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RESUMEN

Los humedales artificiales (HHAA) son sistemas disefiados antrépicamente para mejorar y optimizar
ciertos procesos fisicos y bioquimicos que ocurren en los ecosistemas de los humedales naturales
con el objetivo principal de eliminar contaminantes del agua. Esta tecnologia, que habitualmente se
ha utilizado para la depuracidn de aguas residuales urbanas, se esta aplicando recientemente en el
tratamiento de una gran variedad de corrientes, entre ellas las aguas eutroficas.

La eficiencia de tratamiento de estos sistemas depende de la interrelacidon de una gran variedad de
procesos y factores que dificultan el establecimiento de principios simples para su disefio y/o
explotacién. Por ello, los modelos matematicos son una herramienta Util para aumentar el
conocimiento sobre esta tecnologia y para optimizar su disefio y gestion. Durante las ultimas décadas
se ha producido un avance notable en la modelacién de los HHAA, especialmente en los sistemas de
flujo subsuperficial. Sin embargo, no se ha alcanzado un nivel de desarrollo equivalente en la
modelacién de los sistemas de flujo superficial. En esta tipologia de HHAA, donde no existe un medio
poroso a través del cual circula el agua a tratar, la influencia de factores ambientales como el viento
o la avifauna y la interaccién con la capa de sedimentos puede ser mas intensa. Por lo tanto, resulta
necesario disponer de modelos aplicables a este tipo de HHAA que permitan representar esta
casuistica particular.

En esta Tesis Doctoral se ha desarrollo un modelo mecanicista biocinético para el tratamiento de
aguas eutroéficas mediante humedales artificiales de flujo superficial. Se ha utilizado la estructura de
los modelos Activated Sludge Model (ASM) para representar los procesos que afectan a las
principales variables de calidad de aguas eutrdficas, es decir, los sdélidos en suspensién, el
fitoplancton, las distintas formas de nitrogeno y fésforo y la materia organica. El modelo se ha
implementado en el software AQUASIM vy ha sido calibrado y validado en dos sistemas reales que
han tratado durante tres afios las aguas hipereutroficas del lago de I'Albufera (Valéncia).

Una de las contribuciones mas destacables de este modelo es la capacidad para simular las
condiciones de funcionamiento de los sistemas a escala real, es decir, para reproducir las
interacciones que se producen entre el humedal artificial de flujo superficial y el medio en el que se
integra. Una aportacién novedosa de este modelo es la capacidad para simular los efectos
producidos por la actividad de la avifauna y por la accion de la velocidad del viento en la
resuspension de los sedimentos.

Otra aportacién importante es la cuantificacion del efecto de los procesos que intervienen en los
ciclos de cada variable. Con ello se ha podido determinar la importancia de la resuspensién en la
eliminacion de los solidos en suspensidn, especialmente de la provocada por la accién del viento. Asi
mismo, se ha demostrado la aplicabilidad del grado de cobertura vegetal como un pardmetro de facil
monitorizacién y valido para la simulacidn del efecto de las macréfitas emergentes en la calidad de
las aguas en los HHAA de flujo superficial, tanto en los procesos de sedimentacion y resuspension del
material particulado como en la toma de nutrientes. Por otra parte, esta investigacion ha permitido
ampliar el conocimiento sobre la inmovilidad de los microorganismos en los HHAA de flujo
superficial. También se ha comprobado que un buen grado de cobertura vegetal, asi como el
cosechado de las macrdfitas emergentes, son factores cruciales en la eliminacidon de nutrientes en
este tipo de sistemas.



RESUM

Els aiguamolls construits (AACC) sén sistemes antropicament dissenyats per a millorar i optimitzar
determinats processos fisics i bioquimics que es produeixen en els ecosistemes de les zones humides
naturals amb I'objectiu d'eliminar els contaminants de I'aigua. Aquesta tecnologia, que normalment
s'ha utilitzat per al tractament d'aiglies residuals urbanes, s’esta aplicant recentment al tractament
de diversos fluxos, com les aiglies eutrofiques.

L'eficacia del tractament d'aquests sistemes depén de la interrelacié d'una gran varietat de processos
i factors que dificulten I'establiment de principis simples per al seu disseny i/o explotacid. Per aixo,
els models matematics sén una eina Util per a augmentar els coneixements sobre aquesta tecnologia
i per a optimitzar el seu disseny i la gestié. Durant les Ultimes decades s’ha produit un avang notable
en la modelitzacié d'els AACC, especialment en els sistemes de flux subsuperficial. No obstant aixo,
no s’ha assolit un nivell de desenvolupament equivalent en la modelitzacié de sistemes de flux
superficial. En aquesta tipologia d’AACC, on no existeix un medi pords a través del qual circula I'aigua
a tractar, la influéncia de factors ambientals com el vent o les aus i la interaccié amb la capa de
sediments pot ser més intensa. Per tant, resulta necessari disposar de models aplicables a aquest
tipus d’AACC que permeten representar aquesta casuistica particular.

En aquesta Tesi Doctoral s’ha desenvolupat un model mecanicista biocinétic per al tractament
d'aiglies eutrofiques mitjancant aiguamolls artificials de flux superficial. S'ha utilitzat I'estructura dels
models Activated Sludge Model (ASM) per a representar els processos que afecten les principals
variables de la qualitat de les aiglies eutrofiques, és a dir, els solids en suspensio, el fitoplancton, les
diverses formes de nitrogen i fosfor i la materia organica. El model s’ha implementat en el software
AQUASIM i ha estat calibrat i validat en dos sistemes reals que han tractat durant tres anys les aiglies
"Albufera (Valéncia).

hipereutrofiques del llac de

Una de les aportacions més remarcables d'aquest model és la capacitat per a simular les condicions
de funcionament dels sistemes a escala real, és a dir, per a reproduir les interaccions que es
produeixen entre I'aiguamoll artificial de flux superficial i el medi en el qual esta integrat. Una
aportacié novedosa d'aquest model és la capacitat per a simular els efectes produits per I'activitat de
I'avifauna i per I'accid de la velocitat del vent en la resuspensié de sediments.

Una altra aportacio important és la quantificacié de |'efecte dels processos implicats en els cicles de
cada variable. Amb ac¢o s’ha pogut determinar la importancia de la resuspensié en I'eliminacié dels
solids en suspensio, especialment de la provocada per I'accié del vent. Aixi mateix, s’"ha demostrat
I'aplicabilitat del grau de cobertura vegetal com a un parametre de facil monitoritzacié i valid per a la
simulacié de l'efecte dels macrofits emergents en la qualitat de les aiglies en els AACC de flux
superficial, tant en els processos de sedimentacié i resuspensié del material particulat com en la
presa de nutrients. D'altra banda, aquesta recerca ha permées ampliar el coneixement sobre la
immobilitat d'els microorganismes en els AACC de flux superficial. També s'ha comprovat que un bon
grau de cobertura vegetal, aixi com la sega dels macrofits emergents, sén factors clau en I'eliminacié
de nutrients en aquest tipus de sistemes.



ABSTRACT

Constructed wetlands (CWs) are anthropically designed systems to improve and optimize certain
physical and biochemical processes that occur in the ecosystems of natural wetlands with the main
objective of removing pollutants from the water. This technology, which usually has been used for
the treatment of urban wastewater, is being recently applied for treating a great variety of flows,
including eutrophic water.

Treatment efficiency of these systems depends on the interrelation of a great variety of processes
and factors that hinder the establishment of simple principles for its design and/or exploitation.
Therefore, mathematical models are useful tools to increase the knowledge about this technology
and to optimize their design and management. During the last decades, a remarkable advance has
been produced in the modelling of CWs, especially subsurface flow systems. However, an equivalent
level of development has not been reached in the modelling of surface flow systems. In this type of
CWs, where there is not a porous medium through which the water to be treated circulates, the
influence of environmental factors such as wind or avifauna, and the interaction with the layer of
sediment can be more intense. Therefore, it is necessary having models applicable to this type of
CWs which facilitate the representation of this particular casuistry.

In this PhD Dissertation a mechanistic biokinetic model for the treatment of eutrophic water in free
water surface constructed wetlands has been developed. The structure of the Activated Sludge
Model (ASM) has been used to represent the processes that affect to the main variables of water
quality in eutrophic systems, i.e., suspended solids, phytoplankton, different forms of nitrogen and
phosphorus and matter organic. The model has been implemented in the software AQUASIM and has
been calibrated and validated in two real systems that treated hypertrophic water from Lake
I’Albufera (Valencia) for three years.

One of the most remarkable contributions of this model is the ability for simulating the operation
conditions of full-scale systems, i.e., for reproducing the interactions that occur between the free
water surface constructed wetland and the environment where it is integrated. A novel contribution
of this model is the capacity for simulating the effects produced by the activity of the avifauna and by
the action of the wind speed in the resuspension of sediments.

Another important contribution is the quantification of the effect of the processes involved in the
cycles of each variable. This has been able to determine the importance of resuspension in the
removal of suspended solids, especially that caused by the action of the wind. Likewise, vegetation
cover has been demonstrated to be an easy to monitor and valid parameter for the simulation of the
effect of emerging macrophytes in water quality in surface flow CWs, in both sedimentation and
resuspension processes, as well as in nutrients uptake. On the other hand, this research has allowed
extend the knowledge about the immobility of microorganisms in surface flow CWs. It has also been
proven that high vegetation covers as well as harvesting of emerging macrophytes are crucial factors
in nutrients removal in this type of systems.
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xiii




Simbolo (Cont.)

Descripcién

Kqg

Kdeg
Kdifu sed
kPIDup
kDO
kDO Xp
Ke

KeO

Ky

khyd oD
Kmin PO
kmN
kNHA
kNHH
kNHP
kNOH
kNOP
koa

Kveg res
Kveg sed
K

x

N
N
On

)

Pmax

Pmax uptake
I:)min

Qe

Coeficiente de particidn del fésforo inorganico

Velocidad de degradacion de las plantas

Coeficiente de variacion de la difusién entre el agua y los sedimentos
Coeficiente de saturacién del PID en la toma de P por X,
Coeficiente de saturacién del OD en la mineralizacion del PO
Coeficiente de saturacién del OD en la respiracidn de Xp
Coeficiente de extincidn luminica

Coeficiente de extincién luminica del agua pura

Constante de velocidad de hidrdlisis

Coeficiente de saturacion/inhibicién para el oxigeno en el proceso de hidrdlisis
Tasa de mineralizacidn de PO

Coeficiente de saturacidn para el amonio en el crecimiento de Xp
Coeficiente de saturacion de Syys para Xu

Coeficiente de saturacién de Sy, para Xy

Coeficiente de saturacion/inhibicién de Syns para Xm

Coeficiente de saturacion/inhibicién de Syo3 para Xy

Coeficiente de saturacidn de Syo3 para Xm

Coeficiente de saturacién de OD para X,

Coeficiente de saturacion/inhibicion de OD para X,

Coeficiente de saturacion de PID para X,

Coeficiente de saturacion/inhibicidn de PID para X4

Velocidad de crecimiento de las plantas

Coeficiente de saturacidn/inhibicién de PID para X,

Velocidad de muerte de X,

Velocidad de respiracion de Xp

Coeficiente de saturacion de Sg para Xy

Constante de atrapamiento de la CV en los procesos de resuspension
Constante de atrapamiento de la CV en los procesos de sedimentacién
Coeficiente de saturacion/inhibicidn para la hidrdlisis

Nitrégeno

Numero de aves del grupo i

Factor de correccidn de la hidrdlisis andxica

Fésforo

Concentracion maxima de P;,,; acumulado por el Xp

Tasa méxima de toma de fdsforo por Xp

Concentracion minima de P;,; acumulado por el Xp

Caudal de evapotranspiracién

Caudal que entra o sale del sistema mediante flujos subterraneos
Caudal de entrada

Caudal de salida

Caudal de precipitacién

Factor de resuspensién del grupo de aves i

Velocidad de reaccion del componente n

Temperatura

Tiempo

Volumen de agua

Velocidad de sedimentacion de PIT

Velocidad de sedimentacién de PO

Velocidad de sedimentacion de Xssr

Velocidad de sedimentacion de Xp

Velocidad de sedimentacién de X, y X;

Velocidad maxima diaria del viento

Velocidad minima del viento capaz de resuspender el sedimento
Coeficiente de rendimiento de X,

Coeficiente de rendimiento de Xy

Xiv




Simbolo (Cont.)

Descripcién

a

B
5(t,GS)
5(W, W)
Nno3
Ba

B
edf-:,g
edifu P
edifu NH4
edifu NO3
Bs

Bk

emin PO
6,

eresp
eup plant
B,a
Y

Ma

o]

Primer coeficiente de resuspension por accion del viento

Segundo coeficiente de resuspension por accién del viento

Funcidn condicionante para el crecimiento de la vegetacién emergente
Funcidn condicionante para la resuspension por accion del viento

Factor de correccidn de la desnitrificacion

Coeficiente de correccion de la temperatura para la lisis de X,
Coeficiente de correccion de la temperatura para la lisis de Xy
Coeficiente de correccion de la temperatura para la degradacidn de las plantas
Coeficiente de correccion de la temperatura para la difusién de PID
Coeficiente de correccion de la temperatura para la difusion de Syua
Coeficiente de correccion de la temperatura para la difusion de Syos
Coeficiente de correccidn de la temperatura para el crecimiento de X,
Coeficiente de correccion de la temperatura para hidrélisis

Coeficiente de correccion de la temperatura para la mineralizacién del PO
Coeficiente de correccion de la temperatura para la muerte de X,
Coeficiente de correccion de la temperatura para la respiracion de Xp
Coeficiente de correccion de la temperatura para la toma por las plantas
Coeficiente de correccion de la temperatura para el crecimiento de X,
Coeficiente de correccion de la temperatura para el crecimiento de Xy
Velocidad maxima de crecimiento de X,

Velocidad maxima de crecimiento de Xy

XV




indice de figuras

Figura 1.1. Principales mecanismos responsables de los estados alternativos en los lagos y lagunas
someros (adaptado de Scheffer et al. (1993). (SS.AA.: sustancias alelopaticas). ........ccccecvvvreeecreeeennnen. 5
Figura 1.2. Concentracién de fosforo en los lagos de distintas zonas de Europa. Norte: Finlandia,
Islandia, Noruega, Suecia; Oeste: Austria, Dinamarca, Francia, Alemania, Irlanda, Holanda, Espana,
Reino Unido; Paises candidatos a la adhesidn: Estonia, FYR Macedonia, Letonia, Lituania, Hungria,
Polonia, Eslovenia. (Adaptado de EEA, 2003). .....ccuuviieiiiiiee e e et e ecre e e eetee e e esaae e e esaaae e e ssnnaeeeeesaneeeas 6
Figura 1.3. Imagen de las aguas eutrdficas del lago de I’Albufera (Tomada de Maryaben en Flickr). ... 6
Figura 1.4. Estimacion de las entradas totales al lago de |’Albufera (Adaptado de Mondria (2011). .... 7
Figura 1.5. Evolucion temporal de la concentracion media anual de clorofila a en el periodo 1981-
2011 en el lago de I’Albufera de Valéncia (Fuente: Generalitat Valenciana). .....ccccccoceeeevcieeeeciiee e, 8
Figura 1.6. Izquierda: detalle de las estacas ubicadas en la zona sur del lago de |I’Albufera delimitando
la zona protegida para la recuperacion de la vegetacion sumergida. Derecha: matas de vegetacion

sumergida en el lago (fuente: Generalitat Valenciana). ......ccoccvveeiecieie et 10
Figura 3.1 Detalle de la patente de Cleophas Monjeau para un sistema de HHAA. (Tomada de
Y T oV U (= L0 i ) SRR 15
Figura 3.2. Esquematizacién de (a) un HAFS, (b) un HAFSSH y (c) un HAFSSV (Fuente: Pedescoll
(2010)). 1ottt e et e et s et e s et ese e seeeeeeeeaeseeeeeeaeeeeeeea e ereraees 16
Figura 3.3. Diagrama conceptual de las tipologias de modelos y las discretizaciones temporales y
espaciales. (Adaptado de Min et al. (2011)). cuerieiiiiiee e e 25
Figura 3.4. Representacion de las cinéticas de Monod y de inhibicidn. .......ccccccevvcieiiiicee e, 28

Figura 3.5. Representacion esquemadtica del modelo de Rousseau (2005). (Tomado de Rousseau
(701015 ) FR OO PRURURUPRRPO 33
Figura 3.6. Esquematizacion de los procesos modelados en HUMEDAL (tomado de Belda (2015)).... 36
Figura 4.1. Ubicacidon del Tancat de la Pipa respecto al lago de I'Albufera. ........cccoeeeeeiieiieciieeceen. 54
Figura 4.2. Imdagenes aéreas de la parcela donde se ubica el Tancat de la Pipa. |Izquierda: antiguo
campo de arroz antes de la restauracién ambiental (01/10/2006), derecha: Area de Reserva tras la
restauraciéon ambiental (28/04/2010). Fuente: 39°21'50.59"N y 0°20'46.27"0. Google Earth.

I L0 A U 55
Figura 4.3. Esquema del funcionamiento hidrdulico de un tancat. ...........ccccccuveeeviieeeeciciee e, 56
Figura 4.4. Esquema general del Tancat de 1Q PipQ.............coccueeeeecueeeeeciieeeeciee et eevtee e vree e 57
Figura 4.5. Detalles de (a) el vertedero triangular de entrada al Tancat de la Pipa desde el punto POb
y (b) las compuertas intermedias con el tablén de madera que regula el paso del agua. ................... 59
Figura 4.6. Esquema de las conexiones hidraulicas en el subconjunto FG. .........ccccoceeeeeiiieeeciiee e, 59
Figura 4.7. Esquematizacion de los puntos de muestreo de agua. .......ccceeeeeiieeeeccieeeccciiee e, 61
Figura 4.8. Imagenes de (a) un muestreo de agua en el punto POa y (b) un andlisis en el laboratorio.62
Figura 4.9. Imagen del captador atmosférico, ubicado en las proximidades del canal de salida......... 64
Figura 4.10. Diagrama de un vertedero triangUIar........ccceeeecieee e 65
Figura 4.11. Cronologia de la monitorizacidon del caudal circulante en FG1 y FG2. En el eje de
ordenadas se representan las compuertas Monitorizadas. ......ccccuveeeeeiieccciiiieee e 66
Figura 4.12. (a) Minimolinete SEBA F1 con las hélices taradas y (b) minimolinete en funcionamiento
midiendo la velocidad de flujo en el pUNTO 3T L. .....uiiiiiiiie e et 67
Figura 4.13. Imagen aérea del Tancat de la Pipa, tomada en octubre de 2010. .........ccccvereecrreeeennnenn. 68

XVi



Figura 4.14. Ubicacidn de la estacidn meteoroldgica del IVIA en Picassent. Fuente: 39°22'15.62"N y

0°29'45.15"0. Google Earth. 25/03/2016. ....ccveeeueeeeeeeeeree et et et eetee et etee e et eeeteeeeateeebeeeeanas 69
Figura 4.15. Curva del coeficiente de cultivo (K.) para FGLy FG2. ......ccccvveviieiieeeee e 70
Figura 4.16. Imagen raster del sistema FG1 obtenida con QGIS (el sombreado de color gris representa
las paredes verticales del sistema y el sombreado negro el area del HAFS FG1). ....ccccvvevivveiieeecinens 72
Figura 4.17. Esquematizacion de los pardmetros utilizados para calcular el caudal circulante por cada
(oo] 091 o1V =] o - [ T TP TP PP 73
Figura 4.18. Cuadro de didlogo en el que se define el hidrograma de entrada por la compuerta Oa.. 73
Figura 4.19. Cuadro de didlogo en el que se define la curva de gasto de la compuerta 1a.................. 74
Figura 4.20. Cuadro de didlogo para la edicidn de los pardmetros NUMEricos. .......cccceeevvveeeeecrveeeeenneen. 76

Figura 4.21. Cuadro de didlogo de AQUASIM en el que se definen las variables, los procesos, los
compartimentos y [0S €nlaces de FGL. ......coiiiiiiiiiiiiie ettt e s e e s s bee e e e eareeas 77
Figura 4.22. Ejemplo de definicidon de una variable de tipo lista real, en este caso, el oxigeno disuelto
BN FG L. e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e aaaaaeaaaaaaaaaaaaaens 78
Figura 4.23. Cuadro de didlogo para la edicién de un proceso dinamico, en este caso el crecimiento

aerobio de los microorganismos heterOtrofos........cuee i e 78
Figura 4.24. Cuadro de didlogo en el que se especifican las caracteristicas de los compartimentos
[ Ol 7 PSP UPPRPPPNS 79
Figura 4.25. Esquematizacion de los compartimentos y los caudales modelados en AQUASIM para los
[ VA R o C o I T C S UPPPPPPNE 79
Figura 4.26. Cuadro de didlogo en el que se caracteriza el enlace de los compartimentos en la
(aaTeTe [T Yol oo Ie = W o 1 AN o L TSR SPRR 81
Figura 4.27. Cuadro de didlogo donde se observa la definicidn de las etapas de cdlculo en AQUASIM.
............................................................................................................................................................... 82
Figura 5.1. Evolucidon temporal de los caudales diarios de entrada registrados en los puntos POa y
0] < T T OO PO T O PO P PP PPRUOPOTOPOPPRPOINt 88
Figura 5.2. Ratio entre los caudales procedentes de los puntos POa y POb en las compuertas de
entrada al subsector FG (Adaptado de Martin et al. (2011)). ..c.cceeeeeieeeiiiiie e 88
Figura 5.3. Caudales circulantes a través de las compuertas 0a, Ob, Ocy Od.........cccceeevvrieeeniciieeeennneen. 89
Figura 5.4. Distribucidn del caudal tratado en FG1 a través de las compuertas de entrada 0a, Ob, Ocy
0o SRR 89
Figura 5.5. Serie temporal de los caudales de entrada a través las compuertas 0a, Ob, Ocy Od.......... 90
Figura 5.6. Caudales medidos en las compuertas 13, 1b, 1Y 1d. .cccceeevciiiiieiiiie et 90
Figura 5.7. Distribucién del caudal tratado en FG2 a través de las compuertas 1a, 1b, 1cy 1d. ......... 91
Figura 5.8. Evolucidn temporal de los calados de la columna de agua en FG1y FG2.........ccccvveeennneen. 92

Figura 5.9. Distribucion temporal de la concentracion de trazador en las cuatro compuertas de salida
del HAFS, evaluada para el caudal Meio (58 LS ™). .o mreieeeeeeeeeeeeeeeeeeeseeeeseseeeeeeeseeseseeeeseeesesesenens 93
Figura 5.10. Distribucién temporal de la concentracién de trazador en las cuatro compuertas de

salida del HAFS, evaluada para el caudal MAXimMO (108 LS ™). uvevereeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeee e eeeeenesenens 94
Figura 5.11. Distribucién temporal de la concentracién de trazador en las cuatro compuertas de
salida del HAFS, evaluada para el caudal MiNiMO (6 L S™)....ooueuevieeieieeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeer e 94
Figura 5.12. Distribucién temporal de la concentracion media de trazador en la salida de FG1: (a)
velocidad media, (b) velocidad maxima y (c) velocidad minimMa.........ccoeeeeeiiiieeciiiececeee e 95
Figura 5.13. Frecuencia de los caudales de entrada a FG1 durante el periodo de estudio. ................. 96

XVii



Figura 5.14. Distribucién espacial de la concentracién del trazador en el HAFS FG1 en diferentes
momentos de la simulacion realizada con el caudal Medio.......ccoccveeiiiiiieiiiiiiee e, 97
Figura 5.15. Distribucién espacial de la concentracién del trazador en el HAFS FG1 en diferentes
momentos de la simulacidn realizada con el caudal MAXIMO. ...c.ceiviiirriiiiiiiieriee e 98
Figura 5.16. Distribucién espacial de la concentracién del trazador en el HAFS FG1 en diferentes
momentos de la simulacion realizada con el caudal MIiNIMO. ...cooccviiiiiiiiiii e, 98
Figura 6.1. Marcas en los sedimentos de la laguna de reserva producidas por la resuspension ejercida
por los flamencos. Fuente: Tancat de 1Q PiPa. ...........coucueeeiecieeiieiiee et eeeee e esieee e e s svee e s 107
Figura 6.2. Imagenes de los peces (Cyprinus carpio) extraidos de la laguna de reserva durante su
secado en abril de 2014. Fuente: Tancat de 1G PipPa. .........c..oeeecuveeeeciieeeeicieee e e eccvee e esaee e e saane e 109
Figura 6.3. Valores de las funciones de saturacién luminica y fotoinhibicidn para distintos valores de

la intensidad IUMINICA INCIAENTE.......oii i e e e e e e e e sbee e e e nareeas 114
Figura 6.4. Modificacion de la limitacién luminica (G,) segun la CV, para distintos valores de limitacion
luminica inicialmente calculados a partir de la ecuacion de Di TOro (Gio)....coveeeerevereercrveeeescrveeeennnnen. 116
Figura 6.5. Esquematizacion del fraccionamiento del fésforo total simulado por el modelo. ........... 119
Figura 6.6. Diagrama esquematizado del ciclo del fésforo incluido en el modelo desarrollado. ....... 121
Figura 6.7. Diagrama simplificado de la modelacion de 10S SST. .....ccovecieiiiciiei i 122
Figura 6.8. Correlacidn lineal entre el carbono y la clorofila a en el punto POa. ........cccceveieiiereenneen. 127

Figura 6.9. Distribucion de la biomasa entre los diferentes grupos de fitoplancton observados en los
puntos (a) POa y (b) P2, entre septiembre de 2011 y septiembre de 2012 (media * desviacion
estandar, n=11); Chrys.: Chrysophyceae; Dino.: Dinophyceae; Xant.: Xantophyceae. (Adaptado de

(071 [T o =] A= I (70 ) 1) ) FO U URRROt 128
Figura 6.10. Fraccionamiento del fosforo en los puntos (a) POa, (b) P1, y (c) P2. .ccccvvveiveeiieeeieeeee, 130
Figura 6.11. Comparacion entre los valores de conductividad observados y simulados en AQUASIM.
(NSE= coeficiente de eficiencia Nash-SUtcliffe)..........coociiiiieii e e 132
Figura 6.12. Evolucién de los TRH,, calculados en AQUASIM para los HAFS FG1 y FG2. Las barras grises
verticales indican 10s Periodos de SECAUO. ......cccecuiiieeiiie e e e e e ee e e e ba e e e areeas 132

Figura 6.13. Correlacién entra la velocidad maxima del viento y la concentracion de SST. Los circulos
representan las concentraciones en el efluente de FG1 y los rombos en el efluente de F4. ............. 135
Figura 6.14. Frecuencia en la direccién del viento medido en la estacion meteoroldgica de Picassent.
Entre paréntesis se indican las velocidades media y maxima (m s™) en cada direccion. ................... 135
Figura 6.15. Evolucién de la resuspensidn por accién de la avifauna KaviNi- RFiA a lo largo del
periodo de estudio €N [0S HAFS FGL Y FG2. .....coiiiiiii ettt eettee et eette e e e vae e e et e e e e eareeas 136
Figura 6.16. Evolucién temporal de las concentraciones observadas y simuladas de SST y fitoplancton
en FG1 (calibracién) y FG2 (validacion). Los triangulos representan las concentraciones de entrada,
los circulos las concentraciones observadas de salida y la linea las concentraciones simuladas de
salida. Las barras grises indican los periodos de secado de l0s HAFS. .........ccoovveeeeiiiccciiiieeee s 138
Figura 6.17. Evolucién temporal de las concentraciones observadas y simuladas de PID, PIP, POy PT
en FG1 (calibracion) y FG2 (validacién). Los tridngulos representan las concentraciones de entrada,
los circulos las concentraciones observadas de salida y la linea las concentraciones simuladas de
salida. Las barras grises indican los periodos de secado de [0S HAFS. .........cccoeevveveeiiieeeeciieee e, 140
Figura 6.18. Comparacién entre los box-plot de las concentraciones de SST y fitoplancton observadas
y las concentraciones simuladas medias, maximas y minimas para cada mes, en FG1y en FG2. ..... 142
Figura 6.19. Comparacién entre los box-plot de las concentraciones de PID y PT observadas y las
concentraciones simuladas medias, maximas y minimas para cada mes, en FG1y en FG2. ............. 143

XViii



Figura 6.20. Evolucidn temporal de (a) la limitacidn luminica en el crecimiento del fitoplancton y (b) la
cobertura vegetal @n 10S HAFS FGL Y FG2. ..cooiiiiiiiiiiie ettt ettt sttee e st e e s vree e snae e e s snraeassanes 144
Figura 6.21. Masas de SST y fitoplancton eliminadas acumuladas en FG1 y en FG2. Los puntos
representan las masas observadas y la linea la masa simulada.........cccccceeeiiiiei e, 145
Figura 6.22. Masas de PID y PT eliminadas acumuladas en FG1 y en FG2. Los puntos representan las
masas observadas y la linea la masa simulada.........cccoocuveiiiiiieii e 146
Figura 6.23. Balance de los sdlidos totales en suspensidn (kg dw) en FG1 y FG2 entre abril de 2009 y
o T e T A 1 PSPPSR 148
Figura 6.24. Masa de SST eliminada acumulada observada (puntos), simulada por el modelo
desarrollado (linea continua), simulada sin incluir el efecto de la CV (linea punteada larga) y sin incluir

el efecto de la resuspension (linea punteada corta) en (a) FG1y (b) FG2.....cevevveevceeccii e 149
Figura 6.25. Balance del fosforo total (kg P) en (a) FG1 y (b) FG2 entre abril de 2009 y abril de 2012.
............................................................................................................................................................. 150
Figura 6.26. Balance de la biomasa fitoplancténica (kg Cl a) en (a) FG1 y (b) FG2 entre abril de 2009 y
oL e 1o A PSPPIt 150
Figura 6.27. Aportes de fésforo (g P d™) introducidos a (a) el HAFS FG1 y (b) el HAFS FG2 por el caudal
influente y por las excreciones de Anas platyrAYNChOS. ............cocceiiieciiiiiciiiie e 151

Figura 7.1 Principales procesos implicados en el ciclo del nitrogeno en HAFS (Adaptado de Saeed &
SUN (2012)). toveeeeeeieeiteeseeseeste s e e e e ste et e e steesreessteesteeteesseessaessaessseanseesseenseesaesseeasseanseenseetessseessaesreeans 155
Figura 7.2. Evolucidn diaria del pH en (a) el punto POa y (b) el punto P1 del Tancat de la Pipa (Franja
horaria GMT+1). Datos monitorizados cada 15 MINULOS. .......ccceeecvveeriieeiie e e 158
Figura 7.3. Proporciones de las distintas formas del nitrégeno respecto al NT medido en los puntos
0 T ot Y o SR RRURRSRP 161
Figura 7.4. Representacién esquematica del disefio hidraulico utilizado para representar el HAFS. (ae:
tanque aerébico, ana: tanque anaerdbico, Split: reparto, comb: combinacién) (Tomado de Garcia et
| I 02007 TR SRURRRPPO 164
Figura 7.5. Esquematizacién de los componentes y procesos implicados en la modelacién del

o110 e T={=T oo TSRS 167
Figura 7.6. Esquematizacion de los componentes y procesos implicados en la modelacion de la
MATEITA OFZANICA. .uviieiiiiiee e eceee et e et e e et e e e e ebee e e e etee e e eebaeeeeebeeeeeeabeeeeeasbaeeeeanssaeeeanseneesanseneesnnsenns 168
Figura 7.7. Esquematizacion de los componentes y procesos implicados en la modelacién del fésforo.
............................................................................................................................................................. 168
Figura 7.8. Esquematizacion de la fragmentacién de la materia orgdnica establecida en el punto POa
€l 12/02/2000. ...ccieeieectee ettt e e e e et e e raesrae e te e te e te e baearaeeraeenteeteenteesraenneeans 170
Figura 7.9. Fraccionamiento de la materia organica en los puntos (a) POa, (b) P1y (c) P2................ 171

Figura 7.10. (a) Concentraciones diurnas medias mensuales de OD monitorizadas en P1 y P2. (b)
Evolucion temporal del OD a lo largo de 24 horas en cada estacién del afio, en el punto P1. (c) Detalle
de la interpolacion de los valores diurnos y nocturnos de OD entre dos dias de monitorizacién. .... 175
Figura 7.11. Evolucién temporal de X ¥ Xma (8 DQO m™2) en (a) FGL Y (D) FG2. ceeeveveeeeeeeeeeerseen. 176
Figura 7.12. Concentraciones de X, y Xy obtenidas en el primer paso de calibracidon de FG1. Las barras

grises verticales indican los periodos de secado del sistema. ........ccccveeiviiiieieciiieee e 178
Figura 7.13. Valores de las funciones Monod para el crecimiento de X, en el HAFS FG1. Las barras
grises verticales indican los periodos de secado del sistema. .......cccceeeeiiiiiciiiiiee e 178
Figura 7.14. Esquema de la recirculacion de X, y Xy en el sistema FGL.......cccceeevcieeicciieeecciieee e, 179

XiX



Figura 7.15. Evolucién temporal de las concentraciones de Xs y Xy en FG1l considerando una
recirculacién del 99% de los microorganismos. Las barras grises verticales indican los periodos de
=T or= Lo lole [ Iy Iy =T s o - TR RSP 180
Figura 7.16. Valores de las funciones Monod para (a) el amonio y el nitrato y (b) la materia organicay
el fosforo en el crecimiento de X, €N FGL....ooi ettt e e e e e e raaee s 183
Figura 7.17. Valores de las funciones Monod para (a) el amonio y el nitrato y (b) la materia organicay
el fosforo en el crecimiento de Xy, €N FG2. ..o 183
Figura 7.18. Simulacién de (a) la concentracién de nitratos en FG1 con la limitacién inicial de S, y
asumiendo un valor de 1 para su funcion Monod y (b) masa de nitratos eliminada con vy sin la
[0 gL =T oiTo ] g 1o [T 184
Figura 7.19. Valores de las funciones de Monod de saturacién/inhibicién del OD en el crecimiento de
Xy en (a) FG1y (c) FG2. (b) Detalle de los valores de dicha funcién entre 13/09/10 y 02/11/10 en FG1.

