el lodo a base de aluminio de la ETAP La Presa (Manises,
valencia) es un medio con potencial para remover fosforo y no presenta un riesgo
ambiental significativo al ser utilizado en humedales artificiales de flujo subsuperficial.
Sin embargo, para que esta opcidon sea factible, es necesario un estudio a largo plazo
en un sistema de humedales artificiales a escala piloto, para demostrar la eficacia
del tfratamiento, como también un seguimiento de la posible liberacién de cualquier
sustancia toxica, en especial el aluminio. No obstante, el seguimiento podria
complementarse con otros estudios dirigidos a anadlizar la influencia de ofros
pardmetros. Entre estos estudios estarian:

e Influencia de la concentracién del influente, del pH y la temperatura sobre la
adsorcion de fésforo, para evaluar su aplicacidon en aguas residuales
industriales, por ejemplo, que tiene otras caracteristicas a las aguas residuales
urbanas.

e Evaluacion de remocion de ofros contaminantes, como por ejemplo los
emergentes o metales pesados.

e Evaluacion y desarrollo de las plantas, ademds de un estudio de la
acumulacién del aluminio en las raices y tallos de las mismas.

e Es importante evaluar los posibles procesos de desorcion que de manera
natural se pueda presentar, por ejemplo, durante episodios de lluvia.

e Andlisis del fango al final de los experimentos a escala de laboratorio, para
evaluar su composicidon quimica.
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