............................................................................................................................................................. 185
Figura 7.20. Valores de las funciones Monod para el amonio y el fésforo en el crecimiento de X, en
() FGLY (D) FG2u e eee e eeee e s e eeeseee e es e s e s e e seesae s e s eseeseseeeseseeseeseseeesessessessessessanean 186
Figura 7.21. Valores de la funcién Monod para la alcalinidad en los puntos POa, P1y P2................. 187
Figura 7.22. Limitacion del crecimiento de X, por el fésforo y por el NID en (a) FG1y (b) FG2. ........ 187
Figura 7.23. Valores del factor de preferencia FPyus en el crecimiento de Xp. c...evvveeeeeeeeeciivneeeeeeennn. 188

Figura 7.24. Valores de las funciones Monod para (a) el amonio y el fésforo en la toma de amonio por
Xmi, Y (b) el nitrato y la inhibicion por amonio en la toma de nitrato por X, en FG1.........cceeeunennne 188
Figura 7.25. Valores de las funciones Monod para (a) el amonio y el fésforo en la toma de amonio por
X1, ¥ (b) el nitrato y la inhibicidon por amonio en la toma de nitrato por X, en FG2. .......ccceeeunneeee. 189
Figura 7.26. Evolucion temporal de las concentraciones observadas y simuladas de las formas de
nitrégeno en FG1 (calibracién) y FG2 (validacién). Los tridngulos representan las concentraciones de
entrada, los circulos las concentraciones observadas de salida y la linea las concentraciones
simuladas de salida. Las barras grises indican los periodos de secado de los HHAA.............c.cccuue... 190
Figura 7.27. Evolucién temporal de las concentraciones observadas y simuladas de DQO; y DQOs en
FG1 (calibracion) y FG2 (validacidn). Los triangulos representan las concentraciones de entrada, los
circulos las concentraciones observadas de salida y la linea las concentraciones simuladas de salida.

Las barras grises indican los periodos de secado de [os HHAA. ...........ccoviiiiei e 191
Figura 7.28. Comparacion entre los box-plot de las concentraciones de amonio observadas y las
concentraciones simuladas medias, maximas y minimas para cada mes, en FG1y en FG2. ............. 192
Figura 7.29. Comparacion entre los box-plot de las concentraciones de nitrato observadas y las
concentraciones simuladas medias, maximas y minimas para cada mes, en FG1y en FG2. ............. 193
Figura 7.30. Masa de amonio eliminada acumulada en FG1 y en FG2. Los puntos representan las
masas observadas y la linea la masa simulada...........ccccueeiiiii e 194
Figura 7.31. Masa de nitrato eliminada acumulada en FG1 y en FG2. Los puntos representan las
masas observadas y la linea la masa simulada..........cccccveiiieiii i 194
Figura 7.32. Masa de DQO; y DQO;s eliminada acumulada en FG1 y en FG2. Los puntos representan las
masas observadas y la linea la masa simulada...........ccccueiiiiii e 195
Figura 7.33. Balance de los mecanismos de eliminacién de amonio en (a) FG1y (b) FG2. ................ 196
Figura 7.34. Balance de los procesos implicados en el reciclaje interno de amonio en FG1y FG2.... 197
Figura 7.35. Balance de los mecanismos de eliminacién de nitrato en FG1y FG2. .........c.cccvveeennnneen. 197
Figura 7.36. Aportes de nitrégeno (g N d') introducidos a (a) el HAFS FG1 y (b) el HAFS FG2 por el
caudal influente y por las excreciones de Anas platyrhyNChos. ..........cccccceeeeeeeeieeccciiiiieeee e 199

XX



Figura 8.1. Fésforo eliminado acumulado simulado mediante el modelo M1 y el modelo M2, en (a)

FGLY (D) FG2. vt eee e eeeee e s e ee e e e ee et e s e e s e e e s esee e eseseeeeeseeeeseeeeeseseeseeeseseessasean 203
Figura 8.2. Balance del fosforo total (kg P) en (a) FG1 y (b) FG2 entre abril de 2009 y abril de 2012 tras
o] [ Tor T =] W g g Yoo L= Lo TV 1 USSRt 204

Figura 9.1. Representacién de las medidas de sensibilidad de la distribucion de los efectos
elementales escalados. Las lineas corresponden @ i = £ 2SEMi.....uviiiiiciiiiiiiiieee e sieee e 209
Figura 10.1. Evolucidn temporal de la biomasa y de la cobertura vegetal simulada en la estrategia B.

Figura 10.2. Evolucién de los calados (H) en las situacidén 0 y en las estrategias A, B y C. Las barras
verticales grises indican los periodos de secado del sistema. ........ccceecviieeiiiiie e, 217
Figura 10.3. Evolucidon de los tiempos de retencion hidraulicos (TRH) en las situaciones 0y Cy en las
situaciones Ay B. Las barras verticales grises indican los periodos de secado del sistema. .............. 217
Figura 10.4. Evolucién temporal de los valores de la funcién de Monod para el amonio en las
SITUACIONES D Y B ittt ettt e e sttt e e e e s s sttt e e e e e e s e s aabbbaaeeeeesesasntraaaeesesesannnrnes 219
Figura 10.5. Masa eliminada acumulada de las diferentes variables en las situaciones 0, A, By C. .. 221
Figura 10.6. Masa eliminada acumulada de las diferentes variables en las situaciones 0, A, By C. .. 224

XXi



indice de tablas

Tabla 1.1. Clasificacion tréfica de las masas de agua (OECD, 1982). .....cceevcuiieeeeciiieeeeiieee e eceieee e 3
Tabla 1.2. Principales actuaciones realizadas desde 1970 con el objetivo de mejorar la calidad de las
aguas del [ago de I"AIDUTEIA. ......eei i e e e e e e et ae e e e sabe e e e eeabeeeeenareeas 9
Tabla 3.1. Clasificacién de los distintos tipos de humedales artificiales (Adaptado de Fonder &
L =TT | 1=V o 01 0 ) TSRS 17
Tabla 3.2. Experiencias de tratamiento de aguas eutrofizadas mediante humedales artificiales........ 21
Tabla 3.3. Matriz estequiométrica y cinética en la que se representan los componentes, los procesos
y las cinéticas incluidos €N UN MOEI0. ....cccuiiiiiiciiiieiciee e e e s seaeeeeas 27
Tabla 3.4. Componentes del Modelo CW2D. .........uiiieiiiieciee ettt e e e e e e e s raaae e e e aaaeeean 29
Tabla 3.5. Componentes del Modelo CWML. ........ooo ittt e e e aaeeeean 30
Tabla 3.6. Componentes del modelo ROUSSEaU (2005)........cccuieiieeicieeeiiie e esieeecreeesreeereeesraeesreeenns 32
Tabla 3.7. Descripcidn general de los principales modelos aplicados a HHAA (Modificado de Samsé et
70 S 37
Tabla 3.8. Componentes del modelo QUALZK. .......ooiiiiiiiiiiiiee ettt e s sree e e s saae e e s nareeeens 41
Tabla 3.9. Componentes del modelo RWQIMI..........cccuiiiiiiiiiieciiieee ettt e et eeeaae e e e eaaeeaean 43
Tabla 3.10. Caracterizacion de los componentes de modelacién para una composicion tipica de agua
residual urbana procedente de un tratamiento primario (Henze et al., 2000). ........cccceeevveevieercrneenns 48
Tabla 3.11. Comparacion de la caracterizacidn de las aguas residuales urbanas y eutrofizadas tratadas
MEAIANTE HHAA. ...ttt e st e st e e st e e e e abeesate e e aeeeeaaeeeseeeasteeeseeesnseesnseeenseeessenanes 49
Tabla 4.1. Coordenadas UTM del Tancat de 1a Pipa. ..........cc.uueeeccuueiieciieeieiieieeicieeeesveeeesveeeesveee e 54
Tabla 4.2. Superficie ocupada por cada una de las unidades que conforman el Tancat de la Pipa. .... 58
Tabla 4.3. Caracterizacion de 105 HAFS FGL Y FG2. ...cccuviiiiiiiiiiieiiieee et et ee s e s ssve e e esve e e ssaveeeens 58
Tabla 4.4. Cronologia de la evolucién de las macrofitas emergentes en los sistemas FG1y FG2. ....... 60
Tabla 4.5. Cronologia de los periodos de interrupcion de la entrada de agua a cada sistema. ........... 60
Tabla 4.6. Temporizacion de la toma de muestras de agUa........ccceeeecvieeeeiiieee i e e 62

Tabla 4.7. Principales caracteristicas de los procedimientos utilizados en el analisis de los parametros
fisico-quimicos en 1as MUESTIas A€ AZUA. ......ueeeeciiieeeiiiieeeciiee e et e e ecrte e e eetee e e s sae e e e e baeeeesasaeeeeennaeeaeas 63
Tabla 4.8. Principales caracteristicas de los procedimientos realizados para analizar los parametros
fisico-quimicos en las muestras de SEdiMENTO. .......cccciiiiiiiiiiiiccre e e saree e 64
Tabla 4.9. Principales caracteristicas de los parametros meteorolégicos registrados en la estacion de
IVITA @N PICASSENT. ...eeiiiiiiieite ettt e e s s e r e e e e s e s e e s ee e e e e s s e nnreaaeeeesssanan 69
Tabla 4.10. Equivalencia entre la escala de tiempo utilizada en las simulaciones y las fechas de
01U o <To PP PPT O PPTPPUPPTON 81
Tabla 4.11. Etapas de calculo en las que se ha divido el periodo de estudio en cada uno de los HAFS.

............................................................................................................................................................... 82
Tabla 4.12. Bondad del ajuste segun el valor NSE obtenido (Motovilov et al., 1999). .......ccccceeeeunneen.. 83
Tabla 5.1. Tiempo de llegada de diferentes fracciones de la concentracion de entrada (C/C,) para los
caudales medio (tmeq), MAXIMO (tmax) Y MINIMO de entrada (tmin). «oveeeereeerrreeeieeeiieerieeesieecreeesveesven 95
Tabla 6.1 Descripcion de los componentes incluidos en el modelo mecanicista M1. ........................ 101
Tabla 6.2. Coeficiente de resuspension (RF;) asignado a cada grupo de aves. .......ccccoevvevieeecnveennnenn. 108

Tabla 6.3. Efectos de la vegetacion en los humedales artificiales de flujo superficial (adaptado de Brix
(1994)). oot ee et e e et et ettt et et et e et et e ettt e e et e e et ee e ee e et e et et et eeeeteeteraeeeeens 110

XXii



Tabla 6.4. Matriz estequiométrica y cinética del modelo M1.........cccoocviveeiiiiei e, 123
Tabla 6.5. Composicién quimica de la biomasa fitoplancténica y abundancia masica relativa de los

principales componentes (Stumm & Morgan, 1981).......cccccveviireceeeriie e eriee e sre et e e e aeeeeens 125
Tabla 6.6. Contenido de clorofila en el fitoplancton. ........ccccveiieciii e 127
Tabla 6.7. Porcentaje de la clorofila a respecto al peso seco en algunos grupos taxondmicos.
(Adaptado de ReYNOIds (2006)).......cccueeecreeerieeiieeeireesteesrieeeseteesteeesseesssseessseessaeessseesssesesssesssesennees 128
Tabla 6.8. Concentraciones iniciales de los componentes para la modelacién de los sdlidos en
suspension, el fitoplancton y el fdsforo en 1os HAFS FGL1 y FG2. ...ccccvviiiviiieiiiiiiee e esiieeessiieee 130
Tabla 6.9. Concentracién y carga de entrada de los distintos componentes en la corriente de
(o [T oYo X ol oo 11 a1 1y {1 o [or- RN RRROE 131
Tabla 6.10. Parametros cinéticos del modelo de SST, fésforo y fitoplancton (M1)........ccccvvvevveennnen. 134
Tabla 6.11. Concentraciones medias y RMSE obtenidos en los procesos de calibracién y validacion.
............................................................................................................................................................. 141
Tabla 6.12. Lista de procesos y contribucién de cada uno de ellos a los balances de SST, PT y X, en
[ G ARV A =l C PSPPSRIt 148
Tabla 7.1. Nombre de los componentes utilizados para modelar el nitrégeno y la materia organica,
(o FXYol o oYl o o VA U a1 Te F=To L= PO PPPNE 160

Tabla 7.2. Matriz estequiométrica del modelo de sélidos en suspensidn, fitoplancton, fésforo,
nitrégeno y materia organica (M2). En fondo gris se destacan los procesos introducidos en este

capitulo para la modelacién del nitrégeno y de la materia organica........cccccceeeeeeveciiiieeeee e, 165
Tabla 7.3. Cinéticas de los procesos del modelo de sdlidos en suspensién, fitoplancton, fésforo,
nitrégeno y materia organica (IM2). ..o ettt e et e e e et e e e e eate e e e ebee e e e e abeee e e nraeas 166
Tabla 7.4. Coeficientes estequiométricos del modelo completo (M2). .......ccceeeieevceeeviieccieeecieeeneen, 167
Tabla 7.5. Contenidos de nitrégeno y fosforo en las fracciones de la materia orgdnica. ................... 172

Tabla 7.6. Concentraciones iniciales de los componentes en los HAFS FG1 y FG2, para el modelo M2.

Tabla 7.7. Concentracién y carga de entrada de los distintos componentes en la corriente de

(o LT oYo X ol o T a 111 a1 1) {1 o Tor- [N USSRt 174
Tabla 7.8. Pardmetros cinéticos del modelo de nitrégeno, materia orgdnica, sélidos en suspension,
{{1ueT o] ETaTe1do] IRV A (o 1 o] oo RS 181
Tabla 7.9. Parametros de composicion del modelo M2...........oooiiieeciiiee e 182
Tabla 7.10. Concentraciones medias y RMSE obtenidos en los procesos de calibracién y validacion.
............................................................................................................................................................. 191
Tabla 7.11. Tasas de consumo y generacién de amonio (mg N m™ d™) calculadas para cada proceso.
............................................................................................................................................................. 198
Tabla 8.1. Concentraciones medias observadas y simuladas y RMSE obtenidos en las simulaciones de
FG1y FG2 mediante [05s Modelos M1 Y M2, ...ttt et r e e e e e e re e e e e e e 202
Tabla 8.2. Tasas de eliminacién y aporte de PT (mg P m™ d") calculadas para cada proceso............ 205
Tabla 9.1. Valores de los pardmetros estudiados en el andlisis de sensibilidad. .............c.ccccvveeenneen. 208
Tabla 9.2. Parametros incluidos en el analisis de sensibilidad de modelo M2. ........ccccvevcevviieennnnn. 210

Tabla 9.3. Valores de sensibilidad relativa para cada componente y cada parametro. Incrementos del
-10% sobre el valor de calibracion de cada PardmeEtro........cccevceeecieeecee e 213
Tabla 9.4. Valores de sensibilidad relativa para cada componente y cada parametro. Incrementos del
+10% sobre el valor de calibracidn de cada pardmetro. .......ccecvveeeeciieei e 213

XXiii



Tabla 10.1. Concentraciones medias obtenidas en cada situacién simulada del escenario 1. Entre
paréntesis se indica el porcentaje de reduccidon de la concentracién media simulada en el efluente
respecto a la concentracion media del iNfluente.........ooooiiiiii e 218
Tabla 10.2. Concentraciones medias de las distintas variables obtenidas para cada situacién simulada
del escenario 2. Entre paréntesis se indica el porcentaje de reduccién de la concentracion media
simulada en el efluente respecto a la concentracion media del influente. .......cccccoeeiiieeieieecccnns 222

XXiv



Capitulo 1. Introduccion

En este capitulo introductorio se presenta el dmbito de estudio en el que se enmarca esta Tesis
Doctoral. En primer lugar se realiza una descripcién de la problematica relacionada con el agua a
nivel global y posteriormente se focaliza en la eutrofizacion de las masas de agua, donde los
humedales artificiales son una tecnologia efectiva para revertir este problema.

1.1. Problematica global del agua

El agua es un componente esencial para la vida, insustituible y que constituye entre el 70 y el 90% de
las células vivas. Sus propiedades fisicas y quimicas hacen que el agua sea una materia bdsica en
muchos procesos antrépicos cotidianos, tales como las actividades domésticas, industriales,
agricolas, energéticas, etc. y como consecuencia se produce un elevado consumo de este recurso.

Al igual que el resto de materiales, el agua es un recurso finito en la Tierra. Se calcula que las masas
de agua dulce, que son las que mayoritariamente se utilizan para satisfacer las demandas
anteriormente indicadas, se corresponden con el 3% de la superficie terrestre ocupada por agua. Con
lo cual, se cifra en 48 millones de kildbmetros cubicos el volumen de agua dulce existente en el
planeta, el 69% de los cuales esta contenido en glaciares y casquetes polares y el 30% en las aguas
subterraneas (Shiklomanov, 1993). Asi mismo, los rios y lagos (que constituyen menos del 1% del
volumen de agua dulce) no se distribuyen de manera uniforme sobre la superficie terrestre, sino que
muchas de estas masas de agua estdn rodeadas de densos asentamientos de poblacién y de terrenos
agricolas (Kahn & Ansari, 2005).

El uso antrépico del agua implica, en la mayoria de las ocasiones, una disminucidn de su calidad, ya
sea por un aumento en el contenido de compuestos quimicos (tales como nutrientes, metales
pesados o compuestos organicos) o por cambios en sus propiedades fisicas (temperatura, color, etc.).



El vertido de estas aguas residuales al medio natural puede empeorar el estado ecoldgico de las
masas de agua receptoras, reduciendo su utilidad para usos posteriores y empeorando el ecosistema
y la comunidad bioldgica alli establecidos.

Por lo tanto, el mantenimiento del buen estado ecolégico de las masas de agua naturales se focaliza
en dos puntos principales: (1) el tratamiento de las aguas residuales previo a su vertido al medio
natural, y (2) la recuperacion de la calidad de las aguas naturales ya degradadas.

La recuperacién de la calidad de las aguas naturales degradadas es un aspecto destacado en la
legislacidn europea y se sitia como uno de los objetivos principales en la Directiva europea que
establece un marco comunitario de actuacién en el ambito de la politica de aguas, es decir, la
Directiva 2000/60/CE del Parlamento Europeo y del Consejo. El objetivo ultimo de este texto
legislativo, conocido como la Directiva Marco del Agua, es alcanzar un «buen estado» ecolégico y
quimico de todas las aguas comunitarias para el afio 2015. Se entiende por buen estado ecolégico
aquel que presentan las masas de agua inalteradas o con alteraciones de escasa importancia. Sin
embargo, y a pesar de todos los esfuerzos realizados en esta direccidn, previamente a la fecha limite
marcada ya se observd la baja probabilidad de alcanzar dicho propésito en la mayoria de las masas
de agua (Phillips, 2014).

No obstante, han sido muchas las acciones emprendidas en este sentido que han permitido mejorar
la calidad de dichas masas de agua (EEA, 2015). Una de estas medidas es la recuperacion de la
calidad de las masas de agua eutrofizadas mediante humedales artificiales, una tecnologia
considerada de bajo coste que permite mejorar la calidad de las aguas tratadas y proporcionar otros
servicios ecosistémicos tales como el control de las inundaciones y el aumento del habitat disponible
y de la biodiversidad (Dunne et al., 2015).

1.2. Eutrofizacién: definicidn, causas y consecuencias

La eutrofizacion (del griego eu, “bien”, y trophe, “nutricidon”) es el resultado de la suma de los efectos
producidos por un crecimiento excesivo de fitoplancton que desestabiliza las productividades
primaria y secundaria en una masa de agua, habitualmente producido por un aporte excesivo de
nutrientes, aunque puede haber otras causas.

La eutrofizacién es considerada, junto con los contaminantes persistentes, uno de los dos problemas
ambientales mas importantes en los ecosistemas de agua dulce y marina de Europa (Skei et al.,
2000). Se trata de un problema a escala planetaria que a finales del siglo XX afectaba a mas de la
mitad de los lagos y reservas de agua de Asia, del Pacifico y de Europa (UNEP, 1994). En Espafia, el
80% de los lagos, el 70% de los reservorios y el 60% de los rios se encontraban en estado eutréfico en
los afios 1990 (Cobelas & Olmo, 1992). Ademads, estudios recientes prevén un aumento de la
eutrofizacién a escala global durante las dos préximas décadas, estabilizandose en las regiones de la
OECD (Organisation for Economic Co-operation and Development), Rusia y Ucrania, y aumentando de
forma destacable en paises como China, Rusia, India, Indonesia, Sud Africa o Brasil (OECD, 2012).

Los términos eutrofia, mesotrofia y oligotrofia fueron introducidos por Weber (1907) para describir
los diferentes estados de la flora en las turberas a lo largo del tiempo, ya que éstos iban cambiando
con la acumulacién de material. Afios mas tarde, Rodhe (1969) delimité estos estados tréficos en



funcion de la productividad primaria de los sistemas: oligotréfico para productividades de 7-25 gC m™
afio, eutréfico natural para productividades entre 75 y 250 g C m™ afio™ y eutréfico contaminado
para 350 y 700 g C m™ afio’. Dada la complejidad que supone la cuantificacién de dicha
productividad, la OECD (1982) redefinié dicha clasificacion basandose en variables mds faciles de
medir como la concentracién del nutriente limitante (habitualmente el fésforo), la concentracion del
pigmento clorofila a y la profundidad del disco de Secchi (Tabla 1.1). Ademas de las variables
incluidas en esta clasificacién, es posible utilizar otros indicadores biolégicos (tales como especies
fitoplanctdnicas, biodiversidad de macroinvertebrados, etc.) para definir mejor el estado tréfico de
una masa de agua.

Tabla 1.1. Clasificacion tréfica de las masas de agua (OECD, 1982).

Clorofila a Clorofila a Transparencia ,

. . ‘. . Fosforo total

Estado tréfico media maxima media a1
(ug L’l) (ug L'l) de Secchi (m) (mg P L)

Ultraoligrotrofico <1 <25 >12.0 -
Oligotrofico <2.5 <8.0 6.0-12.0 <0.015
Mesotrofico 2.5-8.0 8.0-25.0 3.0-6.0 0.015-0.025
Eutréfico 8.0-25.0 25.0-75.0 1.5-3.0 0.025-0.100
Hipereutrdfico >25.0 >75.0 <1.5 >0.100

La eutrofizacion de las masas de agua es un proceso natural que puede tardar miles de afios en
producirse pero que puede ser acelerado debido a la contaminacidn de origen antrdpico, lo cual se
conoce como eutrofizacion cultural (Kahn et al., 2005). El origen de esta contaminacion puede ser
focalizado o difuso, siendo el control de este Ultimo el mas problematico debido a la dificultad de
gestionar fuentes de contaminacién tan dispersas como la escorrentia agricola o urbana (Thornton et
al., 1999). Tanto es asi que la contaminacién difusa sigue siendo una de las presiones mas habituales
sobre muchas masas de agua en Europa (EEA, 2012).

Los principales factores que afectan a la eutrofizacion de las masas de agua son (1) la concentracién
de nutrientes disponibles, (2) la temperatura del agua y (3) la intensidad luminosa (Reynolds, 1984).
Cualquier cambio en alguno de ellos puede romper el equilibrio ecosistémico de la masa de agua y
provocar un crecimiento excesivo del fitoplancton.

Los nutrientes principales suelen ser el nitrégeno y el fésforo, siendo este ultimo el nutriente
deficitario en la mayoria de las masas de agua, por lo que es el fosforo el que actia como nutriente
limitante. Por lo tanto, los aportes excesivos de fosforo suelen ser la causa principal de eutrofizacion.

Las principales consecuencias de la eutrofizacién son:

- Aumento de la biomasa de fitoplancton.

- Disminucién de la transparencia del agua.

- Modificacién de la composicién de la comunidad fitoplancténica. Esta pasa a estar dominada
por algas cianoficeas, dado que su mayor capacidad de flotacidn les permite situarse en la
zona mas superficial de la columna de agua donde la intensidad luminosa es dptima para su
crecimiento.

- Proliferacién de especies de algas tdxicas (por ejemplo, del género Mycrocystis).

- Reduccidn de la vegetacion sumergida debida al aumento de la turbidez.




- Cambio en la productividad, la biomasa y la composicion de especies de la vegetacion
macrofita.

- Disminucion de la diversidad de especies.

- Descenso de la biomasa y de la diversidad de peces.

- Decaimiento del oxigeno disuelto en el agua, debido sobre todo a la respiracién del
fitoplancton ejercida durante las horas de ausencia de luz. Ademas, el fitoplancton muerto es
descompuesto por accidn de microorganismos aerobios y se producen importantes
descensos de la concentracion de oxigeno disuelto.

- Aumento de la incidencia de muerte de peces por las condiciones de anoxia alcanzadas.

- Problemas de sabor y olor del agua.

- Decrecimiento del valor de percepcidn estética de la masa de agua.

- Impactos econdmicos negativos, incluida la devaluacidon de la propiedad del bien y la
reduccion de los usos recreativos.

Ademas, desde el punto de vista hidromorfoldgico, la eutrofizacién acelera el proceso de sucesién de
las masas de agua (Reutter, 1989), segun el cual éstas evolucionan de marismas a fangales y
finalmente a tierra seca.

Unos de los ecosistemas mas vulnerables a la eutrofizacidn son los lagos y lagunas someros porque
en ellos la interaccién entre la columna de agua y los sedimentos es mayor, con lo cual se produce un
mayor aporte de nutrientes desde éstos ultimos. El aspecto mds importante para mantener estos
sistemas someros lejos de una situacidon eutréfica es la abundancia de vegetacion sumergida
(Jeppesen et al.,, 1997), la cual es susceptible de desaparecer si la turbidez producida por el
crecimiento desmesurado del fitoplancton reduce la profundidad de la zona fética. Scheffer et al.
(1993) identifican dos estados de equilibrio alternativos para estas masas de agua segun la relacion
turbidez-vegetacion sumergida: (1) dominancia de la biomasa algal y alta turbidez del agua, y (2)
dominancia de la vegetacidén acudtica y alta transparencia del agua. En el primero de estos estados
alternativos, la existencia de una alta turbidez limita la luz disponible en la columna de agua vy
disminuye la vegetacion sumergida. Por el contrario, la presencia de ésta vegetacién sumergida
disminuye la turbidez del agua mediante distintos mecanismos de dificil cuantificacion: reduce la
resuspension del sedimento, aumenta las posibilidades de refugio para el zooplancton (el cual
consume microalgas), disminuye la concentracion de los nutrientes disponibles para el crecimiento
del fitoplancton y produce sustancias alelopaticas que pueden ser toéxicas para las microalgas (Figura
1.1).
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Figura 1.1. Principales mecanismos responsables de los estados alternativos en los lagos y lagunas someros
(adaptado de Scheffer et al. (1993)). (SS.AA.: sustancias alelopaticas).

El paso de un estado dominado por la vegetacidn sumergida a uno eutréfico controlado por el
fitoplancton puede ser gradual o brusco y al factor responsable de dicho cambio se le conoce como
forward switch.

Asi mismo, la alternancia de equilibrios posibilita el paso de un estado eutréfico a uno dominado por
la vegetacidn sumergida y con una alta transparencia del agua. Esta reversion suele ser un proceso
lento debido a la histéresis provocada por la resiliencia del sistema (Dokulil et al., 2010). Sirva como
ejemplo la reversidn del estado de eutrofizacidon conseguida en el lago somero “Viejo Danubio”, en la
ciudad de Viena (Dokulil et al., 2010).

Generalmente, las medidas de control para evitar o revertir el proceso de eutrofizacidn pasan por
reducir la entrada de los nutrientes esenciales, principalmente fésforo (An & Kim, 2003), y por
favorecer el crecimiento de la vegetacion macréfita, siendo la depuracidén de las aguas residuales
vertidas al medio la medida mas efectiva para reducir la carga influente de fésforo (Kahn et al.,
2005). Dado que entre el 20 y el 30% de los fosfatos contenidos en las aguas residuales procede de
los detergentes (Kahn et al.,, 2005), una importante medida de prevencién en la que se esta
trabajando es la reduccion de fésforo en la formulacién de los mismos.

De hecho, las medidas tomadas para reducir la carga antrdpica sobre las masas de agua propicié que
hacia finales de la década de los 80 se apuntara a una disminucién de la eutrofizacion en muchos
lagos de paises industrializados (Sas, 1989). Durante los ultimos 20 afios ha aumentado la proporcion
de lagos europeos con bajas concentraciones de fésforo total (< 0.025 mg P L) y se ha reducido la
proporcién de lagos en los que la concentracion de fésforo es alta (> 0.050 mg P L) (EEA, 2003)
(Figura 1.2).
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Figura 1.2. Concentracion de fosforo en los lagos de distintas zonas de Europa. Norte: Finlandia, Islandia,
Noruega, Suecia; Oeste: Austria, Dinamarca, Francia, Alemania, Irlanda, Holanda, Espafia, Reino Unido; Paises
candidatos a la adhesion: Estonia, FYR Macedonia, Letonia, Lituania, Hungria, Polonia, Eslovenia. (Adaptado de

EEA, 2003).

1.3. La eutrofizacion en I’Albufera de Valéncia

Un ejemplo de eutrofizacion de lago somero es del lago mediterraneo de I'Albufera de Valéncia
(Espafia). Este lago, que actualmente ocupa una extensién de 2433 hay tiene una profundidad media
de aproximadamente 1 m, inicié a principios de los afios 1970 un proceso de deterioro (Mondria,
2011) que, aunque se ha reducido, todavia no se ha revertido. En la Figura 1.3 se muestra una
fotografia del aspecto actual del agua del lago.

Figura 1.3. Imagen de las aguas eutroéficas del lago de I’Albufera (Tomada de Maryaben en Flickr).



Hasta esa época el lago presentaba un estado oligo-mesotréfico (Blanco, 1974) con el fondo cubierto

de una densa praderia de plantas macréfitas (Carretero & Boira, 1989) y una biodiversidad muy

elevada, fruto de su origen marino y su transicion al estado dulceacuicola actual. Sin embargo, a

partir de la década de 1960 el lago recibié gran cantidad de vertidos asociados al desarrollo

industrial, agricola y urbanistico de los municipios colindantes y a unos sistemas deficitarios de

saneamiento y tratamiento (Mondria, 2011). A este incremento de los nutrientes recibidos se sumé

el descenso de los aportes hidricos, tanto en calidad como en cantidad, el cual puede resumirse en

los siguientes tres puntos:

hm3/anho

Reduccidn de los caudales influentes al lago, aumentando el tiempo de retencién del agua y
disminuyendo el nimero de renovaciones anuales. Segun Mondria (2011), en los afios 1970-
1980 el caudal influente al lago superaba los 800 hm? afio™, mientras que durante la primera
década del siglo XXI el caudal medio de entrada se ha reducido a unos 500 hm? afio™ (Figura
1.4). Se ha pasado de un promedio de 21 renovaciones anuales en la década de 1970 a 9
renovaciones anuales en la década del 2000. Estas renovaciones equivalen a un tiempo de
retencién hidrdulico que se ha incrementado de 17 a 41 dias.

Disminucién de los aportes de mayor calidad, procedentes principalmente de (1) los rios
Turia y Xuaquer y (2) los ullals o surgencias de agua subterranea. La practica desaparicién
actual de los ullals cabe atribuirla, a falta de estudios precisos, al aterramiento del lago con
sedimentos limoso-arcillosos y a la progresiva compactacién de éstos (Hernandez-Crespo,
2013).

Aumento de los aportes procedentes de los efluentes de las estaciones depuradoras de
aguas residuales (EDAR). Estos aportes, aunque cumplen con los limites establecidos de
vertido a zonas sensibles (Directiva 271/91/CEE, Real Decreto Ley 11/1995, Real Decreto
509/1996), tienen unas concentraciones de nutrientes demasiado elevadas para favorecer la
recuperacion del lago. Ademads, a diferencia de los aportes naturales procedentes por
ejemplo del rio Xaquer, estos caudales aportan una comunidad biolégica muy pobre o nula.
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Figura 1.4. Estimacion de las entradas totales al lago de I’Albufera (Adaptado de Mondria (2011).



Con todo ello, la concentracién del pigmento clorofila @ aumenté desde valores muy bajos a
principios de la década de los 70 (inferiores a 10 pg L™, segun indica Mondria (2011) al citar al
informe del Instituto de Agroquimica y Tecnologia de Alimentos (IATA, 1974)) a 800 pg L™ en mayo
de 1981 (Miracle et al. 1984). En la Figura 1.5 se muestra la evolucion temporal de la concentracién
de clorofila a entre los afios 1981/82 y 2010/11.
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Figura 1.5. Evolucidn temporal de la concentracién media anual de clorofila a en el periodo 1981-2011 en el
lago de I’Albufera de Valéncia (Fuente: Generalitat Valenciana).

Las medidas tomadas desde la década de 1970 hasta la actualidad con el objetivo de mejorar la
calidad de las aguas del lago han sido numerosas y diversas. En la Tabla 1.2 se ordenan
cronoldgicamente las principales actuaciones realizadas para alcanzar dicho objetivo. Ademds de
estas acciones, en los Ultimos afios también se han realizado aportaciones de agua de buena calidad
desde el rio Xaquer.

Todas estas medidas han permitido reducir la concentracidon de clorofila a hasta valores medios
proximos a 100 ug Lt (Figura 1.5). Aunque esta concentracion se corresponde con un estado que
sigue siendo hipereutréfico, recientemente se han observado otros signos de mejora, siendo uno de
los mas evidentes la aparicion de una amplia extensidon de vegetacién sumergida en la zona sureste
del lago durante el invierno y primavera de 2015-2016 (Figura 1.6). La aparicidn de esta vegetacion,
que se habia llegado a considerar desaparecida del lago (Mondria, 2011), puede indicar el inicio del
cambio hacia un estado de equilibrio ligado a la vegetacién sumergida y a la transparencia del agua.



Tabla 1.2. Principales actuaciones realizadas desde 1970 con el objetivo de mejorar la calidad de las aguas del
lago de I’Albufera.

Inicio Actuacion

1974 - Plan de infraestructura sanitaria de la zona costera de la Provincia de Valéncia.
- Redaccion de dos proyectos de descontaminacion de |’Albufera (red de colectores y de EDAR).

1976 - Proyecto 06/76. Modifica el Plan anterior: un Unico colector y un emisario submarino, ademas de la
posible construccion de una EDAR en una segunda fase del proyecto.

1981 - Inicio de la construccién del colector Oeste.

1982 - Declaracién de I’Albufera como zona especialmente protegida del Mediterraneo.

- Puesta en funcionamiento de la EDAR Pinedo | para el tratamiento de las aguas del casco urbano de
Valéncia.

1984 - Construccidn de un sifén que permite evacuar el efluente de la EDAR Pinedo | hacia los arrozales de la
acequia del Oro, que introduce vertidos industriales y urbanos no depurados al sistema hidrico de
I’Albufera.

1985 - Plan Director del Sistema de Abastecimiento y Saneamiento Integral de la comarca de L"Horta: ampliacion

del colector Oeste.
- Proyecto de Construccidn del segundo tramo del colector Oeste para la descontaminacion de L’Albufera:
permite extraer cargas contaminantes del sistema hidrico de |'Albufera.

1986 - Declaracién del Parque Natural de I’ Albufera.
1989 - Plan Director para el Saneamiento Integral de I’Albufera: reformas y construccidén de nuevas EDAR.
1990 - Plan de Especial Proteccién de I’Albufera.
- Inclusién de I’Albufera en la lista de Humedales de Importancia Internacional del Convenio RAMSAR.
1991 - Declaracion de I’Albufera como Zona de Especial Proteccion para las Aves (ZEPA) segun la Directiva Aves
(79/409/CEE).
1992 - Puesta en funcionamiento de la EDAR Pinedo Il con un tratamiento primario y un emisario submarino.
1993 - | Plan Director de Saneamiento y Depuracion de la Comunidad Valenciana: ejecucion de las EDAR Albufera

Sur, Algemesi-Albalat, Sueca y Alzira.

1994 - Construccion de la red de colectores generales de la mancomunidad de Quart-Benager.
1995 - Construccidn de las EDAR de El Palmar, El Perell6 y El Mareny.
1997 - Plan Operativo de Medio Ambiente Local (POMAL): mejoras y ampliaciones en las redes de alcantarillado

y colectores en el ambito del colector Oeste (Horta Sud).

1998 - Plan de reutilizacion de aguas residuales depuradas del area metropolitana de Valéncia: reutilizacion
agricola de aguas depuradas en las EDAR de Pinedo, Quart-Benager y Torrent.

1999 - Puesta en servicio de la EDAR Quart-Benager.
2001 - Puesta en marcha de EDAR Algemesi — Albalat.
2004 - Puesta en servicio de la EDAR de Sueca.

- Estudio para el Desarrollo Sostenible de I’Albufera. El principal objetivo es la recuperacion de la calidad
ecoldgica que tenia el sistema en los afios 1960.

2005 - Ampliacion de la EDAR de Pinedo, con la puesta en funcionamiento de un tratamiento terciario.

2006 - Inauguracion de la EDAR de Paterna-Fuente del Jarro.

2007 - Puesta en marcha de EDAR Ribera Alta I.

2009 - Puesta en funcionamiento del humedal artificial Tancat de la Pipa para tratar parte de las aguas

eutrofizadas del lago.

2010- - Construccidn de tanques de tormenta para evitar el rebose de los colectores durante los episodios de
2014 lluvia torrenciales.
- Restauracién de la mata de la Manseguerota.

2011 - Puesta en marcha de los humedales artificiales Tancat de Milia y Tancat de I'llla, los cuales tratan agua
procedente del lago de I’Albufera y de I’Estany de la Plana, respectivamente.
- Dragado de sedimentos en la zona del Carrerot de Sueca.




Figura 1.6. Izquierda: detalle de las estacas ubicadas en la zona sur del lago de I’Albufera delimitando la zona
protegida para la recuperacion de la vegetacion sumergida. Derecha: matas de vegetacién sumergida en el lago
(fuente: Generalitat Valenciana).

10



Capitulo 2.  Objetivos y estructura de la Tesis

El principal objetivo de esta Tesis Doctoral es el planteamiento y desarrollo de un modelo
mecanicista biocinético que permita simular el tratamiento de aguas eutréficas en humedales
artificiales de flujo superficial. Con ello se conseguira aumentar el conocimiento sobre el
funcionamiento de estos sistemas en condiciones reales de operacién y facilitar el disefio y gestion
de estas infraestructuras.

Para alcanzar este objetivo principal se han establecido los siguientes objetivos especificos:

- Simulaciéon de las principales variables de calidad en el tratamiento de aguas eutrdficas, es
decir, los sélidos en suspension, el fitoplancton, el fésforo total y sus formas, el nitrogeno
total y las formas nitrogenadas y la materia organica.

- Modelacién de los procesos mas significativos que afectan a estas variables y
particularmente aquellos que representan las interacciones entre la biota, el biotopo vy la
calidad de las aguas.

- Modelacién de los procesos de resuspension generados por distintos factores.

- Modelacién del efecto de la vegetacién emergente sobre los procesos de sedimentacion,
resuspensién, crecimiento del fitoplancton y toma de nutrientes.

- Modelacién biocinética de los procesos microbioldgicos que tienen lugar en este tipo de
humedales artificiales.

- Calibracion y validacién del modelo desarrollado en un sistema a escala real.

- Estudio de la sensibilidad del modelo a los parametros incluidos.

- Determinacidon de los procesos mas significativos para la eliminacion de determinados
componentes en el tratamiento de aguas eutréficas en humedales artificiales de flujo
superficial.
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Para alcanzar el cumplimiento de los objetivos establecidos, la presente Tesis Doctoral se ha
estructurado en 11 capitulos.

En el Capitulo 3 se estudia el estado del arte en el ambito de los humedales artificiales y de la
modelacién matematica de los mismos. En primer lugar se describen los principales tipos de
humedales artificiales y sus distintas aplicaciones en el tratamiento de aguas. A continuacién se
analizan los modelos matematicos disponibles para la simulacién de la calidad de las aguas,
focalizando el estudio en los modelos aplicados a la simulacién de los humedales artificiales y de las
masas de agua eutrofizadas.

En el Capitulo 4 se describen los humedales artificiales de flujo superficial sobre los que se llevo a
cabo la calibracién y validacion del modelo que se plantea y desarrolla en esta Tesis, asi como la
monitorizacién que en ellos se realizé para obtener las diferentes series de datos utilizadas. También
se detalla el uso del software HEC-RAS v5.0, empleado para representar el funcionamiento
hidraulico, y del software AQUASIM, utilizado para implementar el modelo mecanicista desarrollado.

El funcionamiento hidraulico de estos humedales artificiales se describe en el Capitulo 5.

El modelo mecanicista se ha planteado y desarrollado en dos etapas que se muestran en dos
capitulos distintos. La modelacién de los sélidos en suspensién y de las principales variables ligadas a
ellos, es decir, el fitoplancton y el fésforo total (modelo M1), se desarrolla en el Capitulo 6, y en el
Capitulo 7 se incorporan al modelo anterior las formas nitrogenadas y la materia organica (modelo
M2). Ambos capitulos constan de una parte introductoria en la que se describen las variables y
procesos implicados en cada caso y a continuacién se expone la formulacion matematica
desarrollada en la presente Tesis Doctoral para representarlos. Seguidamente se calibran y validan
los modelos utilizando los datos recopilados en los sistemas monitorizados. Por dltimo se determina
la contribucidon de cada proceso en la eliminacidon de las variables estudiadas y se exponen las
conclusiones obtenidas tras el trabajo realizado. En el capitulo 6 no se simula el efecto de la toma de
nutrientes por la vegetacion, sino que se introduce en el capitulo 7.

A continuacién, en el Capitulo 8 se comparan los resultados de la modelacion del fésforo obtenidos
en los capitulos 6 y 7, haciendo especial hincapié en el proceso de asimilacion de fésforo por las
macroéfitas emergentes.

Posteriormente, en el Capitulo 9 se realiza un andlisis de sensibilidad del modelo desarrollado.

El Capitulo 10 recoge dos ejemplos de posibles escenarios futuros sobre el funcionamiento de los
humedales artificiales de flujo superficial. En ellos se utiliza el modelo desarrollado para determinar
los efectos que diferentes estrategias de gestién y disefio pueden tener sobre el tratamiento de las
aguas en este tipo de sistemas.

Por ultimo, en el Capitulo 11 se exponen las conclusiones obtenidas en la realizacién de este trabajo.
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Capitulo3.  Estado del arte

En este capitulo se realiza una revisién del estado del arte acerca de los humedales artificiales,
describiendo las distintas tipologias existentes y sus principales aplicaciones. A continuacién, se
describen los principales modelos matematicos disponibles para la simulacién de la calidad de las
aguas en estos sistemas, los cuales se aplican mayoritariamente al tratamiento de aguas residuales
urbanas. Por lo tanto, seguidamente se muestran las diferencias mas importantes en la
caracterizacién de las aguas residuales urbanas y las aguas eutroéficas. Por ultimo, se numeran las
principales directrices a seguir en el desarrollo de un modelo mecanicista aplicado al tratamiento de
aguas eutrdficas mediante humedales artificiales de flujo superficial.

3.1. Definicidn, tipologia y aplicacion de los humedales artificiales al tratamiento de
diferentes tipos de aguas

Los humedales son, por definicion, zonas himedas. Brix (1994) hace uso de su terminologia en inglés
para definirlos como tales y dice textualmente: “wetlands are, as the word indicates, wet lands”. Se
trata de zonas del terreno donde la capa freatica se sitla en la superficie o muy cerca de ésta al
menos durante una época del afio y se caracterizan por la presencia de vegetacién y suelos con
singularidades propias de haber sido desarrollados en respuesta a condiciones himedas y saturadas
(Mitsch & Gosselink, 2007; Kadlec & Wallace, 2009).

Segln su génesis, los humedales pueden ser naturales o artificiales. Los humedales naturales son
aquellos que se han originado sin influencias antropogénicas directas o indirectas (Fonder & Headley,
2010). Por el contrario, los humedales artificiales (HHAA) son sistemas ingenieriles, los cuales no
existirian sin una intervencidon humana significativa, en los que se mimetizan las condiciones y/o

13



procesos que tienen lugar en los humedales naturales. Fonder & Headley (2010) diferencian entre
dos tipos de HHAA: aquellos cuyo principal objetivo es el tratamiento de una corriente de agua y
aquellos que persiguen una finalidad distinta (por ejemplo, la creacidon de habitat, la restauracién
ambiental, la mitigacion de impactos o la recreacién).

El presente trabajo se centra en los humedales artificiales de tratamiento, los cuales son acotados
por Fonder & Headley (2010) como aquellos sistemas disefiados antrépicamente para mejorar y
optimizar ciertos procesos fisicos o bioquimicos que ocurren en los ecosistemas de los humedales
naturales con el objetivo principal de eliminar contaminantes de las aguas. En el citado estudio,
Fonder y Headley les atribuyen las siguientes caracteristicas comunes:

1. La presencia de plantas macrdfitas.
2. La existencia de sustrato saturado o anegado, al menos durante una parte del tiempo.
3. Laentrada de un caudal influente de agua contaminada con constituyentes a eliminar.

Conscientes de la variedad de expresiones léxicas utilizadas para designar a este tipo de sistemas
(por ejemplo, humedales construidos, artificiales, ingenieriles, etc.), conviene puntualizar que en este
trabajo se utilizard la terminologia humedales artificiales (HHAA) para aludir especificamente a la
tecnologia que se acaba de describir.

Los HHAA se caracterizan por ser una tecnologia de facil operacion y por tener costes relativamente
bajos de instalacién, gestion y mantenimiento. Asi mismo, presentan una alta tolerancia a cambios
en los caudales y cargas contaminantes de entrada (Langergraber, 2008). Por el contrario, requieren
una superficie de instalacion mayor en comparacién con otras técnicas de tratamiento, como por
ejemplo los fangos activados.

La aplicacion de este tipo de sistemas a la depuracién de las aguas se remonta a hace mds de un
siglo. Kadlec & Wallace (2009) apuntan a que la primera documentacion sobre el uso de HHAA para
el tratamiento de aguas parece pertenecer a Cleophas Monjeau (1901) (Figura 3.1). Segun la base de
datos North American Treatment Wetland Database (NADB), publicada en el manual de la
Environmental Protection Agency (EPA, 2000), la expansion de la utilizacion de HHAA para el
tratamiento de aguas residuales se produjo en 1980. En este mismo estudio se indica que los
primeros estudios cientificos en este ambito se realizaron en Europa alrededor de los afios 1950 y en
Estados Unidos a finales de 1960. Concretamente, las primeras investigaciones sobre el tratamiento
de aguas residuales mediante humedales artificiales con flujo de agua subsuperficial se realizaron en
el instituto aleman Max Planck en 1950 por K&the Seidel, quien observo la capacidad de la especie
Schoenoplectus lacustris para eliminar sustancias orgdnicas e inorganicas de las aguas residuales
(Murphy & Cooper, 2010).

Existen distintos tipos de HHAA, los cuales se pueden clasificar en funcién de diversos factores.
Atendiendo al modo en que circula el agua a través de los sistemas, se distingue entre humedales
artificiales de flujo superficial (HAFS) y humedales artificiales de flujo subsuperficial (HAFSS) (Figura
3.2).
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Figura 3.1 Detalle de la patente de Cleophas Monjeau para un sistema de HHAA. (Tomada de Monjeau (1901)).

En los HAFS, la ldamina de agua suele tener una profundidad inferior a 0.4 metros, se encuentra
expuesta directamente a la atmdsfera y circula, preferentemente, a través de los tallos de la
vegetacién emergente; sin embargo, en los HAFSS el agua circula a través de un medio poroso sobre
el que se enraiza la vegetacidn. La tipologia de flujo subsuperficial se subdivide en sistemas de flujo
horizontal o vertical, seglin cual sea la direccién del flujo del agua. En los HAFSS horizontal (HAFSSH)
el agua fluye en direccién paralela al fondo del humedal, mientras que en los HAFSS vertical (HAFSSV)
el agua se distribuye sobre la superficie o en el fondo del sistema, de forma que discurre a través del
medio en sentido descendente o ascendente, respectivamente.
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Figura 3.2. Esquematizacion de (a) un HAFS, (b) un HAFSSH y (c) un HAFSSV (Fuente: Pedescoll (2010)).

Esta clasificacion, que esta basada en el comportamiento hidraulico del sistema, se complementa con
la especificacidn del resto de caracteristicas de los HHAA, tales como el tipo de vegetacidn o el modo
de operacién de los sistemas. Segun el tipo de vegetacion se establecen cuatro subcategorias dentro
de los HAFS (Vymazal, 2001):

- HAFS con plantas flotantes libres

- HAFS con plantas flotantes enraizadas
- HAFS con plantas emergentes

- HAFS con plantas sumergidas

En la Tabla 3.1 se muestra la clasificacién propuesta por Fonder & Headley (2010), la cual se
establece en funcién de la hidrologia, la vegetacion, la posicion del agua, la direccion del flujo, el
grado de saturacion, el tipo de inundacién de la superficie, la sesilidad y la forma de crecimiento de la
vegetacion.
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Por otra parte, el modo de operacién de los HHAA puede ser en funcionamiento continuo o
discontinuo. Los HAFS y los HAFSSH suelen funcionar de forma continua, es decir, la corriente de
agua a tratar entra de forma permanente a lo largo del tiempo, mientras que en los HAFSSV la
entrada de agua suele realizarse de forma discontinua mediante pulsos (operacién tipo batch).

Todas estas diferencias dan lugar a distintas especificidades en los procesos fisicos, quimicos y
bioldgicos que tienen lugar en cada tipo de HA, lo cual se traduce en distintas eficiencias de
tratamiento. Por ejemplo, la transferencia de oxigeno es menor en los HAFSSH que en los HAFSSV
porque la operacién en batch favorece la transferencia de oxigeno a través del medio poroso. Asi, la
eliminacion de amonio mediante nitrificacién es mayor en los HAFSS vertical (Cooper et al., 1996;
Langergraber & Sim(inek, 2005), mientras que en los de tipo horizontal se favorece la remocién de
nitrato por medio de la desnitrificacion (Kadlec, 2009). Respecto a la eliminacidn de sélidos en
suspension, algunos estudios apuntan a que los rendimientos son mayores en los HAFS (Kadlec,
2009) mientras que en otros se registran mayores eficiencias en los humedales de tipo subsuperficial
horizontal (Gargallo et al., 2015). En la revisién bibliogréfica realizada por Garcia et al. (2010) se
estima que la eficiencia de eliminacidn de sélidos en suspension en HAFSS es superior al 90%.

Tabla 3.1. Clasificacion de los distintos tipos de humedales artificiales (Adaptado de Fonder & Headley (2010)).

Atributo Aspecto L Categorias definidas ,
. . Descripcion Subcategorias
fisico especifico para cada aspecto
Hidrologia Posicion del agua  Posicion de la superficie del agua  Flujo superficial (HAFS)
respecto al suelo o sustrato Flujo subsuperficial
(HAFSS)
Direccién del Direccién predominante del flujo Horizontal
flujo a través del sistema
Vertical Descendente
Ascendente
Mixto
Saturacién del Grado de saturacion del medio Drenaje libre
medio Intermitente
Constante
Inundacién dela  Tipo de inundacion del medio Ninguna
superficie Efimera
Permanente
Vegetacion  Sesilidad Localizacidn de las raices: fijas en  Sésil
los sedimentos o flotando Flotante
Emergente Herbaceo
Lefioso
Forma de Forma de crecimiento dominante Sumergido
crecimiento segun la posicidn respecto al agua  Con hojas flotantes

Flotantes libres

Dado que las capacidades de eliminacién de contaminantes son diferentes para cada tipologia de HA,
la combinacion de distintos tipos de sistemas en el tratamiento de una misma corriente influente
permite alcanzar rendimientos de depuracién mas elevados. Son los denominados sistemas hibridos,
que se utilizan mayoritariamente para la eliminacién de nitrégeno. Por ejemplo, Vymazal &
Kropfelova (2011) obtuvieron altas eficiencias de eliminacién de amonio y de nitrato en un sistema
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hibrido compuesto por una serie de dos HAFSSV (el primero operado de forma continua y el segundo
discontinuamente) seguidos de un HAFSSH. Asi mismo, Avila et al. (2013) demostraron la adecuacién
de un sistema hibrido en tres etapas (HAFSSV, HAFSSH y HAFS) para depurar y reutilizar aguas
residuales en pequefias poblaciones en areas de clima célido.

Una configuracion especifica de sistema hibrido es el conocido como sistema Francés, el cual estd
formado por dos HAFSSV de funcionamiento en serie. Se caracteriza por tratar el agua residual cruda,
es decir, sin pretratamiento, por lo que sobre el primer HA se forma una capa de fango superficial
que debe eliminarse cada 10 o 15 afos (Molle et al., 2005). Esta configuracidon permite conseguir
altos rendimientos de eliminacién: 87% de DQO, 93% de sélidos en suspensién y 84% de NKT'
(Morvannou et al., 2015).

Aungue el uso mas habitual de los HHAA es el tratamiento de las aguas residuales urbanas, su ambito
de aplicaciéon esta en continua expansién y son utilizados para la depuracidon de aguas residuales de
muy diversa procedencia. Sin la intencidn de recopilar la totalidad de los tipos de agua tratados en
los HHAA, sino de ofrecer una visién amplia de la variedad de aplicaciones disponibles, se muestra el
siguiente listado de diferentes tipos de corrientes residuales que pueden ser tratadas mediante
distintas tipologias de HHAA:

- Aguas residuales de lecherias (Comino et al., 2011).

- Efluentes de refinerias (Wallace & Kadlec, 2005).

- Aguas residuales de curtiduria (Calheiros et al., 2007; Saeed et al., 2012).

- Aguas residuales de bodegas (Serrano et al., 2011; Masi et al., 2015).

- Efluentes secundarios (Murphy & Cooper, 2010) y terciarios de EDAR (Martin et al., 2013a).
- Lixiviados de vertedero (Nivala et al., 2007).

- Deshidratacién de fangos bioldgicos de EDAR (Uggetti et al., 2010).

Ademds de estas aplicaciones basadas en el tratamiento de corrientes contaminadas de origen
puntual, los HHAA también han demostrado ser Utiles para el tratamientos de fuentes de
contaminacién difusas tales como las aguas pluviales (Avila et al., 2013), escorrentias agricolas
(Goforth, 2001; Pietro, 2012), escorrentias ganaderas o efluentes de actividades mineras (Kadlec &
Wallace, 2009). En Suecia, donde uno de los mayores problemas del agua superficial es la
eutrofizacién causada por la contaminacién difusa del nitrégeno y el fésforo de origen agricola, entre
1996 y 2006 se construyeron 1574 HHAA con el objetivo de reducir la carga vertida de nutrientes a
los cuerpos de agua (Arheimer & Pers, 2016). Otro ejemplo lo encontramos en el area protegida de
Everglades (Florida, EEUU), donde se construyeron una serie de humedales artificiales (denominados
stormwater treatment areas) que permitieron reducir en un 73% la carga de fosforo influente al lago
Okeechobee procedente de las escorrentias (Pietro, 2012).

Asi mismo, los HHAA también se utilizan para el tratamiento de aguas eutrofizadas (Coveney et al.,
2002; He et al., 2007; Hu et al., 2008; Tang et al., 2009; Dunne et al., 2012; Martin et al., 2013b). En el
siguiente apartado se describen algunas de las experiencias en las que se han utilizado los HHAA con
esta finalidad.

' DQO: demanda guimica de oxigeno; NKT: nitrégeno Kjeldahl total.
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Entre las ventajas de los humedales artificiales destacan los bajos costes de instalacién y gestién y los
bajos o nulos requerimientos energéticos para su funcionamiento. Las acciones necesarias para el
mantenimiento de estos sistemas son sencillas y de bajo coste econdmico, pero tal como indica
Rousseau (2005), esto no significa que se trate de sistemas que no requieran atenciéon durante su
funcionamiento.

Como contrapartida, la superficie requerida para la instalaciéon de esta tecnologia es mayor que la
gue demandan otros tipos de sistemas de tratamiento (por ejemplo, los fangos activados). Por lo
tanto, en el dmbito de la depuracion de las aguas residuales urbanas, la instalacién de humedales
artificiales es especialmente recomendable en poblaciones pequefias y/o aisladas donde la superficie
disponible no sea un factor limitante.

Asi mismo, los procesos quimicos y bioldgicos que ocurren en el seno de los humedales artificiales
emiten, como subproductos, gases que son catalogados como gases de efecto invernadero
(principalmente CO,, CH4, N,O y NO). La emisién de metano en HAFSS, que es el gas con mayor
potencial de calentamiento global, presenta un rango de variacién muy amplio, ya que en
determinadas condiciones y sistemas la emisidn puede considerarse nula y en otras condiciones se
registran valores de hasta 2970 mg m™ d™* (Garcia et al., 2010). Sgvik & Klgve (2007) estimaron que
las emisiones de metano en un HAFS variaban entre -1.2 y 1900 mg m™ d™*. Estudios como el de
Teiter & Mander (2005) concluyen que las emisiones de gases de efecto invernadero por los HAFSS,
gue son los mas ampliamente utilizados, son insignificantes a nivel global. En el mismo estudio
determinan que si toda el agua residual a nivel mundial se tratara utilizando esta tecnologia, las
emisiones producidas por los HAFSS supondrian sdélo el 1% de las emisiones producidas a nivel global.

3.2. Aplicacion de humedales artificiales para el tratamiento de aguas eutrofizadas

Tal como se ha indicado, los HHAA se han aplicado al tratamiento de una gran variedad de tipos de
aguas residuales y también al tratamiento de aguas eutrofizadas con el objetivo de reducir la
concentracién de fitoplancton, sélidos en suspensidn y nutrientes, principalmente. A continuacién se
describen algunas experiencias en las que se han utilizado diferentes tipologias de HHAA con este
objetivo (Tabla 3.2).

Una de las primeras referencias bibliograficas en las que se propone la utilidad de los HHAA para
tratar las aguas eutrofizadas, concretamente para eliminar fésforo particulado, se encuentra en Lowe
et al. (1992). El estudio se centrd en las aguas del lago Apopka, en Orlando (Florida, EEUU), un lago
somero que en los afios 1950 pasé a estar dominado por un estado de hipereutrofia debido al gran
incremento demografico de la zona y a los aportes de fésforo provenientes de las actividades
agricolas realizadas en su cuenca. En este primer trabajo se utilizé el término “filtracién” para
referirse a la eliminacion del material particulado por sedimentacion e intercepcién con la vegetacion
en los HHAA. Fueron varias las medidas implementadas para recuperar el buen estado ecolégico de
las aguas del lago Apopka (reduccién de las cargas externas de fosforo, plantacion de vegetacion en
el perimetro del lago, etc.), y entre ellas destaca la construccién de un HAFS® para tratar las propias

2 . . e . , T .

En los estudios realizados sobre la zona se utiliza la terminologia marsh flow-way (laguna unidireccional),
indicando como una de las principales diferencias entre ellos y los humedales artificiales que en estos sistemas
se busca maximizar la masa eliminada y no tanto alcanzar elevados rendimientos de eliminacién.
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aguas del lago. Uno de los objetivos principales de este sistema era la eliminacion de materia en
suspension, la cual habia aumentado debido a la desaparicidon de la vegetacidon sumergida y al efecto
de resuspension ejercido por los peces. Para ello se construyd un sistema piloto que entré en
funcionamiento en el afio 1991 y en el que se consiguieron eficiencias de eliminacién de sélidos en
suspension superiores al 90% (Coveney et al.,, 2002). Unos meses después de la puesta en
funcionamiento del sistema se consiguid eliminar fésforo con una eficiencia en torno al 30% (Dunne
et al., 2012) y el rendimiento de eliminacion del nitrégeno total fue del 24% (Dunne et al., 2013). La
implementacidn de todas las medidas tomadas en el lago Apopka han dado lugar a una mejora en la
calidad de sus aguas, reduciéndose un 54% la concentracion de fésforo, un 37% la de fitoplancton y
aumentando la transparencia un 47% (Dunne et al., 2005).

Li et al. (2008) compararon los funcionamientos de distintas tipologias de HHAA para tratar las aguas
eutrofizadas del lago Taihu, el tercer lago de agua dulce mas grande de China. Se construyeron tres
plantas piloto: una de flujo superficial, una de flujo subsuperficial horizontal y otra subsuperficial
vertical. Tras doce meses de operacidn, se observé que los rendimientos de eliminacion de nitrégeno
y fésforo de los humedales artificiales de flujo subsuperficial eran muy similares entre ellos y
mayores que los de flujo superficial.

También en China se encuentra la experiencia del rio Qingyuan, donde se construyeron dos sistemas
piloto de HAFSSH con diferentes materiales de relleno (He et al., 2007). El sistema en el que se utilizé
una mezcla de grava, zeolita y cenizas volantes presenté mayores rendimientos de eliminacién de
nitrégeno y fésforo totales que el sistema donde sdlo se utilizaron gravas.

Asi mismo, también se han estudiado distintas alternativas para maximizar la eliminacidon de
nutrientes en aguas eutrofizadas mediante HAFSSV. Tang et al. (2009) utilizaron siete plantas piloto
para determinar el efecto de la vegetacion, la aireacion intermitente y el uso de polipropileno en el
tratamiento del agua eutrofizada del rio Jinhe (China). Obtuvieron que la combinacién de estas
técnicas permitia aumentar la eliminacion de nitrégeno del 68 hasta el 85% y la remocién del fésforo
pasaba del 56 al 78%.

Las aguas eutrofizadas del lago de I'Albufera de Valéncia (Espafia) también han sido tratadas
mediante humedales artificiales. En el afio 2009 se puso en funcionamiento el sistema de HAFS
ubicado en la reserva natural del Tancat de la Pipa y en 2011 el del Tancat de Milia. Ambos tratan las
aguas del lago con el objetivo principal de reducir las concentraciones de nutrientes, fitoplancton y
solidos en suspension. El sistema ubicado en el Tancat de la Pipa (el cual se describe detalladamente
en el Capitulo 4) consta de varios HAFS seguidos de dos lagunas someras donde se recrea el
ecosistema existente en I’'Albufera en los afios anteriores a su eutrofizacion. Los HAFS del Tancat de
la Pipa eliminan el 35% del fitoplancton de las aguas tratadas y el 57% de los sélidos en suspensién y
del fosforo total (Martin et al., 2013b). El sistema del Tancat de Milia presenta un tratamiento
hibrido formado por varias series que constan de un HAFSSH, dos HAFS y una laguna. En él se
alcanzan rendimientos de eliminacion de sélidos en suspension y fésforo total similares a los
indicados para el caso del Tancat de la Pipa (Gargallo et al., 2015), destacando los altos rendimientos
conseguidos en el HAFSSH: 81% del fitoplancton y 79% de los sélidos en suspension (Martin et al.,
2016).
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Tabla 3.2. Experiencias de tratamiento de aguas eutrofizadas mediante humedales artificiales.

. . Periodo de Area Profundidad Rendimiento (%) ,
Origen del agua Tipo de HA operacion (m?) (m) Ca ST BT NT Referencias
Lago  Apopka HAFS (marisma de 1991 - 7.3-10° 1.6 89-99 30-67 30-52 Coveney et al. (2002)
(EEVU) flujo direccional) actualidad

HAFS (marisma de 2003-2014 2.8-10° 0.33-0.44 26% 24% Dunne et al. (2012),

flujo direccional) (2013), (2015)
Lago Taihu HAFS Agosto 2013- 30 0.8 35 20 Li et al. (2008)
(China) HAFSSV julio 2014 30 1.0 64 52

HAFSSH 30 1.0 66 52
Rio  Qingyuan HAFFSSH (relleno 2003 17 0.8 79%* 22 8-34 He et al. (2007)
(China) de gravas)

HAFSSH (relleno de 17 0.8 78%* 41 22-63

gravas, zeolitay

cenizas volantes)
Rio Jinhe HAFSSV Junio — 0.2 1.3 56-78 68-85 Tang et al. (2009)
(China) (combinacién de noviembre

gravas y esquistos, 2006

aireacion

intermitente y

bolas de

polipropileno)
Lago Albufera HAFS (Tancatdela 2009 - 4-10° 0.2 35 57 57 52 Martin et al. (2013b)
(Espaniia) Pipa) actualidad

HAFSSH + HAFS 2011 - 3.3-10° 0.5 (HAFSSH) 81 (HAFSSH) 79 (HAFSSH) 45 (HAFSSH) 55 (HAFSSH) Martin et al. (2016)

(Tancat de Milia) actualidad 0.33 (HAFS) -19 (HAFS) -70 (HAFS) -6 (HAFS) 29 (HAFS)

Cl a: Clorofila a; SST: sélidos totales en suspension; PT: fésforo total; NT: nitrégeno total. * Rendimientos de eliminacién de turbidez.
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3.3. Definicidn y tipos de modelos

La depuracion de los diferentes tipos de aguas mediante la aplicacién de humedales artificiales
es debida a la accidn de los procesos fisicos, quimicos y bioldgicos que tienen lugar en estos
sistemas. Los principales procesos que intervienen en la eliminacion de los contaminantes son
la sedimentacién, la precipitacion, la adsorcidn, la asimilacion por las plantas y las
transformaciones microbioldgicas (Kumar & Zhao, 2011). El estudio de estos procesos permite,
por una parte, aumentar el conocimiento sobre el funcionamiento de esta tecnologia y por
otra parte, optimizar su disefio y gestion (Rivas et al., 2008; Samso et al., 2014) con el objetivo
de maximizar la eliminacién de los componentes deseados. Sin embargo, estos mecanismos
ocurren a la vez, influyen unos sobre otros y estan afectados por diferentes factores, con lo
cual dicho estudio no resulta una tarea sencilla. Ante esta situacion, la modelacién matematica
es una herramienta util para la identificacion de los procesos principales que ocurren en un
humedal artificial, la determinacién de los factores mas influyentes sobre dichos procesos vy el
calculo de la repercusion de todos ellos sobre los componentes que se pretenden eliminar.

La Real Academia Espafiola de la Lengua define el concepto modelo como un esquema tedrico,
generalmente en forma matematica, de un sistema o de una realidad compleja que se elabora
para facilitar su comprensioén y el estudio de su comportamiento. El National Research Council
(1990) lo define como un intento sistematico de traducir la comprensién conceptual de un
sistema real en términos matematicos e indica que la bondad del modelo matematico sera
mayor cuanto mayor sea la capacidad del modelo conceptual para reproducir los fenémenos
mas relevantes.

Al igual que en el caso de la nomenclatura utilizada para hacer referencia a los humedales
artificiales, conviene clarificar algunos conceptos sobre la terminologia a emplear en el ambito
de la modelacién. En primer lugar, se utiliza la expresion modelo conceptual para referirse a la
hipétesis formulada sobre el funcionamiento de un sistema, la cual siempre es una
simplificacion de la realidad. El concepto modelo matemadtico es la traduccién de este modelo
conceptual al lenguaje matematico. Y por ultimo, se utiliza la expresién modelo numérico para
hacer referencia a la implementacion del modelo matematico en un algoritmo numérico, el
cual utiliza un software de simulacién para encontrar una solucién aproximada del modelo.

A medida que crecié la implementacion de los HHAA en el tratamiento de las aguas residuales,
fueron apareciendo los primeros modelos matematicos desarrollados para simular su
funcionamiento. Desde aquel momento ha aumentado tanto el nimero como la variedad de
modelos disponibles. En las dos ultimas décadas se han publicado muchos trabajos referentes
a la modelacion de los procesos biogeoquimicos que ocurren en los humedales artificiales, y el
maximo desarrollo se alcanzé entre los afios 2011-2013, periodo en el que se publicaron el
38% de los modelos disponibles hasta aquel momento (Meyer et al., 2014). A continuacidn se
presenta una clasificacion de los distintos tipos de modelos matematicos aplicados a HHAA:
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Modelos tipo “caja negra”

Son modelos empiricos basados en medidas directas realizadas en sistemas reales.
Estos modelos permiten simular la calidad del efluente de un HA a partir de las
caracteristicas de la corriente de entrada, considerando el sistema como una “caja
negra”, es decir, sin prestar atencidén a los procesos internos que tienen lugar en él.
Estos modelos se basan en relaciones empiricas y por lo tanto sdlo son aplicables a
sistemas con caracteristicas similares a aquellos donde se obtuvieron dichas
correlaciones y en un rango de concentraciones parecido.

La modelacién de sistemas tan complejos mediante este tipo de relaciones supone una
representacién muy simplificada de la realidad.

Dentro de los modelos de caja negra se engloban diferentes tipologias, tales como
regresiones lineales, ecuaciones de primer orden y redes neuronales artificiales.

Las regresiones lineales (Ec. 3.1) permiten estimar la concentraciéon de un componente
determinado en el efluente (Co,,, mg L) a partir de la concentracién de entrada (Ci,,
mg L)

Ec. 3.1
Cout =m-Cj, +n

siendo m y n los parametros calibrados empiricamente para cada modelo. Los
componentes generalmente estudiados mediante este tipo de modelos son la materia
organica, el nitrégeno total y el fésforo total.

Rousseau et al. (2004) presentan una amplia revision bibliografica en la que se
recopilan algunos de estos modelos, indicando los rangos de concentraciones
influentes y efluentes, asi como las cargas hidraulicas, en los que son aplicables.

Dado que muchos de los procesos que tienen lugar en los HHAA son procesos cuyas
velocidades de transformacion pueden ser representadas mediante cinéticas fisicas,
quimicas y/o bioldgicas de primer orden (Kadlec & Wallace, 2009), se han utilizado
modelos de primer orden con objetivos principalmente de disefio basico de sistemas.
Estos modelos marcan una relacién exponencial entre las concentraciones influente y
efluente asumiendo para ello condiciones de caudal constante y concentracién de
entrada constantes. Una forma habitual de expresar los modelos de primer orden es la
que se presenta en la Ec. 3.2, donde Ky (m d™) es la constante superficial de
degradacion del componente estudiado y g (m d™) es la carga hidraulica. También se
pueden representar teniendo en cuenta el tiempo de retencién hidraulico (TRH, d) (Ec.
3.3), siendo K, (m d*) la constante volumétrica de degradacién.

COllt — e(_KA/q) Ec. 3.2
Cin
COllt K,TRH Ec.3.3
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Los modelos de primer orden pueden incluir el efecto de la temperatura mediante la
ecuacién de Arrhenius (Ec. 3.4), siendo Ka7 (M d?) la constante de transformacion (K,)
a la temperatura T (2C) y 6 el coeficiente de modificacion de la temperatura. La misma
expresion se aplica para calcular la constante Ky a la temperatura T (Ky 7).

kaT = kp 200729 Ec. 3.4

Una modificacidon de los modelos de primer orden es la que incluye la existencia de
una concentracién de fondo (C*), conocidos como modelos k-C* (Kadlec & Knight,
1996). Se entiende por C* la minima concentracién de un componente determinado
que se puede alcanzar en el efluente de un humedal artificial, y estd asociada a
procesos autéctonos del sistema y/o a la liberacidn del componente en cuestion desde
el sedimento (Rousseau et al., 2004). La Ec. 3.5 muestra la expresién habitualmente
utilizada para representar estos modelos:

Cout -C

= e(-Ka/®) Ec. 3.5
Cip — C*

Los rangos de los valores bibliograficos para las constantes K, y Ky son muy amplios,
con una diferencia entre ellos de hasta 36 veces su valor (Rousseau et al., 2004). Por
este motivo, Kadlec & Knight (1996) recomiendan usar los valores medios recogidos en
estos rangos.

Otro tipo de modelos de caja negra son los modelos basados en redes neuronales
artificiales. Estos modelos establecen relaciones entre las observaciones
experimentales realizadas sobre un nimero determinado de componentes de entrada
y salida mediante la asignacion de pesos a cada uno de los componentes de entrada.
Se trata de modelos deterministas y por tanto existe una solucién uUnica para unas
condiciones de entrada determinadas. Sirvan como ejemplos de redes neuronales
artificiales los trabajos desarrollados por Akratos et al. (2008), Akratos et al. (2009a) y
Akratos et al. (2009b) para predecir las concentraciones de materia organica, amonio,
nitrégeno total, fosfato y fosforo total en humedales artificiales de flujo subsuperficial
horizontal.

Modelos mecanicistas o basados en procesos

Los modelos mecanicistas describen el comportamiento de los sistemas representando
los procesos fisicos, quimicos y bioldgicos que ocurren dentro del HA y los factores que
influyen sobre éstos. Son estos procesos, que habitualmente se representan mediante
ecuaciones diferenciales, y sus interacciones los que determinan las caracteristicas de
la corriente de salida.

Los modelos mecanicistas permiten aumentar el conocimiento sobre los procesos que
ocurren en un humedal artificial (Langergraber, 2007).
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De entre los diferentes procesos que tienen lugar en el seno de un HA, aquellos
implicados en el metabolismo microbiano son claves para describir el funcionamiento
de los humedales (Samsd & Garcia, 2013), siendo los modelos biocinéticos aquellos
que representan las tasas a las que ocurren los procesos microbiolégicos (Samso,
2014). La eliminacién biolégica de cada contaminante se asocia con un grupo
especifico de microorganismos (Meyer et al., 2014).

Los modelos mecanicistas suelen estar divididos en varias partes, dos de ellas
imprescindibles: el submodelo hidrodindmico y el submodelo reactivo. El submodelo
hidrodindmico representa el movimiento del agua y el transporte de los componentes
a través del sistema mientras que el submodelo reactivo simula los procesos
biogeoquimicos que ocurren en el humedal. Ademds, pueden incluirse otros
submodelos como los referentes al biofilm o a las plantas (Samsé & Garcia, 2013).

Estos modelos simulan una amplia variedad de componentes entre los que ademas de
la materia organica, el nitrégeno y el fésforo se incluyen el azufre, los metales pesados,
los pesticidas y los contaminantes emergentes (Samsé, 2014).

La resolucién de las ecuaciones diferenciales implica algun tipo de discretizacion
temporal y/o espacial para la obtencion de soluciones aproximadas de las ecuaciones
matematicas. Asi, la modelacién matemadtica de los humedales artificiales se puede
clasificar segun el tipo de modelo (caja negra o mecanicista), de la discretizacion
temporal (estacionaria o transitoria) y de la discretizacién espacial (agregada o
distribuida) (Figura 3.3).
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Figura 3.3. Diagrama conceptual de las tipologias de modelos y las discretizaciones temporales y
espaciales. (Adaptado de Min et al. (2011)).
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Un caso intermedio entre un modelo de primer orden y un modelo mecanicista es el modelo
autobidtico desarrollado por Kadlec (1997), el cual proporciona una explicacion mecanicista
elemental sobre los procesos de eliminacidon de fosforo en humedales artificiales mediante
cinéticas de primer orden basadas en la biomasa.

En el siguiente apartado se realiza un analisis detallado de los modelos mecanicistas existentes
actualmente para la simulacién de los humedales artificiales.

3.3.1. Modelos mecanicistas para la simulacion de humedales artificiales

Dos de los modelos mecanicistas mdas ampliamente utilizados para la simulacion del
funcionamiento de los HHAA son el Constructed Wetland Model number 1 (CWM1)
(Langergraber, 2001) y el Constructed Wetland 2D (CW2D) (Langergraber et al., 2009). Ambos
modelos estdn basados en la estructura utilizada en la serie de modelos mecanicistas Activated
Sludge Model (ASM) para la simulacidon de fangos activados (Henze et al.,, 2000). Dada la
dificultad de describir matematicamente las interacciones que ocurren en sistemas complejos,
Henze et al. (1987) concluyé que la notacion matricial, basada en el trabajo de Petersen
(1965), ofrecia una buena oportunidad para resolver este problema aportando la mdaxima
informacidn posible. Dicha notacién matricial estd formada por los siguientes elementos:

- Componentes (i): son las variables cuya concentracidn se simula en el modelo. La letra
mayuscula X indica que se trata de un componente particulado y la letra mayuscula S
de un componente soluble.

- Procesos (j): son las reacciones fisicas, quimicas o bioldgicas que tienen lugar entre los
componentes del sistema.

- Coeficientes estequiométricos (u;): indican la relacién masica entre las cantidades de
los componentes consumidos y generados en cada proceso. Los coeficientes de signo
negativo indican que la concentracién del componente disminuye en el proceso en
cuestion (reactivo) mientras que el signo positivo muestra lo contrario (producto).

- Ecuaciones cinéticas (p;): representan la velocidad de reaccién del proceso j.

La relacidn entre estos elementos se representa utilizando la notacién matricial, situando los
componentes en las columnas y los procesos en las filas (Tabla 3.3). Cada proceso del modelo
se define en base a un componente, de forma que el coeficiente estequiométrico de ese
componente para ese proceso es la unidad (+1 o -1). El resto de los coeficientes
estequiométricos uj; se calculan para dar cumplimiento a la ecuacién de continuidad. Para ello
se especifica la cantidad de cada material (por ejemplo oxigeno, nitrégeno, fésforo, carbono,
etc.) contenida en cada componente (ic,;) como la relacién mdsica del material c, en el
componente j. Siguiendo la ecuacién de continuidad, la cantidad total de cada material
contenida en el volumen donde se aplica el modelo debe mantenerse constante antes y
después de que tenga lugar el proceso y lo que éste facilita es el paso de dicho material de

Zvi,jicn,i =0 Ec.3.6
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Tabla 3.3. Matriz estequiométrica y cinética en la que se representan los componentes, los procesos y
las cinéticas incluidos en un modelo.

Componentes (i) >

1 2 N
Procesos (j) 4 P
1 U1 U1 Un,1 P1
2 Ui, Uz Un,2 P2
R UiRr Un,R Pr

La velocidad de transformacién de cada componente (r;) se calcula utilizando la Ec. 3.7 donde
i=1,..., N siendo N el numero total de componentes, j=1,..., R siendo R el nimero total de
procesos en los que participa dicho componente y p; la velocidad de cada proceso:

R

ry = z Vi jPj Ec.3.7

j=1

La representacion matricial de los modelos matematicos permite un reconocimiento facil y
rapido del destino de cada componente (Henze et al.,, 2000), ya que en cada columna se
incluyen los coeficientes estequiométricos de aquellos procesos que afectan al componente en
cuestion. Esta caracteristica es de gran utilidad para resolver los balances de materia de cada
componente (Ec. 3.8):

Acumulacion = Entrada — Salida + Produccion - Consumo Ec.3.8

Las ecuaciones cinéticas utilizadas en los modelos de la serie ASM suelen ser ecuaciones de
primer orden que en algunos casos incluyen cinéticas de Monod (Monod, 1949) o cinéticas de
inhibicién no competitiva para representar la influencia de la concentraciéon de determinados
componentes.

Las cinéticas de Monod o tipo switch (Ec. 3.9) presentan dos zonas con comportamientos
diferentes y un drea de transicion entra ambas (Figura 3.4). En la primera zona (I) la velocidad
del proceso aumenta con la concentracidn del componente segin una cinética que se puede
asimilar a una cinética de primer orden, mientras que en la segunda zona (ll) la relacién entre
ambos es practicamente de orden cero y se alcanza el maximo valor de la funcidn. La cinética
del Monod est4 definida por la concentracién del componente (S, mg L") y por la constante k;
(mg L"). El valor de dicha constante, conocida como constante de saturacién o de
semisaturacion, indica la concentracion de componente a la cual la velocidad del proceso es la
mitad de la velocidad maxima. Cuanto menor es el valor de la constante k;, mayor es la
velocidad del proceso a bajas concentraciones de S.

S

E—— Ec. 3.9
k; + S;
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Una formulacidn similar se utiliza para definir las cinéticas de inhibicién no competitiva (Ec.
3.10). En este caso, en la zona (l) se produce un decrecimiento cuasi lineal de la velocidad del
proceso al aumentar la concentracion del componente S; y en la zona () la correlacidn entre
ambos se puede asimilar a una cinética de orden cero y se alcanza el valor minimo de la
funcioén (Figura 3.4).

Ec.3.10
ki + Si

La cinética de Monod permite representar la concentracién de fondo C* anteriormente
comentada, ya que cuando la concentracidon de sustrato es muy pequefia se ralentiza su
velocidad de degradacidn y se evita su completa eliminacidn en un tiempo de retencién dado.
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Figura 3.4. Representacion de las cinéticas de Monod y de inhibicidn.

Los procesos de lisis se modelan como cinéticas de primer orden.

Los modelos de las serie ASM utilizan el concepto de rendimiento (Y) en los procesos de
crecimiento para representar la cantidad de sustrato consumido para llevar a cabo el
crecimiento de la biomasa. Entre las premisas tomadas en los modelos ASM destaca la
asuncién de considerar constante el pH en el sistema y el uso de coeficientes cinéticos y
estequiométricos constantes.

Tras esta descripcién de los fundamentos en los que se basan los modelos de la serie ASM, a
continuacién se describen detalladamente los principales modelos mecanicistas para la
simulacién del funcionamiento de los humedales artificiales.

e CW2D

El modelo CW2D (Langergraber, 2001) simula los procesos mas habituales de los HAFSSV y
permite representar las concentraciones del oxigeno disuelto, la materia organica, el nitrégeno
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y el fésforo inorganico mediante la interaccién entre 12 componentes (Tabla 3.4) y 9 procesos.
La materia orgdnica esta dividida en tres componentes en funcién de su biodegradabilidad y se
asume que todos ellos estdn en fase acuosa. El nitrégeno inorgdnico se representa mediante
cuatro componentes y tanto el nitrégeno como el fésforo organicos se modelan a partir de su
contenido en la materia organica.

El modelo incluye tres tipos de microorganismos: bacterias heterétrofas, Nitrosomonas spp. y
Nitrobacter spp., siendo las dos Ultimas bacterias autdtrofas. Los microorganismos
heterdtrofos llevan a cabo la hidrdlisis, la mineralizacidon de la materia organica (crecimiento
aerobio) y la desnitrificacién (crecimiento andxico). Los microorganismos autétrofos llevan a
cabo la nitrificacion (crecimiento), la cual estd modelada en dos pasos: la transformacion del
amonio en nitrito (realizado por XANs) y el paso de nitrito a nitrato (realizado por XANb).
También se incluye el nitrédgeno gas producido en el proceso de desnitrificacion.

Se asume que los microorganismos son inmoviles y los procesos de lisis incluyen tanto el
decaimiento como la pérdida de microorganismos. La influencia de la temperatura en la
cinética de los procesos se incluye mediante la ecuacion de Arrehnius.

El modelo CW2D suele aplicarse conjuntamente con el modelo HYDRUS-2D (Sim(nek et al.,
1999), el cual simula la hidrodindmica y el transporte de solutos en los HAFSS.

Tabla 3.4. Componentes del modelo CW2D.

Componente Unidades Descripcién
1. 02 mg O, L? Oxigeno disuelto.
2. CR mg DQO L? Demanda quimica de oxigeno rapidamente biodegradable.
3. CS mg DQO L* Demanda quimica de oxigeno lentamente biodegradable.
4. Cl mg DQO L* Demanda quimica de oxigeno inerte.
5. XH mg DQO L* Microorganismos heterétrofos.
6. XANs mg DQO L* Nitrosomonas spp.
7. XANb mg DQO L Nitrobacter spp.
8. NH4N mgN L’ Amonio.
9. NO2N mgN L’ Nitrito.
10. NO3N mg N L™ Nitrato.
11. N2N mgNL" Nitrégeno gas.
12. 1P mg P Lt Fosforo inorgdanico.

Se remite al lector al trabajo de Langergraber (2001) para consultar la matriz estequiométrica
del modelo CW2D.

e CWM1

El modelo Constructed Wetland Model number 1 (CWM1) (Langergraber et al., 2009) esta
basado en la serie ASM y en el modelo de digestién anaerobia Anaerobic Digestion Model
number 1 (ADM1) de Batstone et al. (2002), ya que a diferencia del modelo CW2D incluye la
modelacién de procesos anaerobios.
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El objetivo principal es la prediccién de las concentraciones en el efluente de los humedales
artificiales de flujo subsuperficial, tanto verticales como horizontales, sin incluir la simulaciéon
de las emisiones gaseosas. Para ello tiene en cuenta 16 componentes (Tabla 3.5) y 17
procesos.

La materia orgdnica esta dividida en cinco componentes en funciéon de su estado soluble o
particulado, de su composicién y de su biodegradabilidad. A diferencia del CW2D, el nitrégeno
se modela dividido en dos formas: amonio y nitrato, si bien el componente nitrato (Syo) incluye
la suma de las concentraciones de nitrato y nitrito y a efectos estequiométricos se considera
que todo se comporta como nitrato. Como en el CW2D, el nitrégeno organico se simula a
partir del contenido en la materia organica. Sin embargo, en este caso no se incluye la
modelacién del fésforo y se simula el azufre diferenciando entre sulfatos y acido sulfhidrico. El
modelo simula seis grupos distintos de microorganismos.

Tabla 3.5. Componentes del modelo CWM1.

Componente Unidades Descripcidn
1. So mg O, L? Oxigeno disuelto.
2. S mg DQO L* Demanda quimica de oxigeno rapidamente biodegradable fermentable.
3. S, mg DQO Lt Productos de fermentacidon, como el acetato.
4. S, mg DQO L* Demanda quimica de oxigeno soluble inerte.
5. Swu mg N L* Amonio y amoniaco.
6. Sno mg N L* Nitrato y nitrito.
7. Ssoa mgs L™ Sulfato.
8. S mgSL™ Acido sulfhidrico.
9. X mg DQO L* Demanda quimica de oxigeno lentamente biodegradable particulada.
10. X, mg DQO L* Demanda quimica de oxigeno particulada inerte.
11. Xy mg DQO L* Bacterias heterdtrofas.
12. Xa mg DQO L™ Bacterias autétrofas nitrificantes.
13. X mg DQO L™ Bacterias acidogénicas o fermentativas.
14. Xams mg DQO Lt Bacterias acetotroficas metanogénicas.
15. Xasrs mg DQO Lt Bacterias acetotroficas sulfatoreductoras.
16. Xsop mg DQO L™ Bacterias sulfuro oxidantes.

Comparando los procesos incluidos en este modelo con los del CW2D, se observa que el
modelo CWM1 divide los crecimientos aerobio y andxico de los microorganismos heterétrofos
en dos tipos en funcion del tipo de sustrato. Por otra parte, la nitrificacién se simula como un
Unico paso de amonio a nitrato. Se incluyen también los diferentes procesos de crecimiento y
lisis de los microorganismos anaerobios.

Se remite al lector al trabajo de Langergraber et al. (2009) para consultar la matriz
estequiométrica del modelo CWM1.

Una limitacion de los modelos CWM1 y CW2D es que no tienen en cuenta la acumulacion de
sélidos en suspensidn que pueden causar la obstruccién (clogging) del medio poroso
(Langergraber & Simdnek, 2005).
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e BIO-PORE

Basandose en el modelo CWM1, Samsdé & Garcia (2013) desarrollaron el modelo BIO-PORE
utilizando la plataforma COMSOL Multiphysics™. Una de las principales aportaciones de este
modelo es la incorporacién del submodelo del biofilm, el cual permite simular el
funcionamiento de los HAFSSH en escenarios a largo plazo. Este submodelo posibilita la
modelacién del proceso de obstruccion del medio poroso incluyendo el modelado de los
mecanismos de fijacién y desprendimiento del biofilm. Asi mismo, esta formulacién previene el
crecimiento ilimitado de los microorganismos en areas donde la concentracion del sustrato es
alta. También incorpora el submodelo de la vegetacidn, que incluye la toma de nutrientes y la
liberacion de oxigeno por las raices. Para ello, BIO-PORE cuenta con 18 componentes, dos mas
que el modelo CWM1, ya que Xs y X, se subdividen en dos componentes dependiendo de si se
encuentran en la fase acuosa o sdlida.

e PHWAT

El modelo PHWAT (Mao et al., 2006; Brovelli et al., 2009¢, 2009b, 2009a) esta parcialmente
basado en CW2D. PHWAT es un modelo de 1D, 2D o 3D que simula el flujo del agua en
condiciones de saturacion variables, los procesos de transporte de solutos y las reacciones
bioquimicas en HAFSS. Los procesos aerobios estan basados en CW2D mientras que los
anaerobios utilizan la formulacion de Maurer & Rittmann (2004). Asi mismo, también modela
la obstruccidn del medio poroso producida por el crecimiento de la biomasa y la fijacion y el
desprendimiento del biofilm.

e  FITOVERT

Otro de los modelos disponibles para la simulacién de humedales artificiales de flujo
subsuperficial vertical es FITOVERT (Giraldi et al., 2010). Se trata de un modelo unidimensional
desarrollado en MATLAB. El submodelo hidraulico permite describir el flujo del agua en un
medio poroso no saturado, el encharcamiento superficial, la evapotranspiracién asociada a las
plantas y el efecto de obstruccién de los poros asociado al crecimiento microbiano y a la
retencién de sdlidos. El submodelo bioquimico describe la degradacidn de la materia organica
y las transformaciones del nitrogeno basandose en el modelo ASM1 (Henze et al., 1987).
Utiliza trece componentes, si bien ni sus caracteristicas ni las de los procesos se describen en el
documento original.

Al igual que los modelos originales CW2D y CWM1, FITOVERT tampoco tiene en cuenta la toma
de nutrientes por las plantas.
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e Modelo de Rousseau (2005)

Rousseau (2005) desarrollé un modelo mecanicista para la simulacidon de humedales artificiales
de flujo subsuperficial horizontal. Dicho modelo se centra en los ciclos del carbono y del
nitrégeno mediados por la actividad de los microorganismos y de las plantas, y para ello tiene
en cuenta la competicién por los sustratos, los nutrientes y los aceptores de electrones. Sin
embargo, el fésforo no estd incluido, por lo que se asume que no es un factor limitante en el
crecimiento de los microorganismos y de las plantas.

El submodelo hidraulico considera el HA como un conjunto de reactores continuos de tanques
agitados funcionando en serie.

El submodelo biocinético estd basado en el modelo ASM1 (Henze et al.,, 1987) e incluye
algunas de las mejoras introducidas en los sucesivos modelos ASM2, ASM2d y ASM3 (Henze et
al., 2000). También considera la modelacién de procesos anaerobios. Como novedad respecto
a los modelos CW2D y CWM1, se modelan los procesos relacionados con las plantas y los
procesos de retencién de los sélidos en suspensién, por lo que el modelo es capaz de simular
la reduccién de la porosidad.

El modelo biocinético esta formado por 25 componentes, de los cuales 23 son concentraciones
y dos densidades superficiales (Tabla 3.6), y 33 procesos (Figura 3.5). Los coeficientes
estequiométricos, asi como las expresiones cinéticas de los procesos pueden encontrarse en
Rousseau (2005).

Tabla 3.6. Componentes del modelo Rousseau (2005).

Componente Unidades Descripcidn
1. So g0, m> Oxigeno disuelto.
2. S gbaom? DQO soluble inerte.
3. S g DQO m> DQO soluble fermentable.
4. S, g DQO m> Acetato.
5. Swu gN m> Amonio.
6. Snp gN m> Nitrégeno organico soluble.
7. Swno g DQO m> Nitrato.
8. Ssoa gs m> Sulfato.
9. S gsm? Acido sulfhidrico.
10. Xu» gbQO m”> Hidrégeno.
11. Xc g DQO m> DQO particulada muy lentamente biodegradable.
12. X g DQO m> DQO particulada lentamente biodegradable.
13. Xno gN m> Nitrégeno organico particulado.
14. Xwu g Nkg grava’1 Amonio adsorbido.
15. Xgy gbQOm> Bacterias heterdtrofas.
16. Xga g DQO m> Bacterias autdtrofas nitrificantes.
17. X g DQO m> Bacterias fermentativas.
18. Xawms g DQO m> Bacterias acetotroficas metanogénicas.
19. Xasps g DQO m> Bacterias acetotroficas sulfatoreductoras.
20. Xyme gbQOm> Bacterias metanogénicas hidrogenotroficas.
21. Xysre g DQO m> Bacterias sulfato reductoras hidrogenotrdficas.
22. Xthio g DQO m> Bacterias sulfuro oxidantes.
23. X g DQO m” DQO inerte particulada.
24. Xp g DQO m” Biomasa de plantas vivas.
25. Xpg g DQO m” Biomasa de plantas muertas.
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La materia organica esta dividida en seis tipos: soluble inerte, soluble fermentable, acetato,
particulada inerte, particulada muy lentamente biodegradable y particulada lentamente
biodegradable.

Respecto a los procesos modelados, se introducen la adsorcién/desorciéon del amonio, la
reaireacion fisica, la volatilizacién del hidrégeno y del acido sulfhidrico y el ciclo de las plantas.
La adsorcién/desorcién se modela utilizando la isoterma de Freundlich.

Aunque los procesos involucrados en el ciclo de las planta dependen de factores como la
disponibilidad de nutrientes, la temperatura del aire, la radiacidn solar, el nivel del agua, etc.,
Rousseau (2005) utiliza una modelacién mas sencilla que permite satisfacer los objetivos del
modelo. Basandose en el modelo de Wynn & Liehr (2001), Rousseau modeld los procesos de
crecimiento, senescencia/muerte, degradacidn fisica y transferencia de oxigeno desde las
raices. El proceso de crecimiento se modeld aplicando una tasa de crecimiento relativo, es
decir, un modelo de orden cero al que se le afiadié una dependencia de las concentraciones de
amonio y de nitrato. Ademads, se tuvieron en cuenta los periodos anuales de crecimiento y
senescencia para determinar en qué momento ocurren estos procesos. La biomasa de planta
viva es transformada en biomasa emergente muerta mediante un proceso de
senescencia/muerte que sigue una cinética de primer orden y posteriormente esta biomasa
muerta es degradada a materia orgdnica particulada.
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Figura 3.5. Representacidén esquematica del modelo de Rousseau (2005). (Tomado de Rousseau (2005)).

Los modelos CW2D y CWM1 han sido aplicados en diferentes plataformas de calculo y han ido
incorporando algunas modificaciones. Uno de estos softwares es HYDRUS-2D mediante el
mddulo WETLANDS. Este se ha utilizado tanto para simular el modelo CW2D (HYDRUS-2D-
CW2D, Langergraber (2005)) como el modelo CWM1 (HYDRUS-2D-CWM1, Langergraber &
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Sim@nek (2005). El modelo HYDRUS-2D-CW2D incluye la toma de nutrientes por las plantas
asociada a la toma de agua.

Llorens et al. (2011b, 2011a) implementaron el modelo CWM1 en RetrasoCodeBright (Saaltink
et al.,, 2004) para simular el funcionamiento bidimensionales de los HAFFSH. Para ello se
aplicaron algunas modificaciones respecto al modelo original, como por ejemplo la inclusién
de 19 procesos en lugar de 17. También se modeld la transferencia de oxigeno entre la
atmodsfera y la columna de agua y se incluyd una funcién multiplicativa exponencial en el
proceso de hidrdlisis para evitar sobreestimaciones de la concentracién de DQO. El modelo
CWMZ1-RETRASO no atribuye a los microorganismos la caracteristica de inmovilidad, sino que
define las concentraciones de bacterias como concentraciones influentes que se desplazan a
través del sistema tal como lo hacen los componentes disueltos.

El modelo CWM1 también fue implementado en el software AQUASIM (Reichert, 1998) por
Mburu et al. (2012). Se simularon 16 plantas piloto de HAFSS operadas mediante ciclos batch
considerando cada sistema como un RCTA. Ademas de los procesos incluidos en el modelo
original, se anadieron la reaireacion fisica, la adsorcion y desorcién de la materia orgéanica y del
amonio y el efecto de las plantas. Estas Ultimas fueron simuladas basandose en el modelo de
Wynn & Liehr (2001).

e Modelo HUMEDAL (Belda, 2015)

HUMEDAL es un modelo de simulacion de la calidad de las aguas en humedales y masas de
agua someras. Se desarrollé a partir del trabajo realizado por Belda (2013) en el que se
estudiaba la calidad de la aguas del lago de I’Albufera de Valéncia (Espafia). El modelo esta
programado en el lenguaje VisualBasic.net y utiliza una interfaz grafica basada en una hoja de
Excel.

Los componentes simulados son el oxigeno disuelto, la materia organica, el nitrégeno
orgdnico, el amonio, los nitratos, el fésforo organico, el fésforo inorganico, el fitoplancton
(distinguiendo entre diatomeas y el resto de grupos fitoplancténicos), los sélidos en
suspensidon y la silice. Ademas, el modelo también simula el fésforo contenido en los
sedimentos (Figura 3.6).

Los procesos incluidos en el modelo son el crecimiento y respiracién del fitoplancton, la
degradacion de la materia organica carbonosa, la sedimentacidn de las fracciones particuladas,
la reaireacién, la amonificacidn, la nitrificacion, la desnitrificacién, la mineralizacién del fésforo
organico y la degradacién del fésforo inorganico. Ademas, el modelo HUMEDAL simula la
interaccion entre la capa de sedimentos y la columna de agua mediante la resuspensién del
amonio y el fésforo inorganico contenido en los sedimentos, asi como a través de la demanda
de oxigeno ejercida por éstos. El fésforo contenido en los sedimentos se modela como un
componente cuya concentracién se ve afectada por la sedimentacién del fésforo organico y
del fitoplancton, la adsorcién y resuspensiéon del fosforo inorganico y la eliminacion en el
sedimento.

El modelo HUMEDAL no sigue la estructura de la serie ASM.

34



El modelo HUMEDAL fue calibrado por Belda, (2015) en el sistema de humedales artificiales
del Tancat de Milia (Sollana, Valéncia), el cual consta de varias series de humedales artificiales
de flujo subsuperficial, humedales de flujo superficial y una laguna somera.

En la Tabla 3.7 se muestra un descripcién simplificada de estos modelos, modificada de Samsé
et al. (2014).
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Figura 3.6. Esquematizacion de los procesos modelados en HUMEDAL (tomado de Belda (2015)).
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Tabla 3.7. Descripcién general de los principales modelos aplicados a HHAA (Modificado de Samso et al. (2014)).

HYDRUS-2D- HYDRUS-2D- Rousseau CWM1-
CW2D CWM1 BIO-PORE PHWAT FITOVERT (2005) CWM1-RETRASO AQUASIM Belda
Principales Langergraber, Langergraber & Samsé & Garcia Brovelli et al. Giraldi et al. Rousseau Llorens et al. Mburu etal. Belda, 2015
publicaciones  2001; Simainek (2012); (2013) (2007, 2009, (2009, 2010) (2005) (2011a, 2011b); (2012)
Langergraber & Palfy & 2009b, 2009a) Mburu et al. (2013)
SimGnek (2005); Langergraber
Langergraber (2014)
(2007);
Langergraber &
Simanek (2012)
Plataforma COMSOL
de simulacién  HYDRUS-2D HYDRUS-2D Multiphysics™ PHWAT MATLAB® - RetrasoCodeBright ~ AQUASIM VisualBasic
Modelo . ASM1, ASM2,
biocinético CW2D CwM1 CWM1 Cw2D Propio ASM3, ADM1 CWM1 CWM1 -
Dimensiones 2D 2D 1D, 2Dy 3D 1D oD 2D oD oD
del modelo
Calibracién Si Si Si Hidrodinamica y Hidraulica e Si Si Si Si
obturacion hidrodinamica
Tipo de HA HAFSSV HAFSSH/HAFSSV HAFSSH HAFSSV/ HAFSSH HAFSSV HAFSSH HAFSSH HAFSS HAFS/HAFSS
Materiales
modelados:
C Si Si Si Si Si Si Si Si Si
N Si Si Si Si Si Si Si Si Si
P Si No No Si No No No Si Si
0 Si Si Si Si Si Si Si Si Si
S No Si Si No - Si Si Si No
Grupos —de 4 6 6 3 - 8 6 6 ;
bacterias
Descripcién . . . . " " " . .
de la biomasa Fijada Fijada Fijada Suspendida/fijada Fijada Fijada Suspendida Suspendida -
Limitaciones Temperaturay Temperaturay Temperatura, Temperatura, Sustratos Temperatura - Temperatura -
de sustratos sustratos sustratos, sustratos y y sustratos y sustratos
crecimiento crecimiento expresion logistica
logisticoy

acumulacion de
sélidos
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Los modelos CW2D y CWM1, los mas ampliamente utilizados para la modelacion de los HHAA,
se desarrollaron con el objetivo de simular el tratamiento de las aguas residuales urbanas en
humedales artificiales de flujo subsuperficial y los componentes y procesos incluidos son los
gue habitualmente ocurren en este tipo de tratamientos. Por lo tanto, estos modelos no
incluyen la simulacién del fitoplancton ni de los procesos asociados a la eutrofizacidn. Asi
mismo, al estar desarrollados para HAFSS tampoco consideran los procesos especificos de los
humedales artificiales de flujo superficial, siendo algunos de los mdas destacables los
relacionados con la interaccidon entre la columna de agua y la capa de sedimentos (por
ejemplo, la sedimentacién y la resuspension de los componentes particulados y la difusion de
los componentes disueltos). Por lo tanto, estos modelos son aplicables al tratamiento de aguas
residuales urbanas, o aguas cuyas propiedades puedan ser descritas mediante los procesos y
componentes incluidos en estos modelos, mediante HAFSS.

En cambio, cabe destacar el caso del modelo HUMEDAL, el cual incorpora la simulacion del
fitoplancton y de la resuspensién del sedimento mediante una cinética de orden cero.

En los siguientes apartados se describen, por un parte, los principales modelos mecanicistas
aplicados a los humedales artificiales de flujo superficial y por otra parte los modelos
mecanicistas desarrollados para simular la calidad de las aguas eutrdficas.

3.3.2. Modelos mecanicistas para la simulaciéon de HAFS

El desarrollo de los modelos mecanicistas para simular el funcionamiento de los HAFS ha sido
mds escaso que el de los HAFSS, ya que este ultimo tipo de humedales y especialmente los
HAFFSH son los humedales artificiales mas ampliamente utilizados (Rousseau et al., 2004). Por
ello merece la pena recopilar los modelos basados en procesos existentes para la simulacion
de los humedales artificiales de flujo superficial.

Uno de estos modelos es el desarrollado por Wang & Mitsch (2000) con el objetivo de
conseguir un modelo generalizado del ecosistema de los humedales y centrado en la retencion
de fésforo y sedimentos en HAFS bajo diferentes condiciones hidroldgicas. Basandose en el
trabajo inicial de Christensen et al. (1994), desarrollaron este modelo formado por cuatro
partes:

- Submodelo hidrolégico. Tiene un Unico componente, el volumen del humedal, y en él
se realiza el balance de todas las entradas y salidas de agua del sistema.

- Submodelo de productividad primaria. Estd formado por tres componentes: el
fitoplancton, el perifiton y la vegetacién macrdfita. Los procesos que afectan a los dos
primeros componentes son el crecimiento y la respiracion. Ademas, el fitoplancton
también esta influenciado por la sedimentacion, y la biomasa de macrdfitas depende
de los procesos de crecimiento, respiracion y muerte.

- Submodelo de sedimentos. Consta de cinco compartimentos: las macrdéfitas muertas,
los detritos del fondo, los sélidos en suspensidn, la capa activa de sedimentos y los
sedimentos profundos.
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- Submodelo de fosforo. Contiene una sola variable, el fosforo total, la cual se simula en
cuatro compartimentos: la columna de agua, los detritos del fondo, la capa activa de
sedimentos y los sedimentos profundos.

El modelo de Wang & Mitsch (2000) fue calibrado y validado con los datos recopilados durante
tres afios en cuatro humedales artificiales de flujo superficial en los que se tratan las aguas del
Rio Des Plaines (EEUU). Se demostré la importancia de la gestidn hidrolégica para aumentar la
eficiencia de eliminacién de fosforo en este tipo de sistemas, ya que se obtuvo una correlacién
lineal negativa entre la dicha eficiencia y el caudal influente.

Otro modelo destacable es el LOEM-CW (Lake Okeechobee Environment Model — Constructed
Wetland) (Ji & Jin, 2016), el cual esta basado en el modelo LOEM desarrollado para dicho lago
(Jin & Ji, 2001; Ji et al., 2002; Ji & Jin, 2014). El objetivo de este modelo es la simulacion del
funcionamiento de los HAFS (denominados STA-stormwater treatment areas) construidos en el
entorno del lago Okeechobee (Florida, EEUU) para reducir el fésforo de las escorrentias
agricolas. El modelo LOEM-CW consta de cinco submodelos: hidrodindmico, sedimentos,
calidad de aguas, vegetacidon acudtica sumergida y vegetacidon acuatica emergente. Los
submodelos hidrodinamico y de sedimentos se describen en Jin & Ji (2015) y los de la
vegetacidn acuatica en Ji (2008) y Jin & Ji (2015). Respecto al fésforo, se establecen cuatro
componentes: fésforo organico particulado refractario, fésforo organico particulado [3bil,
fosforo organico disuelto y fosfatos. Los procesos incluidos en el ciclo del fosforo son la
hidrélisis del fésforo organico particulado Iabil, la mineralizacidn del fésforo orgdnico disuelto,
la sedimentacién de los componentes particulados, asi como la toma y liberacién por las algas
y la vegetacidn acuatica emergente y sumergida.

El modelo desarrollado por Wang et al. (2012) se aplica al tratamiento de aguas residuales
urbanas mediante HAFS. Utiliza el software STELLA 5 para modelar el comportamiento
hidrodindmico del sistema, el oxigeno disuelto, el carbono, el nitrégeno, el fésforo, los
sedimentos y los microorganismos autdtrofos y heterdtrofos. Los procesos incluidos para
simular los sedimentos son la sedimentacidn y la resuspension.

Otros ejemplos de modelos mecanicistas son los de Galanopoulos et al. (2013) y Galanopoulos
et al. (2014), los cuales fueron desarrollados usando el software AQUASIM. A diferencia de los
modelos precedentes descritos en este apartado, este modelo esta basado en la estructura
matricial de la serie ASM (Henze et al., 2000). Se trata de un modelo sencillo en el cual se
simula el tratamiento de aguas residuales urbanas en HAFS utilizando siete componentes vy
cuatro procesos. Los componentes son microorganismos autétrofos, microorganismos
heterdétrofos, algas, DBO.®, amonio, nitrato y nitrégeno organico. Los procesos son el
crecimiento aerobio de los microorganismos heterdtrofos, la amonificacién del nitrégeno
organico, el crecimiento aerobio de los microorganismos autétrofos y el crecimiento algal. La
cinética de reaccion de este ultimo proceso depende de la concentracidn de nitratos y de la
temperatura.

* DBO: demanda bioldgica de oxigeno.
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3.3.3. Modelos mecanicistas de calidad de aguas eutréficas

Atendiendo a la revisién bibliografica realizada, la modelacién mecanicista del tratamiento de
aguas eutrdéficas mediante humedales artificiales es escasa. Uno de los modelos disponibles es
el modelo HUMEDAL (Belda, 2015), anteriormente descrito, el cual simula las principales
variables de calidad de aguas eutréficas mediante un modelo mecanicista no biocinético. Sin
embargo, el modelo conceptual utilizado no considera la influencia de la vegetacidn macréfita
y algunos procesos de gran importancia en los HAFS, como por ejemplo la resuspensién, son
modelados mediante una cinética de orden cero.

Por este motivo, en este apartado se describen los principales modelos mecanicistas de calidad
de aguas eutroficas desarrollados para otro tipo de ecosistemas (rios, lagos, embalses, etc.).
Pese a que el ecosistema y el objetivo de estos modelos puedan diferir de los que se dan en los
humedales artificiales, los procesos que tienen lugar en ambos casos son, o pueden ser, los
mismos. Por lo tanto, estos modelos son una referencia a tener en cuenta en el desarrollo de
modelos mecanicistas para el tratamiento de aguas eutrdficas mediante humedales artificiales
de flujo superficial.

Un componente esencial en la modelacion de la calidad de las aguas eutréficas es el
fitoplancton. En muchos modelos se simula la biomasa fitoplancténica como un unico
componente cuya composiciéon quimica es homogénea, mientras que otros modelos se
diferencia entre dos o mas tipos de algas fitoplanctdnicas.

A continuacidon se describen algunos de los modelos mecanicistas mads comunes en la
simulacidn de la calidad de aguas eutrdficas.

e WASP

El modelo WASP (Water Quality Analysis Simulation Program) fue originalmente desarrollado
por USACE (United States Army Corps of Engineers) (Di Toro et al., 1983; Connolly & Winfield,
1984; Ambrose et al., 1988) y posteriormente mejorado por la EPA (Environmental Protection
Agency). Recientemente se ha publicado la versién 8 del programa, a la cual se puede acceder
libremente desde la pagina web www.epa.gov.

WASP esta formado por dos submodelos cinéticos: EUTRO, que simula el oxigeno disuelto, la
DBO, los nutrientes y el fitoplancton, y TOXI, que incluye la modelacion de la contaminacidn
téxica relacionada con los compuestos organicos, los metales pesados y el sedimento.

El modelo mecanicista WASP permite simular la calidad de cualquier masa de agua (estuarios,
lagos, rios, etc.) y puede ser utilizado para la simulacion en una, dos o tres dimensiones. La
version 8 simula los ciclos del nitrégeno, el fésforo y la silice, asi como el oxigeno disuelto
(incluyendo la demanda desde los sedimentos). La materia organica la simula mediante 5
componentes diferentes y también diferencia entre 5 grupos distintos de fitoplancton.
También permite la simulacidon de hasta tres grupos de algas bentdnicas las cuales acumulan
nutrientes internamente mediante la cinética de Droop (1974).
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Los submodelos EUTRO y TOXI no siguen la estructura matricial de la serie ASM.

James et al. (1997) utilizaron el modelo WASP5 para simular la eutrofizacion en el lago
Okeechobee (Florida, EEUU) y lo modificaron incluyendo el efecto de los sdlidos en
suspensidon. Para ello tuvieron en cuenta los procesos de sedimentacién, resuspension
provocada por el viento y adsorcidén/desorcién mediante coeficientes de particion para el
amonio y el fosfato.

e QUAL2K

QUAL2K (Q2K) es un modelo de calidad de aguas en rios y arroyos desarrollado por Chapra et
al. (2012) para actualizar la version de QUAK2E (Q2E) de Brown & Barnwell (1987). Se trata de
un modelo unidimensional programado en Fortran 90 e implementado en el entorno de
trabajo de Microsoft Windows®. En la Tabla 3.8 se muestran los veinte componentes
modelados.

Tabla 3.8. Componentes del modelo QUAL2K.

Componente Unidades Descripcidn
1. s pmhos Conductividad.
2. m; mg DW L* Sélidos inorgdnicos en suspension.
3. o mg O, L* Oxigeno disuelto.
4. ¢ mg O, L* DBOC lentamente biodegradable.
5. ¢ mg O, L* DBOC rapidamente biodegradable.
6. ng ug N L* Nitrégeno organico.
7. n, pug N L* Amonio.
8. n, pug N L* Nitrato.
9. po ug P L* Fosforo orgdnico.
10. p; pg P L™ Fosforo inorganico.
11. a, pgCla L™ Fitoplancton.
12. IN, pg N L* Nitrégeno contenido en el fitoplancton.
13. IP, pg P L™ Fosforo contenido en el fitoplancton.
14. m, mg DW L™ Detritos.
15. X cfu 100mL™* Patdgenos.
16. Alk mg CaCO; L™ Alcalinidad.
17. ¢ mol L™ Carbono inorganico total.
18. a, mg Cla m? Biomasa algal de fondo.
19. INy mg N m Nitrégeno de la biomasa algal de fondo.
20. 1Py mg P m? Fosforo de la biomasa algal de fondo.

El modelo reproduce las interacciones entre la columna de agua y los sedimentos mediante la
sedimentacion de los componentes particulados, las reacciones que tienen lugar en el seno de
la capa de sedimentos y la difusion de los componentes solubles.

La dinamica del fitoplancton se simula mediante los procesos de fotosintesis, respiracion,
muerte y sedimentacidn. La fotosintesis esta limitada por la disponibilidad de nutrientes
(nitrégeno, fésforo y carbono inorganico) y por la luz. La limitacidn ejercida por el nitrégeno y
el fosforo sigue el modelo intracelular originalmente desarrollado por Droop (1974). La
simulacién de la limitacidon por la luz incluye la modelacidn del coeficiente de extincidn
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luminica a partir de las concentraciones de los sélidos inorganicos, de los detritos y del
fitoplancton.

Asi mismo, Q2K incluye la simulacién de la alcalinidad y del carbono inorganico total, lo cual
permite calcular el pH del medio.

e RWQM1

El modelo mecanicista River Water Quality Model number 1 (RWQM1) (Reichert et al., 2001)
fue desarrollado por el IWA Task Group on River Water Quality Modelling con el objetivo de
disponer de un modelo de calidad de aguas aplicable en rios y basado en la estructura de los
modelos de la serie ASM.

El modelo RWQM1 se basa en la notacion matricial de Petersen para representar la
formulacion matematica utilizada pero usa una descripcidn diferente de la composicion de la
materia organica y de la estequiometria de los procesos. EIl RWQM1 aplica las fracciones
masicas de cada elemento (a) en los compuestos organicos en lugar de utilizar la DQO vy el
nitrégeno y fésforo contenido por unidad de DQO. El objetivo de esta formulacién es la
creacion de herramientas de modelacién que sean de utilidad y resulten facilmente
comprensibles tanto por cientificos centrados en el estudio del medio natural como por
profesionales provenientes del mundo ingenieril (Reichert et al., 2001). Los elementos
considerados son carbono (C), hidrégeno (H), oxigeno (0), nitrogeno (N) y fésforo (P), ademas
de un componente adicional X que incluye todo el resto de elementos, de forma que se
cumple la Ec. 3.11:

ac+aH+a0+CXN+CXp+CXX=1 Ec.3.11

La modelacién hidrodinamica incluye la adveccién y la dispersién turbulenta en las tres
direcciones x, y, z.

El modelo biocinético esta formado por 24 componentes (Tabla 3.9) y 23 procesos. Para
obtener mas informacién sobre la matriz estequiométrica y las cinéticas de cada proceso se
remite al lector a Reichert et al. (2001).

Los parametros habitualmente determinados en los analisis de calidad de aguas (DQO total y
disuelta, carbono organico total y disuelto, nitrégeno Kjeldahl total y disuelto, fésforo total y
solidos volatiles en suspension) se pueden calcular a partir de la fraccién de DQO, hidrégeno,
carbono, nitrégeno y fésforo de los componentes solubles y/o particulados, segun el caso.

El modelo RWQM1 simula procesos aerobios y andxicos, pero no anaerobios. Considera tanto
el crecimiento aerobio como andxico de X;, y cada uno de ellos lo subdivide en funcién de que
la fuente de nitrdgeno sea Syus 0 Snos. Lo mismo sucede con el crecimiento del fitoplancton,
aunque existe preferencia por el primero. Dicho crecimiento depende de la concentracién de
estos componentes, de la concentracién de fosfatos, de la radiacion solar incidente y de la
temperatura. El proceso de nitrificacion esta dividido en dos etapas: el crecimiento de Xy; y de
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Xnz2. Asi mismo, la respiracion enddgena de Xy se modela mediante dos procesos, segun se
produzca en condiciones aerobias o andxicas.

Los procesos implicados en la simulacién del fitoplancton, el cual se modela como una Unica
variable (Xa) son el crecimiento, la respiracién aerobia, la muerte y la ingesta por los
consumidores.

El modelo también simula el efecto de los consumidores, los cuales se representan mediante la
variable X¢on Y pueden alimentarse de algas, materia organica, microorganismos heterdtrofos y
microorganismos autétrofos.

Tabla 3.9. Componentes del modelo RWQM1.

Componente Descripcién

1. S Sustancias organicas disueltas rapidamente biodegradable.
2. S Sustancias organicas disueltas inertes.

3. Snma Amonio.

4, Syuz Amoniaco.

5. Sno2 Nitrito.

6. Snoz Nitrato.

7. Shpoa Fosforo inorganico disuelto en la forma HPO,”.
8. Supoa Fosforo inorganico disuelto en la forma H,PO, .
9. So Oxigeno disuelto.

10. Sco» Suma del didxido de carbono y del acido carbdnico.
11. Sucos Bicarbonato (HCO?).

12. Scos Carbonato disuelto (CO5%).

13. Sy lones hidrégeno (HY).

14. Spy lones hidroxilo (OH).

15. Sc, lones de calcio disueltos.

16. Xy Microorganismos heterétrofos.

17. X1 Microorganismos oxidantes del amonio a nitrito.
18. Xy2 Microorganismos oxidantes del nitrito a nitrato.
19. Xa Algas y macrdfitas.

20. Xcon Consumidores.

21. Xs Material organico particulado hidrolizable.

22. X Material organico particulado inerte.

23. Xp Fosfato adsorbido sobre las particulas.

24. X, Material particulado inorganico.

El modelo RWQM1 puede ser simplificado y adaptado a las circunstancias especificas de cada
caso de estudio. Un ejemplo de aplicacion del modelo simplificado es la realizada para
cuantificar las tasas de transformacién del oxigeno y del nitrégeno en el Rio Glatt (Suiza)
(Reichert et al., 2001). Para ello se simuld la evolucion de 6 componentes mediante 12
procesos utilizando el software AQUASIM.

Recientemente, Solimeno et al. (2015) utilizaron el modelo RWQM1 como principal inspiracion
para desarrollar un nuevo modelo mecanicista que simula el tratamiento de aguas residuales
urbanas mediante el cultivo de microalgas. Para ello incorporaron la limitacién por carbono en
el crecimiento de las algas y la transferencia de gases con la atmdsfera (oxigeno, didéxido de
carbono y amoniaco), a la vez que modelaron la fotorespiracion, la fotosintesis y la
fotoinhibicién.
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e GESCAL

GESCAL (Paredes Arquiola, 2004) es un modelo mecanicista de simulacién de la calidad de las
aguas en rios, embalses y en cualquier cuerpo de agua. Estd integrado dentro del sistema de
soporte a la decisién AQUATOOL (Andreu et al., 1996) que permite modelar conjuntamente la
gestién y la calidad del agua en sistemas de recursos hidricos. Los componentes simulados en
GESCAL son: oxigeno disuelto, materia organica carbonosa, nitrégeno organico, amonio,
nitrato, fdsforo organico, fésforo inorgdnico, fitoplancton, contaminantes arbitrarios y
temperatura.

Una de las aportaciones de GESCAL respecto a los modelos anteriormente descritos es la
simulacidn de la temperatura del agua, el cual es un parametro de importancia destacada en
algunos procesos (por ejemplo, en el crecimiento de los microorganismos autétrofos y
heterdtrofos, es decir, en los procesos de nitrificacion y desnitrificaciéon). La temperatura se
puede simular aplicando el método del balance térmico o el método de linealizacion, aunque
el modelo también permite introducir la temperatura como un dato de entrada.

En la modelacidon del oxigeno disuelto se plantean tres posibles niveles de complejidad
creciente. El primer nivel simula la materia organica carbonosa y el oxigeno disuelto,
incluyendo la reaireacién y la demanda de oxigeno por parte del sedimento; el segundo nivel
afiade la influencia del ciclo del nitrégeno; y el tercer nivel incluye también las interrelaciones
con el fitoplancton, el fésforo orgdanico y el fésforo inorganico.

La modelacidn de la materia orgdnica carbonosa incluye la degradacion realizada por los
microorganismos heterdtrofos y la sedimentacién de la fraccién particulada.

Respecto al ciclo del nitrégeno, los procesos incluidos son la amonificacion y sedimentacion del
nitrégeno organico, la nitrificacion, la desnitrificacidon y el consumo por parte del fitoplancton.

El fitoplancton se modela mediante los procesos de crecimiento, respiracion y sedimentacion.

En cuanto al fésforo, se incluyen los procesos de mineralizacion y sedimentacion del fésforo
orgdnico, asi como el aporte debido a la respiracidn del fitoplancton y el consumo ejercido en
el proceso de crecimiento del mismo.

A partir de la version 2.0, el modelo GESCAL permite la consideracion de contaminantes
téxicos, como compuestos organicos y metales pesados, los cuales se simulan mediante una
cinética de degradacion de primer orden. Dada la importancia que tienen los procesos de
adsorcién sobre los componentes particulados en la modelacidn de este tipo de sustancias, se
incluye también la simulacién de los sélidos totales en suspensidn. Estos estdn sujetos a los
procesos de sedimentacidén y resuspensidn, que se modelan mediante cinéticas de primer
orden. Los contaminantes tdxicos se simulan tanto en la ldmina de agua como en el
sedimento.

Este modelo no sigue la estructura matricial de la serie ASM.
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GESCAL ha sido aplicado en diferentes sistemas y con diversos objetivos. Entre estas
aplicaciones destacan la simulacién de la calidad de las aguas de la cuenca del rio Jucar
(Espafia) (Paredes-Arquiola et al., 2010), la modelaciéon de la calidad de las aguas del rio
Manzanares (Madrid) dentro de un sistema de soporte a la decisidon (Paredes et al., 2010) o la
gestién de la calidad de las aguas de la cuenca del rio Llobregat (Catalufia) en situaciones de
sequia (Momblanch et al., 2015).

Dirigiendo la atencion al lago hipereutréfico de I’Albufera de Valéncia, se ha desarrollado un
gran numero de modelos mecanicistas con el objetivo especifico de simular la calidad de sus
aguas y dibujar escenarios futuros que permitan optimizar la gestién para recuperar el estado
oligo-mesotréfico que tenian sus aguas en los afios 1960. Algunos de los modelos mas
destacables son los siguientes:

e El modelo SGICAS (Martin, 1998)
El paguete SGICAS (Sistema de Gestidon Integral de la Calidad de Aguas Superficiales)
fue desarrollado por Martin (1998) con el objetivo de facilitar la toma de decisiones
relativas a la gestion de la calidad del agua en los sistemas naturales como es el lago
de I'Albufera. Para ello, SGICAS cuenta con cuatro mddulos: introduccién de datos,
generacion y cdlculo de mallas computacionales, mddulo hidrodinamico y médulo de
calidad de aguas. Este Ultimo, que forma el ntcleo central del sistema, incluye la
interaccion entre la columna de agua y la capa de sedimentos. Ademas, contiene los
procesos fisicos, quimicos y biolégicos que afectan a los siguientes componentes:
fitoplancton, nitrégeno organico, amonio, nitrato, fésforo orgdnico, fosfato, oxigeno
disuelto, materia organica, sustancias de tipo conservativo y microorganismos
patdgenos. Tras el proceso de calibracién, el modelo fue utilizado para simular la
influencia de distintas actuaciones sobre el proceso de recuperacion del buen estado
ecolégico del lago de I'Albufera.

e El modelo CABHAL (Mondria, 2011)

El modelo CABHAL (Calidad de aguas y balance hidrico en |'Albufera) considera la
relacidn entre las infraestructuras del sistema hidrico y la calidad de las aguas como un
punto central en el estado tréfico del lago. Por este motivo, tres de los seis mddulos
que lo componen estan relacionados con el funcionamiento hidrico del sistema. Otro
maddulo se centra en la distribucidn espacial del lago y los dos restantes en el modelo
de calidad de las aguas influentes y en el modelo de calidad de las aguas del lago. Este
ultimo médulo ha sido construido con el software de simulacién bidimensional SOBEK
WQ (Postma et al., 2003).

¢ El modelo de eutrofizacion EnvHydrEm (Zouiten, 2012)
Zouiten (2012) desarrollé6 un modelo matematico formado por dos mddulos: uno
correspondiente al andlisis de las dinamicas de transporte y difusién y otro dedicado a
los procesos biogeoquimicos que afectan a la eutrofizacion. El modelo, conocido como
EnvHydrEm (Environmental Hydraulics Institute Eutrophication Model), incluye las
interacciones entre la columna de agua, los sedimentos y la atmdsfera. El modelo
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contempla la simulacion de diecinueve componentes entre los que destaca el
fitoplancton como eje conductor de los procesos. Entre el resto de componentes se
encuentran el carbono inorgdnico total, el fésforo orgdnico e inorgdnico, el nitrégeno
organico, el amonio y el nitrato, ademads del zooplancton, el bacterioplancton, el hierro
y el manganeso. La dindmica de estos componentes se representa mediante la
simulacién de 72 procesos. El modelo fue convenientemente calibrado y validado en
las marismas de Victoria (Cantabria) y en el lago de |I’Albufera de Valéncia.

e El modelo desarrollado por Onandia et al. (2015)

En él se simula el nitrégeno, el fésforo, las bacterias heterdtrofas y el fitoplancton,
dividiendo éste ultimo en dos grupos: las cianobacterias y las no cianobacterias. Los
procesos implicados en la dindmica de ambos grupos de fitoplancton son el
crecimiento, la muerte, la sedimentacién y la predacién por el zooplancton. El modelo
incluye la capacidad del fitoplancton de acumular nitrégeno y fésforo internamente, y
por lo tanto las cinéticas de crecimiento dependen de dichas acumulaciones, de la
temperatura y de la radiacidn solar incidente.

La revisidon realizada evidencia la variedad de modelos disponibles, cada uno de ellos con
diferentes aproximaciones, especificidades y distintos rangos de aplicabilidad. La eleccién del
modelo a utilizar en cada caso de estudio, y por ende de su complejidad, depende de los
objetivos perseguidos, de las hipdtesis a testear y de los datos disponibles (Min et al., 2011).
Asi, en algunos trabajos se han comparado los resultados obtenidos tras la simulacién del
comportamiento de un sistema utilizando distintos tipos de modelos matematicos (Rousseau
et al., 2004; Langergraber & Sim@nek, 2012; Paudel & Jawitz, 2012).

Meyer et al. (2014) proponen una guia para la eleccion adecuada del modelo a implementar. El
trabajo, fruto de los estudios presentados en el afio 2013 en el congreso Wetland Pollutant
Dynamics and Control (WETPOL 2013) en materia de modelacidn, se centra en los HAFSS. No
obstante, la metodologia utilizada y las recomendaciones realizadas serian aplicables también
a la modelacién de los HAFS, a excepcion del primer punto. Los autores establecen tres pasos
basicos para determinar la eleccidon del modelo a aplicar, los cuales estan basados en:

1. La eleccion del tipo de humedal artificial. En el trabajo de Meyer et al. (2014) se
plantea la eleccion entre el flujo subsuperficial parcial o totalmente saturado.

2. Los objetivos del estudio. El modelo a utilizar dependerd de que los objetivos
principales tengan un caracter cientifico o ingenieril (de disefio de sistemas). Esto
determinara el nivel de complejidad asociado, el grado de resolucidn espacial y
temporal y el interés en las simulaciones a corto o largo plazo.

3. Los recursos dedicados a la modelacién. Los recursos necesarios para llevar a cabo la
modelacién dependen de la experiencia previa de los usuarios, del precio del software
o de la plataforma de célculo y del nivel de desarrollo del modelo a utilizar, ya que los
modelos incompletos o escasamente documentados requieren de un esfuerzo
adicional.
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Una caracteristica comun de la mayoria de los modelos descritos en este apartado es el uso de
un numero elevado de parametros para describir los procesos simulados (CW2D tiene 46
parametros, CWM1 65 y el modelo desarrollado por Rousseau (2005) incluye 100 parametros).
En el caso de los pardmetros que también se utilizan en los modelos de la serie ASM (Henze et
al., 2000), es habitual la asignacidn de valores utilizados en el tratamiento de aguas residuales
urbanas mediante fangos activados, donde se dispone de técnicas analiticas para
determinarlos experimentalmente (Vanrolleghem et al., 1999; Henze et al., 2000). Los valores
del resto de pardametros suelen ser calibrados mediante comparacién entre los datos
simulados y los datos medidos experimentalmente. Sin embargo, Langergraber & Simdnek
(2005) ponen de manifiesto la necesidad de disponer de las técnicas necesarias para
determinar experimentalmente los valores de dichos pardmetros. En este sentido,
recientemente se han llevado a cabo algunos trabajos que permiten calcular, mediante
respirometrias realizadas en laboratorio, los valores de los pardmetros de rendimiento (Yy)
para los procesos de crecimiento de los microorganismos heterdtrofos en HAFFSHs (Ortigara et
al., 2011; Galvado & Pisoeiro, 2016). Los resultados obtenidos muestran valores de Y, del mismo
orden de magnitud que los utilizados por Henze et al. (2000) en el tratamiento de aguas
residuales urbanas mediante fangos activados.

3.4. Diferencias en la composicion de las aguas residuales urbanas y eutréficas

A la vista de la revisidn realizada sobre los modelos mecanicistas existentes para simular el
funcionamiento de los humedales artificiales, se observa que la mayoria han sido desarrollados
para el tratamiento del agua residual urbana (ARU). También se ha constatado que la
concentracién de los diferentes sustratos y nutrientes es un factor influyente en la cinética de
muchos de los procesos simulados. Asi mismo, la importancia relativa de algunos procesos
sobre la eliminacion de nutrientes, especialmente la toma por la vegetacion, depende de Ia
concentracién influente de dichos contaminantes, siendo mayor su importancia en aguas con
menores concentraciones (Langergraber, 2005).

Sin embargo, la investigacion que aqui se desarrolla se centra en el tratamiento de aguas
eutroéficas y no se han encontrado trabajos en los que se realice una comparacién exhaustiva
entre las caracteristicas de ambos tipos de aguas. Una de las pocas referencias al respecto es la
indicacion realizada por Coveney et al. (2002), quien apunta que las concentraciones influentes
al HAFS desde el lago hipereutrofizado Apopka (Florida, EEUU) son menores que las
normalmente tratadas en humedales artificiales aplicados a ARU.

En Henze et al. (2000) se sugiere un listado de valores tipicos para las ARU efluentes de un
tratamiento primario, que son las que habitualmente son tratadas en los HHAA, a excepcién de
los que implementan el sistema Francés. Las concentraciones indicadas en dicho listado (Tabla
3.10) no son el resultado de una recopilacién de valores reales sino que se presentan a modo
de referencia. Esta caracterizacion esta determinada para un agua de DQO+= 260 g DQO m~,
NKT=25gNm>yPT=6gPm>.
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Tabla 3.10. Caracterizacién de los componentes de modelacion para una composicidn tipica de agua
residual urbana procedente de un tratamiento primario (Henze et al., 2000).

Componente Descripcién Valor unidades
So2 Oxigeno disuelto. 0 mg O, L?
Se Materia organica rapidamente biodegradable. 30 mg DQO L?
Sa Productos de la fermentacion (acetato). 20 mg DQO L?
SnHa Amonio. 16 mg N L?
Snos Nitrato y nitrito. 0 mg N L
Spoa Fosfato. 3.6 mg P L*

S, Materia organica soluble inerte. 30 mg DQO L?
Sk Alcalinidad. 5 mol HCO; L™
X Materia organica particulada inerte. 25 mg DQO L?
Xs Materia organica particulada lentamente biodegradable. 125 mg DQO L*
Xrss Sélidos totales en suspension. 180  mgdwlL®

En el trabajo de Ferrer & Seco (2003) se facilitan algunas concentraciones tipicas de ARU
brutas en unidades de g h-e* d' y considerando un caudal de 150 L por habitante equivalente
y dia se obtienen una concentracién de DQO = 933 mg L, DBOs = 467 mg LY NKT = 67 mg LY
PT=17 mgL"'ySST=533mgL".

En la Tabla 3.11 se comparan las caracteristicas del ARU y de las aguas eutrdficas tratadas
mediante humedales artificiales. Se observa que los valores medios de DQO y PT del ARU
recogidos en dicha tabla son muy similares a los valores propuestos por Henze et al. (2000).

Los valores recopilados muestran que, en promedio, la concentracién de todos los parametros
comparados (DQO, amonio, nitrato, fosforo total y sélidos totales en suspensién) es mayor en
el ARU que las registradas en las aguas eutrdficas. Las mayores diferencias se dan en las
concentraciones de amonio y de fésforo total, donde la concentracién en el ARU es unas 16-18
veces superior. La concentracion de materia organica (DQO) en ARU cuadriplica a la de las
aguas eutrdficas y la de solidos en suspensidon la triplica. Sin embargo, la concentracién
promedio de nitratos es muy similar para ambos tipos de influente. Respecto a la clorofila, no
es posible comparar su concentracion en ambos tipos de agua, ya que éste no es parametro
habitualmente analizado en el ARU.
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Tabla 3.11. Com

paracion de la caracterizacidn de las aguas residuales urbanas y eutrofizadas tratadas mediante HHAA.

Agua residual urbana

Agua eutrofizadas

Parametro Valores Referencias Valores Referencias
DQO; 170 - 260 Garcia et al. (2005) 35.0+14 Martin et al. (2013b)
(mgL™) 350 - 360 Garcia et al. (2007) 452 /714 Martin et al. (2016)
160 + 76 Mburu et al. (2013) 24 He et al. (2007)
63.9 Toscano et al. (2009) 106.0 Tang et al. (2009)
472 Vymazal & Kropfelova (2011)
Amonio 36.8-61.5 Garcia et al. (2005) 0.017 Coveney et al. (2002)
(mgN LY 60.0 Langergraber & Simdnek (2005) 0.529 + 0.064 Martin et al. (2013b)
32-36 Garcia et al. (2007) 5.74 Tang et al. (2009)
26+5 Mburu et al. (2013)
22.1 Toscano et al. (2009)
37.8 Vymazal & Kropfelova (2011)
Nitrato 3.0 Langergraber & Simdinek (2005) 0.011 Coveney et al. (2002)
(mg N L'l) 1.1+1.1 Mburu et al. (2013) 2.03+0.20 Martin et al. (2013b)
0.34 Toscano et al. (2009) 1.19 Tang et al. (2009)
0.20 Vymazal & Kropfelova (2011)
Nitrégeno total 62.6 Salas et al. (2010) 4.60 Coveney et al. (2002)
(mgN LY 3.9+0.3 Martin et al. (2013b)
3.5/4.9 Martin et al. (2016)
3.51 He et al. (2007)
7.34 Tang et al. (2009)
Fosfato 2.6-10.5 Garcia et al. (2005) 0.101 +0.014 Martin et al. (2013b)
(mgP L") 0.398 Tang et al. (2009)
Fosforo total 53 Vymazal & Kropfelova (2011) 0.173 Coveney et al. (2002)
(mgP L"l) 10.3 Salas et al. (2010) 0.361 +£0.016 Martin et al. (2013b)
0.19/0.34 Martin et al. (2016)
0.35 He et al. (2007)
0.516 Tang et al. (2009)
Sélidos totales en suspensién 237 Salas et al. (2010) 76 Coveney et al. (2002)
(mgdwL™) 39.9+1.86 Martin et al. (2013b)
50.0/60.1 Martin et al. (2016)
Clorofila a n.d. n.d. 0.078 Coveney et al. (2002)
(mg L'l) 0.054 +0.001 Martin et al. (2013b)
0.062 / 0.096 Martin et al. (2016)

n.d.: datos no disponibles
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3.5. Desarrollo de un modelo mecanicista para simular el tratamiento de aguas
eutrdéficas mediante HAFS

Durante la revisidn realizada sobre las distintas tipologias de modelos mecanicistas, se ha
podido observar como los modelos existentes en este ambito han sido mayoritariamente
desarrollados para el tratamiento de aguas residuales urbanas en humedales artificiales de
flujo subsuperficial. Por otra parte, se dispone de modelos mecanicistas como el de Reichert et
al. (2001) basados en la estructura de ASM (Henze et al., 2000) para la modelacidn de aguas
naturales que permiten simular, entre otros componentes, la dinamica del fitoplancton,
componente de importancia destacable en las aguas eutrdficas. Sin embargo, la modelacién
mecanicista de las aguas eutrdficas mediante humedales artificiales de flujo superficial no se
ha abordado en profundidad. Unicamente se conoce la existencia de modelos en los que el
funcionamiento del HA se simula mediante un nimero pequeiio de procesos y componentes
(Galanopoulos et al., 2013, 2014; Galanopoulos & Lyberatos, 2016).

Por otra parte, el tratamiento mediante humedales artificiales de flujo superficial ha
demostrado ser una tecnologia eficaz para la reduccién de la carga contaminante de las aguas
naturales eutrofizadas (apartado 3.2. ). Asi mismo, la previsién de un aumento de la
eutrofizacién en algunas areas geograficas (OECD, 2012) y las ventajas derivadas de esta
tecnologia de bajo coste hacen que la aplicacidon de los HAFS para el tratamiento de este tipo
de aguas pueda aumentar en los préximos anos.

Ante esta situacion, seria conveniente disponer de un modelo mecanicista biocinético que
simule el tratamiento de las aguas eutréficas mediante HAFS. Esto permitiria incrementar el
conocimiento cientifico que actualmente se tiene sobre los procesos que ocurren en este tipo
de sistemas. Asi mismo, supondria una herramienta util para el disefio de nuevos sistemas y
para la gestidn de los que ya estan en funcionamiento.

El procedimiento a seguir en el desarrollo de dicho modelo deberia cumplir las metodologias
establecidas para garantizar la validez y robustez del modelo resultante. Wanner et al. (2006)
indican seis pasos basicos que se deberian cumplir para la creacion de un modelo matematico:

Identificacion de los componentes y procesos esenciales que intervienen en el sistema.
Representacién de los procesos mediante expresiones matematicas.

3. Combinacién de las expresiones matemadticas con ecuaciones que expresen los
balances de materia y/o de energia.

4. Asignacidon de valores adecuados a los pardmetros implicados en las ecuaciones
matematicas.

5. Resolucién de las ecuaciones matematicas utilizando la metodologia apropiada. Los
sistemas mas simples se pueden resolver utilizando las soluciones analiticas, mientras
que sistemas mas complejos necesitan la aplicacidn de técnicas numéricas de
resolucién.

6. Representacién de los valores simulados para los componentes incluidos en el modelo.

Asi mismo, seria conveniente que este modelo estuviera basado en la estructura de la serie
ASM (Henze et al., 2000) ya que ésta ha demostrado ser una buena herramienta para la
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representacién de modelos mecanicistas de humedales artificiales y presenta, entre otras, las
siguientes ventajas (Rousseau, 2005):

- Uso de balances de masa y ecuaciones de continuidad para formular los procesos.

- Facilitaciéon de la comunicacién entre modeladores y usuarios, haciendo uso de un
“lenguaje comun” ampliamente conocido y utilizado (representacién mediante
notacién matricial).

- Validez demostrada de las ecuaciones utilizadas.

- Disponibilidad de un gran nimero de valores para los parametros utilizados.

Asi mismo, en el desarrollo de un modelo mecanicista es necesario disponer de un submodelo
hidraulico simple y preciso que pueda ser calibrado con una cantidad de datos limitada
(Rousseau, 2005).

En los siguientes capitulos se muestra el planteamiento y desarrollo llevado a cabo para
obtener un modelo que cumpla con las caracteristicas indicadas.
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Capitulo4. Material y métodos

En este capitulo se detalla el proceso experimental llevado a cabo para recopilar los datos
utilizados en la calibracién y validacién del modelo mecanicista desarrollado en este trabajo de
investigacion. En primer lugar se analiza la morfologia, el funcionamiento y la gestién de los
humedales artificiales de flujo superficial, operados a escala real, donde se obtuvieron las
series de datos experimentales para calibrar y validar el modelo desarrollado. A continuacién
se describe la monitorizacion de los pardmetros fisicoquimicos y bioldgicos del agua y de los
sedimentos, la monitorizacion de los parametros hidraulicos y la recopilacién de los datos
meteoroldgicos necesarios. También se realizd el seguimiento de la avifauna existente en los
humedales artificiales para modelar su efecto en la resuspension de los sedimentos, asi como
la vegetacién emergente para modelar su influencia sobre la calidad de las aguas.

Mas adelante se describen los softwares HEC-RAS y AQUASIM, el primero utilizado para la
representacién del funcionamiento hidraulico de los sistemas estudiados y el segundo para la
simulacidn de los modelos matematicos M1 y M2 desarrollados en los capitulos 6 y 7. Se hace
especial hincapié en la metodologia seguida para la implementacién de los modelos en estos
softwares.

Po dultimo, se indica la metodologia utilizada para estudiar la sensibilidad del modelo
desarrollado.
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4.1. Ubicacion y descripcion de los HAFS del Tancat de la Pipa

Los datos experimentales necesarios para la calibracién y validacién del modelo matematico se
han recopilado en el sistema conocido como Tancat de la Pipa. Se trata de un Area de Reserva
ubicada en el término municipal de Catarroja (Valéncia) (Tabla 4.1), a 12 km aproximadamente
de la ciudad de Valéncia y en la orilla norte del lago de I’Albufera (Figura 4.1). En el noreste
colinda con el Barranco del Poyo (BP), en el suroeste con la acequia del Puerto de Catarroja
(APC), en el noroeste con el Tancat de la Sardina, dedicado al cultivo de arroz, y en sureste con
el propio lago de L’Albufera de Valencia.

Tabla 4.1. Coordenadas UTM del Tancat de la Pipa.

X Y
Noreste 728736 4361191
Noroeste 728368 4360944
Suroeste 728668 4360183
Sureste 729088 4360471

Figura 4.1. Ubicacién del Tancat de la Pipa respecto al lago de I’Albufera.

El Tancat de la Pipa fue construido entre los afios 2007 y 2009 en los terrenos ocupados por un
antiguo campo de arroz donde se llevé a cabo una importante labor de restauracion ambiental
y en la actualidad estd catalogado como Area de Reserva, dentro del Parque Natural de
I’Albufera de Valéncia (Figura 4.2). La pertenencia del Tancat a dicho Parque Natural supuso

54




algunas limitaciones en su construccién, ya que se intentd adaptar lo maximo posible a las

caracteristicas del entorno provocando el menor impacto ambiental.

Figura 4.2. Imagenes aéreas de la parcela donde se ubica el Tancat de la Pipa. 1zquierda: antiguo campo
de arroz antes de la restauracién ambiental (01/10/2006), derecha: Area de Reserva tras la restauracion
ambiental (28/04/2010). Fuente: 39°21'50.59"N y 0°20'46.27"0. Google Earth. 14/03/2016.

Durante la restauracion del sistema se retiré la capa superficial de tierra vegetal y se compacté
la siguiente capa de material, de naturaleza arcillo limoso/franco limoso arcilloso y con una
conductividad hidraulica muy baja (Martin et al., 2013b). De esta forma se consiguid una alta
impermeabilizacién de la base del sistema pese a que las limitaciones anteriormente
comentadas impidieron la colocacién de una capa de material aislante.

La pendiente de los terrenos del Tancat de la Pipa no se modificéd durante la restauracion del
sistema sino que se mantuvo la pendiente, practicamente nula, que tenia el antiguo campo de
arroz.

Respecto a la terminologia, la palabra tancat (del valenciano, cerrado) hace referencia a la
estructura y al funcionamiento hidrdulico de este tipo de parcelas. Los terrenos de un tancat
se encuentran por debajo del nivel del agua del lago de |I’Albufera y de las acequias colindantes
y estan abancalados, de forma que el agua entra al sistema y fluye dentro de él por gravedad.
El agua queda contenida por las motas de delimitan la parcela y su evacuacién se realiza
mediante bombeo (Figura 4.3).

El Tancat de la Pipa ocupa una extensidn total de 40 ha y esta dividido en tres espacios de
distinta tipologia: surgencia de agua subterrdnea o ullal, humedales artificiales de flujo
superficial y lagunas. Estos tres espacios ocupan unas 25 ha y el resto estd dedicado a caminos
de acceso y caminos perimetrales, asi como a canales de distribucién.
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Figura 4.3. Esquema del funcionamiento hidraulico de un tancat.

El ullal ocupa una superficie de 2.5 ha y consiste en una surgencia artificial de agua
subterranea realizada mediante la perforacién de un pozo artesiano de 250 m de profundidad.
Este espacio se diseiid con el objetivo de recrear los ambientes de surgencias que en el pasado
abundaban en el lago de I’'Albufera y que en la actualidad son escasos y emanan menos agua.
El caudal de agua que brota es conducido a una de las lagunas existentes dentro del propio
Tancat (a la laguna conocida como educativa), aunque en la actualidad este caudal puede
considerarse nulo debido a la obturacidn de la tuberia del pozo.

Los humedales artificiales de flujo superficial del Tancat de la Pipa ocupan una superficie total
de unas 9 ha y se dividen en tres subconjuntos: sistema denominado como filtros grandes (FG),
sistema de filtros pequenos (fp) y sistema del filtro 4 (F4). Los tres subconjuntos funcionan en
paralelo, por lo que es posible estudiarlos de forma independiente. Cada uno de los
subconjuntos FG y fp esta formado por tres unidades en serie (FG1, FG2, FG3 y fp1, fp2, fp3,
respectivamente), mientras que el subconjunto F4 estd formado por tres unidades de
funcionamiento en paralelo®. Se trata de sistemas someros, con una profundidad media de 0.2
m. El principal objetivo de estos HAFS es el tratamiento de las aguas hipereutrofizadas del lago
de I'Albufera para eliminar, sobre todo, sélidos en suspension, fitoplancton y nutrientes
(nitrégeno y fésforo, principalmente).

El Tancat de la Pipa también cuenta con dos lagunas, conocidas como laguna educativa y
laguna de reserva, que reciben el agua del ullal y de los HAFS FG, fp y F4. Estas zonas, que
suponen mas de la mitad de la superficie Gtil del Tancat de la Pipa, se caracterizan por tener
una profundidad mayor que los humedales artificiales (0.3-0.7 m) y por presentar la mayor
parte de la lamina de agua desprovista de vegetacidn emergente, ya que las macréfitas
Unicamente crecen en la zona perimetral. Los objetivos de las lagunas son el refino del
tratamiento de las aguas efluentes de los HHAA (Rodrigo et al., 2013a) y la reproduccién del
ecosistema existente en I'Albufera en la década de 1960, previamente a la crisis ambiental,
haciendo especial hincapié en la recuperacién de la vegetacion sumergida (Rodrigo et al.,
2013b).

En la Figura 4.4 se muestra un esquema general del Tancat de la Pipa y en la Tabla 4.2 se indica
el area ocupada por cada uno de estos sistemas.

Por lo tanto, la gestidn de esta drea de Reserva esta enfocada al cumplimiento de un doble
objetivo: el tratamiento de las aguas eutrofizadas del lago y la regeneracion de un ecosistema
gue albergue una alta biodiversidad.

* En el afio 2013 el subconjunto F4 fue dividido en tres celdas de funcionamiento en paralelo, pero
durante el periodo de duracion del presente estudio estuvo compuesto por una Unica celda.
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Figura 4.4. Esquema general del Tancat de la Pipa.

Tal como se ha comentado anteriormente, el Tancat de la Pipa se ubica en la orilla del lago de
I’Albufera, entre el final de los canales conocidos como Barranco del Poyo y Acequia del Puerto
de Catarroja. En este punto se ha alcanzado la mezcla entre el agua de dichos canales y el agua
del lago, y se considera que el agua existente en dicha zona es el agua del propio lago de
I"Albufera.

El agua de I’Albufera entra al Tancat de la Pipa por los puntos POa y POb (Figura 4.4) y tanto la
entrada al sistema como su movimiento dentro de él se producen por gravedad. Los caudales
procedentes de los puntos POa y POb convergen en el canal norte de distribucién y de ahi se
reparte a los HAFS FG, fp y F4. Tras el tratamiento en estos sistemas, el agua pasa al canal
central de distribucién y de alli a las lagunas educativa y de reserva. Finalmente, el agua
tratada se recoge en el canal de salida y se devuelve al lago de I’Albufera mediante bombeo.

La entrada del agua al sistema se realiza a través de dos vertederos triangulares en pared
delgada situados en los puntos POa y POb (Figura 4.5a) y dos compuertas que controlan el paso
del agua desde el lago de |'Albufera. La regulacién de estas compuertas es manual y se realiza
diariamente, ya que el caudal de entrada al Tancat de la Pipa depende del nivel del lago. Se ha
observado que dicho nivel oscila con una elevada frecuencia y que una variacion de 1 cm en el
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nivel del agua del lago produce un cambio en el caudal de entrada de 7-10 L s™* (Martin et al.,
2013b).

Una vez explicado el funcionamiento global del Tancat de la Pipa, se van a describir con mas
detalle los sistemas FG1 y FG2 del conjunto FG, puesto que es en estas celdas donde se aplican
los modelos matematicos desarrollados en los Capitulos 6 y 7. Concretamente, la calibracion se
realizard en el sistema FG1 y la validacién se llevara a cabo en FG2.

Tabla 4.2. Superficie ocupada por cada una de las unidades que conforman el Tancat de la Pipa.

Unidad Area (m?)
Ullal 25000
FG 48956
FG1 13509
FG2 18240
FG3 17207
fp 14632
fpl 3575
fp2 5155
fp3 5902
FA 25596
Laguna educativa 60000
Laguna reserva 80000

Los humedales artificiales de flujo superficial FG1 y FG2 tienen un area de aproximadamente
15000m? cada uno y una relacion longitud:anchura (L:A) de 0.6-0.7 (Tabla 4.3).

Tabla 4.3. Caracterizacion de los HAFS FG1y FG2.

Sistema Longitud Anchura Relacion L:A Profundidad media
FG1 90.0 150.1 0.6 0.22
FG2 113.0 161.4 0.7 0.18

La entrada del agua al sistema FG1 y la conexion hidrdulica entre FG1 y FG2, asi como entre
FG2 y FG3, se realiza a través de cuatro compuertas (compuertas a, b, ¢, d), las cuales tienen
una anchura de 0.3 m y estan separadas entre ellas una distancia aproximada de 30 m. El
calado de la columna de agua en los HAFS se regula mediante compuertas, las cuales disponen
de un tablén de madera que determina la profundidad de la columna del agua y el caudal
circulante rebosa sobre dicho tablon (Figura 4.5b).
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Figura 4.5. Detalles de (a) el vertedero triangular de entrada al Tancat de la Pipa desde el punto POb y
(b) las compuertas intermedias con el tablon de madera que regula el paso del agua.

Tal como se observa en la Figura 4.6, cada sistema del subconjunto FG tiene tres compuertas
laterales que ofrecen la posibilidad de conectarlas con el sistema fp y con el canal auxiliar
situado al noreste (compuertas e, f, g). Sin embargo, estas compuertas se encuentran
habitualmente cerradas, de forma que el subconjunto FG funciona de manera independiente
al resto de unidades y el agua circula a través de las compuertas a, b, c, d.

A4k
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1g
E 2N S 1
1d 1c 1b la 2g
FG2
Yy 3 v ¥
2d 2c 2b 2a

Figura 4.6. Esquema de las conexiones hidraulicas en el subconjunto FG.

Respecto a la vegetacion macrdfita, las unidades FG1 y FG2 se plantaron durante los meses de
enero-febrero de 2009 con Typha spp. con una densidad de 1 pie m™ (Tabla 4.4).
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Tabla 4.4. Cronologia de la evolucién de las macrdéfitas emergentes en los sistemas FG1 y FG2.

FG1 FG2
Enero 2009 Plantacién de Typha spp. Plantacién de Typha spp.
Octubre 2009 Siega.
Mayo 2010 Descenso de la cobertura vegetal.
Marzo 2011 Plantacion de Phragmites spp.

Pocos meses después de la plantacion y tras el crecimiento de las macrdfitas, en las unidades
FG1 y FG2 se alcanzd una cobertura vegetal completa. En octubre de 2009 se segd la unidad
FG1 con el objetivo de eliminar del sistema la materia orgdnica y los nutrientes contenidos en
la parte aérea de dicha vegetacién. Sin embargo, la vegetacién no volvid a crecer debido a la
depredacion ejercida por la avifauna herbivora y en marzo de 2011 se planté Phragmites spp.
en la unidad FG1 aunque tampoco se desarrollé. La cobertura vegetal de FG2, que no se sego,
experimentd un descenso brusco a partir de mayo de 2010 debido a la depredacion por parte
del Porphyrio porphyrio (Martin et al., 2013b), un ave herbivora conocida cominmente como
calamén que corta los brotes tiernos de la enea para alimentarse.

La entrada del agua al subconjunto FG se interrumpid en varias ocasiones para realizar tareas
de mantenimiento o mejora del sistema (Tabla 4.5). Entre los meses de octubre y noviembre
de 2009 se suspendid la entrada de agua para facilitar la siega de FG1. En FG1 el flujo se
restablecid el 25 de noviembre de 2009, mientras en FG2 se restituyd unos dias antes
mediante la entrada por la compuerta lateral 2g de FG2. Mas tarde, durante la primavera y
verano de 2011 se secaron de nuevo ambos sistemas para realizar las replantaciones.

Tabla 4.5. Cronologia de los periodos de interrupcion de la entrada de agua a cada sistema.

FG1 FG2
Periodo de secado | 19/10/2009 — 25/11/2009 19/10/2009 — 08/11/2009
Periodo de secado Il 21/03/2011 - 06/04/2011 21/03/2011 - 06/04/2011
Periodo de secado IlI 26/07/2011 -02/09/2011 26/07/2011 - 02/09/2011

4.2. Monitorizacion de los HAFS FG1 y FG2

A continuacién se describe la metodologia empleada para la obtencion de los datos
experimentales en los HAFS FG1 y FG2 del Tancat de la Pipa. Se detalla la monitorizacién de las
variables fisico-quimicas y bioldgicas de calidad del agua, el andlisis de los sedimentos, la
monitorizaciéon de las variables hidraulicas, la determinacién de la cobertura vegetal, el
seguimiento de la avifauna y la obtenciéon de los datos meteoroldgicos. Todos ellos son
necesarios para la calibracion y validacidn del modelo matematico.

Todas estas variables fueron monitorizadas durante tres afios, entre abril del 2009 y abril del
2012, con diferentes frecuencias de muestreo para cada subconjunto (agua, sedimentos,
vegetacidn, avifauna y meteorologia).
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4.2.1. Parametros fisico-quimicos y biolégicos del agua

Los pardmetros fisico-quimicos se analizaron en las muestras de agua tomadas en los
siguientes puntos (Figura 4.7):

- POa: entrada de agua al Tancat de la Pipa desde el Barranco del Poyo.

- POb: entrada de agua al Tancat de la Pipa desde la Acequia del Puerto de Catarroja.
- P1:salida del sistema FG1, tomada en la arqueta 2c.

- P2:salida del sistema FG2, tomada en la arqueta 3c.

Puesto que el subconjunto FG tiene un funcionamiento en serie, el agua de salida del sistema
FG1 se corresponde con el agua de entrada a FG2.

@ .

FG1

FG2

FG3

Figura 4.7. Esquematizacién de los puntos de muestreo de agua.

Los muestreos de agua se realizaron los lunes por la mafiana, con una frecuencia quincenal
entre abril de 2009 y abril de 2011, y con una frecuencia mensual entre abril de 2011 y abril de
2012. El hecho de que las muestras se tomasen los lunes puede ser significativo, ya que
durante los fines de semana no se contaba con personal técnico en el Tancat de la Pipa y las
posibles incidencias que hubieran podido ocurrir durante ese tiempo no se subsanaban hasta
después del muestreo.

Las cuatro muestras de agua se tomaron siempre en el mismo rango horario con el objetivo de
minimizar la influencia que las oscilaciones diarias de las condiciones ambientales pudieran
tener sobre la calidad del agua (temperatura del aire, radiacidn solar, velocidad del viento,
etc.). En la Tabla 4.6 puede observarse la hora aproximada en la que se tomé cada una de las
muestras:
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Tabla 4.6. Temporizacidn de la toma de muestras de agua.

Muestra Hora aproximada de muestreo
POa 11:15
POb 11:30
P1 10:30
P2 10:45

La toma, transporte y conservacion de las muestras de agua se realizaron siguiendo la norma
espanola UNE-EN ISO 5667. Las muestras se tomaron a la mitad de la profundidad de la
columna de agua (0.1 m, aproximadamente), siempre evitando la resuspensién de sedimentos
desde el fondo.

Las muestras se tomaron en botellas de plastico de 2 L y se transportaron refrigeradas hasta el
laboratorio. En él se conservaron en nevera, protegidas de la luz solar y a una temperatura de
49C hasta su analisis, que se realizé siempre en un plazo maximo de 24h. Previamente a cada
muestreo, se procedio a la limpieza del material empleado manteniéndolo durante 24h en HCI
al 10% (v/v), seguido de un enjuague triple con agua desionizada y secado al aire. Asi mismo,
los reactivos empleados en cada determinacidn fueron de calidad para analisis o superior vy el

material de vidrio empleado fue clase A.

Figura 4.8. Imagenes de (a) un muestreo de agua en el punto POa y (b) un analisis en el laboratorio.

En la Tabla 4.7 se detallan las determinaciones analiticas realizadas en cada muestra de agua,
asi como la normativa de referencia utilizada en cada analisis y algunas de sus caracteristicas
principales. La determinacién de los sélidos totales en suspension (SST) y de los sodlidos
voldtiles en suspension (SSV) se realizé por gravimetria, siguiendo las normas indicadas en
dicha tabla, la turbidez se determind mediante un turbidimetro Eutech TN-100 y el resto de
parametros se analizaron utilizando los test Spectroquant de Merck®. En estas
determinaciones se uso el termorreactor Spectroquant® TR 320 y el fotdmetro Spectroquant®
Nova 602, ambos de Merck®.

Ademas de los pardametros descritos en la Tabla 4.7, in situ se midieron la conductividad
eléctrica y la concentracidn de sales disueltas (TetraCon®), el pH (SenTix® 41), la concentracion
de oxigeno disuelto (OD) y el porcentaje de saturacién (CellOx® 325), asi como la
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temperatura, utilizando el equipo manual de sondas madviles de medicidn universal Multi 340i
(WTW).

Adicionalmente, se determind la concentracion de clorofila a en cada una de las muestras con
el objetivo de obtener una medida de la cantidad total de microalgas. Se utilizé el fluorimetro
Aquafluor — Turner Designs para determinar la clorofila a en vivo (filtro extraccidon 460 * 20
nm; filtro emision >665nm; LED azul). El fluorimetro se calibré mediante la determinacion de
clorofila a por extraccién de los pigmentos fotosintéticos usando acetona al 90% como
disolvente; los valores de absorbancia se determinaron espectrofotométricamente mediante
el método tricromdtico y se aplicaron las ecuaciones indicadas por Jeffrey & Humphrey (1975).
Estas determinaciones fueron realizadas por el grupo de investigacion del Institut Cavanilles de
Biodiversitat i Biologia Evolutiva de la Universitat de Valencia (ICBiBE).

Tabla 4.7. Principales caracteristicas de los procedimientos utilizados en el analisis de los parametros
fisico-quimicos en las muestras de agua.

Parimetro Método Unidades de Intervalo de Desviacion
medida medida estandar

DQO,yDQO,  ISO 15705 mgO, L 10-150 +1.2

N-NH," ISO 7150/1 mg N L? 0.01-3.00 +0.024

N-NO, EPA 354.1, APHA 4500, DIN EN mg N L? 0.002-1.00 +0.008
26777 D10

N-NO; Fotometria (formacién de mgN L? 0.20-20.0 +0.18
nitrocompuesto rojo)

NT ISO 11905-1 + determinacién mg N Lt 0.20-20.0 +0.18
fotométrica de nitratos

P-PO,> 1SO 6878/1 mgP L’ 0.01-5.00 +0.035

PT Disgregacion + 1SO 6978 mgP L™ 0.01-5.00 +0.035

Si US Stnd. Meth. 4500 mg Si Lt 0.005-5.00 +0.038

SST UNE-EN 872 mg L™

Y UNE 77034 mg L’

Turbidez Fotométrico (1SO 7027) FAU 1-1000

Entre enero de 2014 y diciembre de 2015 se monitorizé la deposicion atmosférica, tanto seca
como humeda. Para ello se instalé un captador atmosférico ubicado entre el final de la laguna
educativa y el canal de salida. El captador, formado por un embudo de 35 cm de didmetro y
una botella opaca de 5 L de capacidad (Figura 4.9), acumula la deposicion atmosférica durante
el periodo entre muestreos, los cuales se realizaron cada 21 dias, siempre y cuando se
hubieran registrado episodios de lluvia. Las muestras de deposicion se transportaron al
laboratorio siguiendo la metodologia indicada anteriormente y se analizaron para determinar
los pardmetros que se muestran en la Tabla 4.7. La concentracion analizada representa el
sumatorio de la concentracion contenida en el agua de lluvia y en la deposicién seca
acumulada entre dos periodos de muestreo consecutivos.

También se realizaron seguimientos de la evolucién del pH y del OD a lo largo de un dia
completo. Los del pH se realizaron en los puntos POay P1 y los del OD en los puntos P1y P2. Se
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registraron los valores de estos parametros en intervalos de 15 minutos durante 24 horas,
utilizando para ello las sondas anteriormente descritas.

Figura 4.9. Imagen del captador atmosférico, ubicado en las proximidades del canal de salida.

4.2.2. Parametros fisico-quimicos de los sedimentos

Se analizaron los principales pardmetros fisico-quimicos de los sedimentos de los HAFS FG1 y
FG2. En cada sistema se muestred un punto situado en la zona media del humedal y en él se
extrajo un testigo del sedimento de 0 a 0.2 m de profundidad. Posteriormente, este testigo se
dividid en dos sub-muestras para analizar por separado las caracteristicas del sedimento de 0-
0.1 my de 0.1-0.2 m. Las muestras se transportaron refrigeradas hasta el laboratorio, donde se
guardaron a 42C y en condiciones de oscuridad. Previamente a la realizacién de los andlisis, las
muestras fueron secadas al aire y tamizadas segun UNE 77303. Las campaiias de muestreo se
realizaron en los meses de marzo y septiembre de cada afio, ademdas de una campafia
adicional que tuvo lugar en abril de 2011 tras el periodo de secado de FG, con lo cual se
realizaron un total de 7 campanfas de muestreo de sedimentos.

En la Tabla 4.8 se muestran las principales caracteristicas de los pardmetros fisico-quimicos
determinados en cada muestra de sedimento:

Tabla 4.8. Principales caracteristicas de los procedimientos realizados para analizar los pardmetros
fisico-quimicos en las muestras de sedimento.

Pardmetro Método Unidades de medida
Fosforo soluble UNE 77324 mg P kg dw 1
Humedad UNE 77311 %

Materia organica Pérdida por calcinacion y oxidacién humeda % de carbono
Nitrégeno nitrico UNE 77306, ISO 14255 mg N kg dw™

NKT UNE 77318, 1SO 11261:1995 mg N kg dw™*
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4.2.3. Parametros hidraulicos

La variable hidraulica que se monitorizo es el caudal. Se realizé el seguimiento de los caudales
de entrada al Tancat de la Pipa a través de los puntos POa y POb, asi como de los caudales
circulantes en el subconjunto FG. Los caudales de entrada en POa y POb se calcularon a partir
de la Ec. 4.1 de caudal en vertederos triangulares de pared delgada, para lo cual se comprobd
el cumplimiento de las siguientes asunciones:

- Existe un flujo uniforme aguas arriba del vertedero y la presidn varia linealmente con
la profundidad.

- Lasuperficie libre es paralela al fondo del canal, esta lo suficientemente lejos del plano
del vertedero y todas las particulas que fluyen sobre el vertedero se mueven
horizontalmente.

- La presion externa a la ldmina vertiente es la atmosférica.

- Los efectos debidos a la viscosidad y tension superficial del liquido son despreciables.

8
Q = 7 Cay/28tan(8/2)h"/ Ec.4.1

siendo Q (L s™) el caudal circulante, C4 el coeficiente de descarga, © (2) el angulo del vertedero
y h (m) la carga del vertedero (desnivel entre la superficie libre de aguas arriba y la cresta del
vertedero) (Figura 4.10).

Figura 4.10. Diagrama de un vertedero triangular.

Las cargas en los vertederos se registran diariamente de forma manual mediante la lectura en
una regla fija ubicada en cada uno de los vertederos (Figura 4.5a). El caudal circulante por cada
vertedero triangular se determind utilizando el trabajo de Bos (1976) en el que se calibraron
los pardmetros de la ecuacién Ec. 4.1 y se calculd el caudal circulante equivalente a cada altura
medida de la lamina de agua.
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Ademas de los caudales en los puntos POa y POb también se midieron los caudales circulantes
en los HAFS FG1 y FG2. Para ello se monitorizd la velocidad del flujo en las compuertas de
entrada a la unidad FG1 (Oa - 0d) y en las compuertas de salida de FG1 y FG2 (1a—1d y 2a -
2d). Estas velocidades de flujo se midieron con una frecuencia irregular que dependié de la
variabilidad en el caudal de entrada al Tancat de la Pipa, siendo las entradas a FG1 los puntos
con una mayor frecuencia de monitorizacion (Figura 4.11).
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Figura 4.11. Cronologia de la monitorizacion del caudal circulante en FG1 y FG2. En el eje de ordenadas
se representan las compuertas monitorizadas.

Las velocidades circulantes en FG se midieron utilizando un minimolinete de marca SEBA F1
(Figura 4.12). Se trata de un instrumento de medida de la velocidad del agua en canal abierto a
partir de la velocidad de rotacién de una hélice colocada en un eje horizontal. A través de un
ciclocomputador se registra el nimero de giros por segundo que realiza la hélice y
posteriormente se calcula la velocidad del flujo.

Segun la velocidad del flujo se utilizaron diferentes tamafios de hélice, de forma que las hélices
mas pequefias se usaron con velocidades mas bajas. Cada hélice se calibré con una frecuencia
regular durante el periodo de estudio mediante la realizaciéon de ensayos en canales
hidraulicos para la obtencién de los parametros indicados en la Ec. 4.2:

v=k-n+D Ec.4.2

siendo v (m s™) la velocidad del flujo, k (m) la pendiente hidraulica a calibrar, n el nimero de
revoluciones por segundo de la hélice y D (m s™*) la constante del minimolinete.

Durante la monitorizacién de los sistemas FG1 y FG2, el nimero de revoluciones de la hélice se
registré durante un minuto por triplicado y se obtuvo el valor n como el promedio de los tres
registros. El caudal circulante se calculé multiplicando el drea mojada de la arqueta por la
velocidad del flujo:

Q=h-b-v Ec. 4.3
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siendo h (m) la altura de la ldmina de agua y b (m) la anchura de la compuerta.

Figura 4.12. (a) Minimolinete SEBA F1 con las hélices taradas y (b) minimolinete en funcionamiento
midiendo la velocidad de flujo en el punto 3T1.

4.2.4. Determinacion de la cobertura vegetal

Durante los tres afios de estudio se determiné el grado de cobertura vegetal (CV) de los HAFS
FG1 y FG2, entendiéndose éste como la fraccién de la ldmina de agua que estd tapada por la
proyeccion de la parte aérea de las macroéfitas emergentes. La CV se obtuvo mediante el
estudio de imagenes aéreas y la realizacion de estimaciones visuales in situ.

Las imagenes aéreas utilizadas para la determinacién de la CV son las disponibles en Google
Earth® (28/04/2010, 17/04/2011, 20/05/2011 y 25/06/2011) y las fotografias aéreas tomadas
el 14/10/2010 (Figura 4.13). La estimacion de la CV realizada mediante el estudio de estas
imagenes fue completada con la estimacién visual in situ llevada a cabo durante las visitas al
Tancat de la Pipa para la monitorizacidén de las muestras de agua y sedimentos.
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Figura 4.13. Imagen aérea del Tancat de la Pipa, tomada en octubre de 2010.

4.2.5. Monitorizacion de la avifauna

La avifauna existente en los humedales artificiales de flujo superficial fue monitorizada
quincenalmente entre septiembre de 2009 y abril de 2012 (no se dispone de informacidn para
los meses de abril a agosto de 2009). Con el fin de asegurar un censo completo en el
subconjunto FG, se siguid siempre el mismo transecto con varios puntos de observacién. Los
censos se realizaron utilizando unos anteojos prismaticos y se llevaron a cabo durante las
primeras tres horas de luz del dia.

El seguimiento de la avifauna fue realizado por SEO/BirdLife (Sociedad Espafiola de
Ornitologia).

4.2.6. Obtencion de los datos meteoroldgicos

Los datos meteoroldgicos necesarios para la calibracién y validacidon del modelo matematico
de calidad de aguas se obtuvieron a partir de las observaciones registradas en la estacion
meteoroldgica del Instituto Valenciano de Investigaciones Agrarias (IVIA) ubicada en el término
municipal de Picassent (Valéncia) (http://riegos.ivia.es/). Dicha estacion se encuentra a 13 km
aproximadamente al oeste del Tancat de la Pipa (Figura 4.14).
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Figura 4.14. Ubicacion de la estacion meteorolégica del IVIA en Picassent. Fuente: 39°22'15.62"N y
0°29'45.15"0. Google Earth. 25/03/2016.

De las observaciones realizadas por el IVIA en dicha estacion meteoroldgica se recopilaron los
siguientes parametros: temperatura del aire (T), precipitacién (PP), intensidad luminosa
incidente (lp) y velocidad maxima (W), media (Wpeq) y direccion del viento (DV). En la Tabla
4.9 se muestran las principales caracteristicas de estos parametros, los cuales fueron
registrados diariamente mediante un datalogger (CR1000 Datalogger de Campbell Scientific).

Tabla 4.9. Principales caracteristicas de los parametros meteoroldgicos registrados en la estacion de IVIA
en Picassent.

Parametro Unldadgs Instrumento
de medida

DV Anemodmetro R.M. Young modelo 05103.

Iy W m? Piranédmetro Skye modelo SP1110.

PP mmd’ Pluvidmetro plastico de cazoletas de Campbell Scientific, modelo ARG100.
T °C Sonda T/HR de Vaisala, modelo HMP45C.

w kmh™ Anemdmetro R.M. Young modelo 05103.

Wined kmh™ Anemdmetro R.M. Young modelo 05103.

También se recopilaron los valores de la evapotranspiracion de referencia (ET,), calculados
mediante la ecuacién combinada basada en la propuesta de Penman-Monteith, considerada el
método estandar para calcular la evapotranspiracion segun la Organizacidon de las Naciones
Unidas para la Alimentacién y la Agricultura-FAO (Allen et al., 1998). Esta metodologia define
la ETo como el valor de evapotranspiracidn para un cultivo ideal de 12 cm de altura, con una
resistencia de cubierta fija de 70 s m™ y un albedo de 0.23, muy similar a la evapotranspiracion
de una superficie extensa de gramineas de altura uniforme y crecimiento activo, cuya sombra
cubre completamente un terreno bien regado (Ec. 4.4):

900
0.408 - A(Rn - G) + mez(ea - ed)

A+vy(1+0.34-Uy)

Ec.4.4

ETO ==
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siendo ET, (mm d™) la evapotranspiracién de referencia, R, (MJ m? d™) la radiacién neta en la
superficie de la planta, G (MJ m?2 d™) el flujo térmico del suelo, T (2C) la temperatura media, U,
(m s™) la velocidad del viento medida a dos metros de altura, (e,-eq4) (kPa) el déficit de presion
del vapor, A (kPa 2C?) la pendiente de la curva de presién de vapor y y (kPa C™) la constante
psicométrica.

Para estimar la evapotranspiracién en el subconjunto FG se calculé la evapotranspiracion del
cultivo (ET, mm d™) utilizando el coeficiente de cultivo (K.), el cual subsana las diferencias
entre la evapotranspiracion causada por una superficie cubierta de gramineas y la que tiene
lugar con otro tipo de cultivos (Ec. 4.5).

ET, = K.ET, Ec. 4.5

El coeficiente K. se establecio para cada dia del afio y para un cultivo de eneas (Typha spp.) en
un clima sin heladas, siguiendo las indicaciones de Allen et al. (1998). El valor asignado al
coeficiente de cultivo en las etapas inicial y final fue de 0.6, mientras que en la etapa media de
crecimiento se le asignd 1.2; la etapa inicial se extiende entre los dias 0-180 del afio, la etapa
media entre 181-330 y la etapa final entre los dias 331-365 (Figura 4.15).

1.4 +

1.2

1.0

0.8

Kc

0.6

0.4 -

0.2 +

0.0 T T T T T T
0 60 120 180 240 300 360

t(d)

Figura 4.15. Curva del coeficiente de cultivo (K.) para FG1y FG2.

4.3. Software utilizado

De forma independiente al modelo mecanicista desarrollado para simular la calidad del agua
en los humedales artificiales de flujo superficial, se estudid el funcionamiento hidraulico del
sistema FG1. Para ello se emplearon los softwares HEC-RAS v5.0 y COMSOL Multiphysics™,
mientras que para la implementacidon del modelo mecanicista de calidad de aguas se utilizé el
software AQUASIM. A continuacidn se describen sus caracteristicas mas destacables y los
procedimientos seguidos para utilizarlos con las finalidades indicadas.

70



4.3.1. HEC-RAS v5.0 y COMSOL Multiphysics™

Se analizd el funcionamiento hidraulico bidimensional del sistema FG1 mediante un estudio
gue consta de las dos partes que se describen a continuacion:

- Simulaciéon del funcionamiento hidraulico 2D del HAFS FG1 utilizando el software HEC-
RAS v5.0, de distribucidn libre y gratuita. En esta parte se representa la morfologia del
sistema y se simula su funcionamiento hidraulico para obtener los componentes de la
velocidad del agua en las direcciones x- e y-.

- Simulacién de la distribucion de un trazador introducido en el sistema FG1 utilizando el
software COMSOL Multiphysics™. En esta segunda parte se utilizan los componentes
de la velocidad en las direcciones x- e y- obtenidos en la etapa anterior para simular el
comportamiento de una sustancia trazador introducida en el sistema con el objetivo
de obtener su distribucién 2D a lo largo del tiempo. Esta segunda etapa fue realizada
en colaboracién con Chiara Ghio y Fulvio Boano, del Departamento de Ingenieria del
Medio Ambiente, Territorio e Infraestructuras de la Universidad Politecnico di Torino,
fruto de una estancia realizada por la doctoranda.

El software HEC-RAS v5.0 (Hydrologic Engineering Center’s River Analysis System) (Brunner,
2016a), cuya version beta se lanzd en agosto de 2015, permite llevar a cabo célculos
hidraulicos en sistemas unidimensionales en estado estacionario o transitorio (1D) vy
bidimensionales en estado transitorio (2D). En la simulacidn hidraulica del sistema FG1 se ha
utilizado la representacién 2D.

La formulacién hidrodindmica utilizada asume la incompresibilidad y densidad uniforme del
fluido. También considera que la escala de longitud vertical es mucho menor que la horizontal,
y consecuentemente la velocidad vertical es pequefia y la presion es la hidrostatica.

En algunos medios someros el flujo de agua estd dominado por los términos de gradiente de
presidon barotrépico (gravedad) y de fricciéon con el fondo, y los términos de inestabilidad,
adveccion y viscosidad pueden ser desestimados. La ecuacion bidimensional resultante es la
aproximacién de la onda de difusién, la cual se combina con el balance de conservacion de
masa para obtener las ecuaciones de aproximacién de la onda de difusién en agua somera
(DSW, Diffusive Wave Approximation of the Shallow Water) (Brunner, 2016b) que se muestra
en la Ec. 4.6.

oH
_at_v.BVH+q:0 Ec. 4.6
(R(H))*/*
— n|v1—[|1/2 Ec. 4.7

donde H es la elevacién de la superficie del agua, t es el tiempo, V es el vector de los
operadores de las derivadas parciales dado por V=(5/6x%, 6/8y), VH es el gradiente de
elevacién de la superficie, q es el término fuente/sumidero del flujo, R es el radio hidraulicoy n
es el coeficiente de Manning.
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El software HEC-RAS v5.0 permite definir la malla de calculo utilizada para resolver las
ecuaciones hidrodinamicas.

Las principales aplicaciones definidas para HEC-RAS son el andlisis de la precipitacién y la
escorrentia, la hidraulica fluvial, la simulacién de sistemas de reserva, el analisis de dafios por
inundaciones y los prondsticos fluviales en tiempo real para el funcionamiento de embalses
(Brunner et al., 2016). Ademas de todas estas aplicaciones, HEC-RAS ha sido utilizado para la
simulacién hidraulica de diferentes tipos de humedales naturales (Rogers et al., 2009; Enwright
et al., 2011; Cheng et al., 2012). Por lo tanto, el software HEC-RAS v5.0 se consideré adecuado
para la simulacién del comportamiento hidraulico del humedal artificial de flujo superficial
objeto de estudio.

El modelo hidraulico se implementd para simular el funcionamiento del HAFS FG1. En primer
lugar se especificé la geometria del sistema utilizando el software de cédigo libre QGIS. El HAFS
FG1 se definid como una unidad de planta rectangular de 90 x 150 m, con paredes verticales
de 0.5 m de altura y pendiente nula en el fondo (Figura 4.16).

150m

A
v

90m

Figura 4.16. Imagen raster del sistema FG1 obtenida con QGIS (el sombreado de color gris representa las
paredes verticales del sistema y el sombreado negro el area del HAFS FG1).

El fichero de la geometria obtenido con QGIS se importé a HEC-RAS v5.0 y se definio la zona de
calculo 2D con una malla de 1 x 1 m. Por ultimo, se marcaron las condiciones de contorno del
sistema. Los caudales de entrada a través de las compuertas 0a, Ob, Oc, Od (Figura 4.6) se
insertaron como hidrogramas de flujo y las salidas a través de las compuertas 1a, 1b, 1c, 1d se
calcularon a partir de curvas de gasto. La ecuacién de la curva de gasto se obtuvo para un area
de paso rectangular a partir de los calados medidos en las compuertas correspondientes
utilizando la Ec. 4.8.

Q=0.4-b(h—a)y/2g(h—a) Ec. 4.8
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siendo Q (m* s™) el caudal calculado circulante por cada compuerta, b (m) la anchura de la
compuerta, h (m) el calado de la columna de agua, a (m) la distancia entre la parte superior de
la compuerta y el fondo del humedal y g (m s®) la aceleracién gravitacional (Figura 4.17).

i

Figura 4.17. Esquematizacion de los parametros utilizados para calcular el caudal circulante por cada
compuerta.

En la Figura 4.18 y Figura 4.19 se muestran dos ejemplos de los cuadros de didlogo de HEC-RAS
v5.0 para definir las condiciones de contorno de FG1.

Flow Hydrograph

SA: CW BCLine: In1

(" Read from DSS before simulation Select D55 file and Path

File: |
Path: |

¢ Enter Table Data time interval: |1Day -

Select/Enter the Data's Starting Time Reference
(™ Use Simulation Time: Date: [04JUN2009 Time: 0000

(¥ Fixed Start Time: Date: |U4JUNZUU‘3 j'ﬁme: |

No.Ordinates| Interpolate Missing Values | Del Row | Ins Row |

Hydrograph Data

Date Simulation Time Flow
(hours) {m3/s)
1 03juny 2009 2400 00:00 0.005
2 O4juny 2009 2400 24:00 0.006
3 05juny2009 2400 48:00 0.006
4 06juny2009 2400 72:00 0.006
5 07juny2009 2400 98:00 0.004
3 08juny 2009 2400 120:00 0.005
7 09juny 2009 2400 144:00 0.002
8 10juny 2009 2400 168:00 0.004
9 11juny 2009 2400 192:00 0.005
10 12juny2009 2400 216:00 0.005
11 13juny2009 2400 240:00 0.005
12 14juny2009 2400 28400 0.01
13 15juny 2009 2400 288:00 0.005 -

Time Step Adjustment Options ("Critical” boundary conditions)
[~ Monitor this hydrograph for adjustments to computational time step

Max Change in Flow {without changing time step):
Min Flow: Multiplier: EG Slope for distributing flow along BC Line: [g,01
PlotData | ok | Cancel |

Figura 4.18. Cuadro de didlogo en el que se define el hidrograma de entrada por la compuerta Oa.
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Rating Curve

SA: CW BCLine: Qutl

(" Read from DSS before simulation Select 0SS file and Path

Fie: |
Path: |

{+ Enter Table

Del Row | Ins Row |

Hydrograph Data

Stage (m) | Flow {m3/s)
1oz 0,
_2(0.25 0,008
_30.3 0,017
_4(0.35 0,031
5|04 0.048
_6(0.45 0,066
_?U.S 0,087
_8(0.55 0.11
E
10]
1]
13]
13]
14]
15]
16]
7]
18]
19]
20
21
22
; -
Plot Data _ | ok | Cancel

Figura 4.19. Cuadro de didlogo en el que se define la curva de gasto de la compuerta 1a.

La precipitacidon caida sobre la celda FG1 se introdujo mediante el hidrograma correspondiente
y la evapotranspiracion fue considerada despreciable, ya que en promedio su caudal
representa el 1% del caudal de entrada.

El funcionamiento hidrdulico del HAFS FG1 se simuld en tres situaciones diferentes:
introduciendo como caudal de entrada el valor medio influente a FG1 durante el periodo de
estudio (53 L s™), el valor maximo registrado (108 L's™) y el valor minimo (6 L s™). En estas tres
simulaciones se obtuvieron los componentes de la velocidad del agua en las direcciones x- e y-.

Estas velocidades fueron utilizadas por Chiara Ghio y Fulvio Boano para estudiar la distribucién
de un componente trazador mediante el software COMSOL Multiphysics™. Tras la
introduccién de un trazador en el caudal de entrada con una concentracién de 1 mol m™ se
calculé la evolucion temporal de la concentracién de dicho trazador en las compuertas de
salida de FG1 vy la distribucién espacial de la concentracion a lo largo del tiempo. Por gentileza
de ambos investigadores, los resultados obtenidos en estas simulaciones se incluyen en el
Capitulo 5.

Respecto al HAFS FG2, dadas las similitudes morfolégicas y de funcionamiento entre los
sistemas FG1 y FG2 (Tabla 4.3), cabe esperar que la caracterizacién hidrdulica de los dos HAFS
sea muy parecida. Por lo tanto, los resultados obtenidos en FG1 seran utiles para entender,
también, el funcionamiento hidraulico de FG2.
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Los resultados obtenidos en el estudio hidraulico de FG1 mediante los softwares HEC-RAS v5.0
y COMSOL Multiphysics™ no se utilizaron en AQUASIM.

4.3.2. AQUASIM

El modelo mecanicista que se desarrolla en esta Tesis Doctoral estd basado en la estructura de
los modelos de la serie ASM (Henze et al., 2000) que se describié en el Capitulo 3 y que se
resume en una matriz estequiométrica donde se muestran los componentes y procesos
incluidos, asi como los coeficientes estequiométricos y las ecuaciones cinéticas de dichos
procesos.

La matriz estequiométrica del modelo que se desarrolla en los Capitulos 6 y 7 se implementé
en el software AQUASIM para simular los HAFS FG1 y FG2. AQUASIM es un software
computacional desarrollado por el Instituto Federal Suizo de Ciencia y Tecnologia del Medio
Ambiente para la identificacion y simulacidn de sistemas acuaticos (Reichert, 1994). Se trata de
un software de libre distribucion que se puede descargar desde la direccion web
http://www.eawag.ch/de/abteilung/siam/software/.

AQUASIM ha sido utilizado para la simulacion matematica de diferentes sistemas de
tratamiento de agua, tales como fangos activados (Beun et al., 2000; Gujer et al., 2000), filtros
de arena (Magalhdes et al., 2016) o sistemas SBR (Sequencing Batch Reactor) (Moussa et al.,
2003; Ni et al., 2009). También se ha aplicado para representar el funcionamiento de biofilms
(Wanner et al., 2006) y la calidad del agua en rios implementando el modelo RWQM1 (Reichert
et al, 2001). Ademas de estas aplicaciones, también ha sido utilizado para simular el
funcionamiento de diferentes tipos de humedales artificiales. Por ejemplo, Mburu et al. (2012)
usaron AQUASIM para estudiar la dindmica de los procesos clave en la eliminacidon de DQO y
nutrientes en humedales artificiales de flujo subsuperficial aplicando el modelo CWML1. Por su
parte, Galanopoulos et al. (2013) utilizaron AQUASIM para modelar el tratamiento de aguas
residuales urbanas en HAFS y también se aplicé para simular el efecto de la evapotranspiracion
y el crecimiento de las plantas (Galanopoulos et al., 2014; Galanopoulos & Lyberatos, 2016).

AQUASIM resuelve las ecuaciones diferenciales utilizando el algoritmo DASSL (Petzold, 1983),
el cual aplica un incremento de tiempo variable basandose en la técnica Gear de integracién de
orden variable (Reichert, 1998). Para ello, se definen los siguientes pardmetros numéricos
(Figura 4.20):

e Maximo incremento de tiempo interno (Maximum internal step size)

Permite vincular el incremento de tiempo utilizado internamente con el algoritmo de
integracién numeérica, el cual estd relacionado con el incremento de tiempo de salida
(el incremento con el que se guardan los resultados). El incremento de tiempo interno
usado por el algoritmo de integracion es elegido dindmicamente para optimizar la
eficiencia de la integracion a la vez que se mantiene la precisién. EI maximo
incremento de tiempo interno se definié en el cuadro de didlogo que se muestra en la
Figura 4.20, y siempre tiene un valor inferior a 10 veces el incremento de tiempo de
salida.
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e Orden maximo de integracién (Maximum integration order)
Es el pardmetro de vinculacién con el esquema de discretizacion temporal.
Generalmente, el orden de integracidn varia dinamicamente entre 1y 5 para optimizar
nuevamente la eficiencia de integracion y la precisién. Reichert (1994) recomienda
utilizar el valor de 5 que aparece por defecto al utilizar el programa.

e Numero de codiagonales de la matriz jacobiana (Number of codiagonals of the
Jacobian matrix)
Este pardmetro permite incrementar la eficiencia de calculo en sistemas con una
geometria lineal, por ejemplo en rios. Su valor se fijo en el que ofrece el programa por
defecto, es decir, 1000.

e Numero maximo de incremento de tiempo interno para cada incremento de tiempo
externo (Maximum number of internal time step for one external time step)
Valores altos de este pardmetro indican problemas en la integracion numérica. Su
valor se fijé en el que ofrece el programa por defecto, es decir, 1000.

e Tolerancia para la convergencia en la estimacidn de parametros (Tolerance for
convergence of parameter estimation)
Indica la mdaxima tolerancia de convergencia en los procesos de estimacidon de

pardmetros.
Edit Murnerical Parameters >
b aximium Internal Step Size: |1|
b awirnum [ntegration Order [1-5]; |5
Mumber of Codiagonals of the Jacaobian M atrix: 1000

b axirnum Mumber of Internal Time Steps for One External Time Step: |1 0an

Tolerance for Convergence of Parameter E stirmation: ||1|:":|5

Cancel

Figura 4.20. Cuadro de didlogo para la edicion de los pardmetros numéricos.

La modelacién de los HAFS FG1 y FG2 en AQUASIM requirié la definiciéon de cuatro elementos:
variables, procesos, compartimentos y enlaces (Figura 4.21).
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o AQUASIM FGT
File Edit Calc VYiew Window Help

D|w|el| &[=(@] 888 ~~ k= X

Edit Variables

Edit Processes

_E_Respiration_phyto Mew
_07_Sedimentation_x<p

Duplicate _08_Sedimentation_FIP Duplicate
_09_Sedimentation_TS5

Edit _10_Rezuzpenszion_avifauna Edit
_11_Diffugion_CH4

Edit Type _12_Diffugion_DIP Delete
_13_Diffusion_MH4

Exchange _14_Diffusion_MWO3

_15_Anoxic_hpdrolisis_om

Delete _16_ferobic_growth_xh

_17_Anoxic_growth_zh

_18_Hydroligiz_om

_15_Autotrophic_grawth_x_a

20 Lysiz 3 A

_21_Lysiz_=h

_22 Sed s

_23 Sed X

~

[ oustees |
T
R
=
[ o
=

€

Type:

Edit Compartrments Edit Links

FG1 linkFG1_1 Mew
FIG1_auwiliar linkFGZ_1
FG2 Duplicate Duplicate
FGZ_auxiliar
vertedero Edit Edit

=
]
=

Delete Delete

Aotivate

|nactivate

g5

Figura 4.21. Cuadro de didlogo de AQUASIM en el que se definen las variables, los procesos, los
compartimentos y los enlaces de FG1.

- Variables

AQUASIM permite definir diferentes tipos de variables. Los componentes del modelo
se introdujeron como variables de estado y las concentraciones experimentales
medidas en los HAFS como variables de tipo lista real en las que el argumento es el
tiempo. Se utilizé la interpolacidn lineal para el cdlculo de los valores de estas variables
entre los diferentes muestreos (Figura 4.22). Los parametros a calibrar se introdujeron
como variables de tipo constantes y el resto de parametros como variables de tipo
variables de programa o férmulas.
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Edit Real List Variable X
Name: DU FG1
Description: IDissoIved oxigen
Unit: l
Argument: lt _v_J
Std. Deviat: ' global " individual
Rel Std. Dev.: [0 Abs. Std. Dev.: |1
Minimum: ID M aximum: |1 e+009
Argument Yalue Std. Deviation  Pairs: 2185
0 5.71 A Read
1 6.5666667 -—l
15 5.03 Write
2 7.4233333 —j
25 5.03 Delote
3 8.28 —
35 5.03 v
Interpolation: @ linear " spline " smooth
[T active for sensitivity analysis Smoath, Widt |1
Corcel_|

Figura 4.22. Ejemplo de definicién de una variable de tipo lista real, en este caso, el oxigeno disuelto en
FG1.

Procesos

Los procesos fisicoquimicos y bioldgicos se introdujeron como procesos dindmicos
(Figura 4.23). Ademas de definir el nombre y una breve descripcion de los mismos, se
especificd la expresion cinética de cada proceso y los coeficientes estequiométricos
que afectan a los respectivos componentes.

x

Edit Dynamic Process

M arme: IErecimientn aernobio <H|
D'escription: IErecimientn aerabio de #h a partir de S=
Rate: Imu_H“teta_mu_HA[T_FG'I 207 (ztate_SedK_S+state Se|FD0O_FG
Stoichiometry:  Mariable © Stoichiometnic Coefficient
ztate Sz -1/_H
w H:

state_MH4 - MN_bm+i_M_S=M~_H
ztate_PIT @ -i_P_bm+i_P_S=_H

Add E dit | Delete |

Cancel |

Figura 4.23. Cuadro de didlogo para la edicion de un proceso dindmico, en este caso el crecimiento
aerobio de los microorganismos heterétrofos.
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- Compartimentos
Los HAFS FG1 y FG2 fueron modelados como reactores continuos de tanque agitado
(RCTA), es decir, unidades completamente mezcladas donde existen una entrada y una
salida de flujo. Estos se consideraron como compartimentos de volumen variable.
En cada compartimento se definieron las variables y los procesos activos, las
condiciones iniciales y las cargas de entrada al sistema (Figura 4.24).

Edit Mixed Reactor Compartment >
M ame: FG1 Comp. Index; |0
Description:  |HAFS FG1 del Tancat d= la Pipa
O ptions: Wariables | Proceszes [nit. Cond. | [t |

Reactor Type: © constant volume |2?EI1 a0o

{* varable volurne

Outfla: |Dsalidd FG1

v active for calculation Acr.

Figura 4.24. Cuadro de didlogo en el que se especifican las caracteristicas de los compartimentos RCTA.

La evapotranspiracion se modeldé como un caudal de salida en el que las
concentraciones de todos los componentes fueron nulas. Para ello fue necesario
introducir un nuevo compartimento auxiliar al que se dirige el caudal efluente del
RCTA, excepto el caudal de evapotranspiracion (Q.), que sale del sistema mediante
una bifurcacion. La conexién entre ambos compartimentos y la bifurcacion se define
mediante un enlace, tal como se indica a continuacidn (Figura 4.25).

QPP
—> Felorez Auxiliar ~ ——>
Q (RCTA) Q.
Q

et

Figura 4.25. Esquematizacion de los compartimentos y los caudales modelados en AQUASIM
para los HAFS FG1 o FG2.

En el compartimento auxiliar no se produce ningun proceso fisicoquimico ni bioldgico,
y su volumen es despreciable (1 L) si se compara con el volumen de los HAFS FG1 y

FG2. Por lo tanto, la utilidad del compartimento auxiliar es Unicamente la de
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establecer un enlace con el humedal a través del cual introducir la bifurcacién de la
evapotranspiracion.

Se realizd un balance de materia del agua que fluye a través de cada sistema y se
calculd el caudal de salida a partir del caudal influente, del caudal de precipitacion
directa sobre la superficie del humedal artificial, del caudal de evapotranspiracion, del
caudal de agua subterranea y del volumen de agua (Ec. 4.9):

dv
Qout = Qin + Qpp —Qet Qgr t at Ec. 4.9

donde Qg (L s™) es el caudal de salida del sistema, Q;, (L s™) es el caudal de entrada,
Q, (L s!) es el caudal de precipitacion, Qg (L s') es el caudal de evapotranspiracion,
Qg (L s!) es el caudal que entra o sale del sistema mediante flujos subterraneos, V (L)
es el volumen de agua en el sistema vy t (s) es el tiempo.

El caudal subterrdneo (Qg) en FG1 y FG2 se considerd despreciable, ya que estudios
previos estimaron que las entradas o pérdidas de agua subterranea a lo largo de toda
la superficie del Tancat de la Pipa sélo equivalian al 5% del agua que entraba al sistema
(Martin et al., 2013b).

El tiempo de retencion hidraulico nominal (TRH,) en cada sistema se calculé aplicando
la Ec. 4.10:
Vv

TRH, (d) = Ec. 4.10
n( ) Qin+Qpp_Qet ‘

El balance de masa a cada componente simulado se realizé aplicando la Ec. 4.11:

d(VC,)

dt = QinCinn = QoutCn + QppCppn — QetCetn + VryCy Ec.4.11

donde C, (mg L™) es la concentracién de salida del componente n, Cinn (Mg LY es la
concentracién de entrada del componente n, C,,, (Mg L™) es la concentracién en el
agua de lluvia del componente n, Cq, (Mg L™) es la concentracion en la corriente de
evapotranspiracion del componente n y r, (d%) es la velocidad de reaccién del
componente n. La concentracion del componente n en el caudal de evapotranspiracién
fue igual a cero.

Las concentraciones de los componentes obtenidas como resultado de la simulacién
fueron las registradas en los compartimentos auxiliares.

Enlaces

La definicion de los enlaces consta de una breve descripcion, de la especificacion de los
compartimentos de origen y destino y de las bifurcaciones existentes (Figura 4.26).
Estas se especifican mediante el caudal y la concentracién de cada componente. Dicha
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concentracién puede ser igual a las concentraciones que tiene el caudal que circula por

el enlace (with water flow) o puede tener una concentracién especifica para la

bifurcacion (as given below). En el caso de la evapotranspiracién, se selecciond esta

ultima opcién y se dejo vacio el siguiente cuadro de didlogo, lo que indica que las

concentraciones de todos los componentes en la corriente bifurcada son iguales a

cero.

Name: link1_1 Link Index: a
Desciption: | Constion entre el compartimenta FG1 y &l FG1_ausiliar
From Compart: [FG1 [Dutflow |
To Compart: [ FG1_ausilar |Inflnw =
Bifurcations:

Edit

De\ete
Cancel

Edit Bifurcation X
Mame:
Description: | Caudal ds svapotranspiraci n qus s slimina del sistema
To Compat -
Water Flow:  [Det
Loadings: © with water flow & as given below:
Variable : Loading
e ] o

Figura 4.26. Cuadro de didlogo en el que se caracteriza el enlace de los compartimentos en la
modelacion del HAFS FG1.

Para llevar a cabo la calibracién y validacién del modelo en los HAFS FG1 y FG2 se ha utilizado

una escala de tiempo relativa, es decir, se ha contabilizado como tiempo t=0 el primer dia del

periodo de estudio (06/04/2009). En la Tabla 4.10 se indica la equivalencia entre dicha escala

de tiempo y los dias en los que se realizaron los muestreos de calidad de aguas.

Tabla 4.10. Equivalencia entre la escala de tiempo utilizada en las simulaciones y las fechas de muestreo.

Tiempo de Fecha de Tiempo de Fecha de Tiempo de Fecha de

simulacién muestreo simulacién muestreo simulacién muestreo
0 6-abr-09 338 10-mar-10 672 7-feb-11
15 21-abr-09 350 22-mar-10 686 21-feb-11
28 4-may-09 365 6-abr-10 700 7-mar-11
42 18-may-09 379 20-abr-10 714 21-mar-11
56 1-jun-09 394 5-may-10 728 4-abr-11
70 15-jun-09 406 17-may-10 742 18-abr-11
84 29-jun-09 419 30-may-10 757 3-may-11
98 13-jul-09 434 14-jun-10 770 16-may-11
112 27-jul-09 448 28-jun-10 784 30-may-11
126 10-ago-09 462 12-jul-10 798 13-jun-11
140 24-ago-09 476 26-jul-10 827 12-jul-11
154 7-sep-09 490 9-ago-10 854 8-ago-11
168 21-sep-09 504 23-ago-10 882 5-sep-11
184 7-oct-09 518 6-sep-10 896 19-sep-11
196 19-oct-09 532 20-sep-10 911 4-oct-11
217 9-nov-09 546 4-oct-10 924 17-oct-11
224 16-nov-09 560 18-oct-10 953 15-nov-11
238 30-nov-09 575 2-nov-10 980 12-dic-11
254 16-dic-09 588 15-nov-10 1008 9-ene-12
266 28-dic-09 602 29-nov-10 1029 30-ene-12
282 13-ene-10 616 13-dic-10 1050 20-feb-12
294 25-ene-10 630 27-dic-10 1064 5-mar-12
310 10-feb-10 644 10-ene-11 1092 2-abr-12
322 22-feb-10 658 24-ene-11
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Tal como se ha indicado anteriormente, el flujo de entrada de agua a los HAFS FG1 y FG2 se
interrumpiod tres veces durante el periodo de estudio. Para modelar adecuadamente estas
interrupciones de funcionamiento, el periodo de investigacién se dividid en cuatro etapas de
calculo separadas por los periodos de secado. Por lo tanto, los periodos en los que no circula
agua por los sistemas se excluyeron de la modelacién.

Se utilizé el comando Calculation definition (Figura 4.27) del programa para definir las cuatro
etapas de cdlculo, indicando los momentos en los cuales empieza y termina cada periodo
(Tabla 4.11). En este mismo cuadro de didlogo se indicé también el incremento de tiempo de
salida (Output step: step size), es decir, el incremento de tiempo con el que se guardan los
resultados que posteriormente estaran disponibles para ser procesados.

S
File Edit Calc View Window Help
njwl@|_:|5le) 8lE] o] k) : y
Edit Calculation Definition *
EaIF:uIallon Definitions: . Name: Etanal
active available =
New Etapal Description: |Desde el inicio hasta =135
Etapaz Etapal Calc. Number: |1
Etapa3 Duplicate Etapa3 -
Etapad Etapad Initial Time: 0
Edit Initial State: * given, made consistent " steady state
Delete Output Steps: Step Size: Mum. of Steps:
1 195
Inactivate
Initiali Start/Conti Cl
nitialize art/Continue ose | A
Status: I¥ active for simulation I active for senzitivity analysiz
!

Ready MNUM

Figura 4.27. Cuadro de didlogo donde se observa la definicidn de las etapas de calculo en AQUASIM.

Tabla 4.11. Etapas de calculo en las que se ha divido el periodo de estudio en cada uno de los HAFS.

FG1 FG2

Inicio - fin Tiempos simulados Inicio - fin Tiempos simulados
Etapa 2 2%/133//22831_ 234-713 0%/101;/22831_ 217-713
Etapa 3 0275/%1;/2201111_ 731 -840 0275/%7//2201111_ 731 -840
Etapa 4 032/709 1/223112_ 879 — 1092 ogg?gi/zgéllz_ 879 — 1092

4.4. Calibracién y validacion del modelo

La aplicacion del

balance de materia utilizado para

representar el

funcionamiento

hidrodindmico de los HAFS FG1 y FG2 en AQUASIM fue evaluado utilizando la conductividad
hidraulica como un trazador natural, ya que su concentracidn no estd influenciada por ningun
proceso reactivo y su evolucién se puede relacionar directamente con el funcionamiento

82



hidraulico del sistema (Schmidt et al., 2012). Se aplicé la Ec. 4.9 para calcular el caudal de
salida y la Ec. 4.11 para obtener la conductividad eléctrica simulada a la salida de cada HAFS.

La bondad del ajuste entre los valores de conductividad observados y simulados se evalué
utilizando el coeficiente adimensional de eficiencia Nash-Sutcliffe, NSE (Nash & Sutcliffe, 1970)
descrito en la Ec. 4.12. El rango de valores que puede tomar el coeficiente NSE varia desde - o=
hasta 1.0, siendo mejor el ajuste cuanto mayor es este valor. Generalmente, el ajuste entre los
datos observados y simulados se considera adecuado cuando NSE>0.75 y el valor de 1.0 indica
un ajuste perfecto. Valores de NSE inferiores a 0.0 indican que la varianza residual obtenida en
la simulacién es mayor que la varianza de los datos observados.

in=1(Yi0bs _ Yisim)z

NSE=1- n obs mean\2
izl(Yi - Yi )

Ec. 4.12

donde Y™y Y™ son los valores de la serie de datos observados y simulados, respectivamente,
e Y™ es el valor medio de los datos observados.

El coeficiente NSE es un parametro habitualmente utilizado y potencialmente adecuado para
evaluar la bondad del ajuste de los modelos hidraulicos (McCuen et al., 2006) y su uso esta
recomendado por la American Society of Civil Engineers (ASCE, 1993).

Motovilov et al. (1999) establecieron una clasificacién de la bondad del ajuste en funcién del
valor NSE obtenido (Tabla 4.12):

Tabla 4.12. Bondad del ajuste segun el valor NSE obtenido (Motovilov et al., 1999).

NSE Bondad del ajuste
>0.75 Bueno
0.36-0.75 Satisfactorio
<0.36 No satisfactorio

Por otra parte, la bondad del ajuste de la concentracidon de los componentes simulados se
evalué mediante el calculo de la raiz cuadrada del error cuadratico medio (RMSE, Ec. 4.13):

{1=1(Yiobs _ Yisim) 2

n

Ec. 4.13

RMSE =

donde n es el nUmero total de observaciones.

El RMSE tiene las mismas unidades que las del componente evaluado y su valor varia entre 0 e
oo, obteniéndose RMSE=0 cuando el ajuste es perfecto. Este es un pardmetro cominmente
utilizado para evaluar el ajuste de la modelacidn de la calidad del agua (por ejemplo en Paudel
et al., 2010; Long et al., 2015; Marois & Mitsch, 2016).
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4.5. Analisis de sensibilidad

En este apartado se describe el estudio realizado para conocer la sensibilidad del modelo a la
variacién de los valores de los pardmetros incluidos. Este analisis resulta atil para reducir la
problemdtica de identificabilidad, tanto tedrica como practica, asociada a los modelos
matematicos. Se entiende por identificabilidad tedrica la caracteristica asociada a la estructura
del modelo que contempla la posibilidad de obtener valores Unicos de los pardmetros para una
estructura dada del mismo, asumiendo medidas ideales; la identificabilidad practica esta
relacionada con la calidad y la cantidad de las mediciones disponibles para realizar la
identificacion de los parametros, ya que algunos pardmetros identificables tedricamente
pueden no serlo en la practica (Duran, 2013).

Este anadlisis permite determinar los parametros mas sensibles del modelo, es decir, aquellos
en los que cambios pequefios en su valor causan variaciones altas en las concentraciones de
salida de los componentes. Los valores mds sensibles son los que requieren una mayor
atencién en el proceso de calibracién.

Este estudio se dividié en dos partes: (1) la sensibilidad del modelo desarrollado en el Capitulo
6 aplicado a la simulacidn de los sélidos totales en suspensién (M1) y (2) la sensibilidad del
modelo completo desarrollado en el Capitulo 7 (M2), excluyendo los sélidos totales en
suspension. A continuacidn se explican los procedimientos aplicados para llevar a cabo sendos
analisis.

4.5.1. Sensibilidad del modelo para la simulacién de los sélidos totales en suspension

La sensibilidad del modelo desarrollado en el Capitulo 6 para simular los sélidos totales en
suspensidn (Xsst) se estudio siguiendo el andlisis realizado por Solimeno et al. (2016), el cual
estd basado en el método de Morris (1991) para calcular los Efectos Elementales (EE;), en la
determinacion de los efectos elementales escalados (scaled elementary effect, SEE;) (Sin et al.,
2009) y en la metodologia de Campolongo et al. (1999).

El método de Morris supone una estrategia de barrido efectiva para identificar los factores
mas importantes en un modelo altamente parametrizado (Campolongo et al., 2011). Se basa
en la aproximacion aleatoria One-at-a-time (OAT), es decir, en la aplicacion de cambios
individuales y de la misma magnitud relativa sobre el valor original de un parametro. Para ello
se definen diferentes trayectorias en las que se altera individual y aleatoriamente el valor de
un parametro determinado, de forma que al final del estudio se dispone de diferentes
combinaciones de los valores de los pardmetros en los que cada vez se cambia el valor de uno
de ellos.

Si se considera un dominio experimental Q k-dimensional, la variable de salida y = y(x) de un
modelo esta definida por una funcién escalar k-dimensional (incluyendo parametros y valores
de entrada) definida por un vector x = {x4, X,...x,} que identifica un punto exacto en el dominio
experimental Q k-dimensional. Cada componente x; del vector puede tomar p valores en el
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conjunto {0, 1/(p-1), 2/(p-1)...(p-2)/(p-1),1}, por lo que la region de experimentacion Q es una
red de p niveles y k dimensiones.

En este analisis se estudiaron los siguientes 6 parametros (k = 6):

- Vssst: velocidad de sedimentacion de Xssr (m d™).

- Kieg sea: COnstante de atrapamiento de la cobertura vegetal en los procesos de
sedimentacion.

- Kieg res: COnstante de atrapamiento de la cobertura vegetal en los procesos de
resuspension.

- K, Constante de resuspension por accién de la avifauna (mg m? L d?).

- a: primer coeficiente de resuspensidn por accién del viento.

- B:segundo coeficiente de resuspension por accién del viento.

Se utilizé un valor de p = 4 y A = 2/3, se construyeron r = 10 orientaciones aleatorias en la
region Q de experimentacion y se realizaron N = 70 simulaciones (N = r-(k+1)). Dichas
orientaciones se construyeron mediante las matrices B, J, D*, P*, B" y B* indicadas por King &
Perera (2013). Con el objetivo de que el valor de A represente la misma proporcién sobre el
valor original de todos los parametros k, en cada orientaciéon se calcularon los valores de
dichos parametros multiplicando su valor original por la suma de la unidad mas el valor
obtenido en la matriz B*. Es decir, el valor original de cada parametro se multiplicé por 1, 1.33,
1.67 6 2, segun el caso.

El EE; de un parametro i sobre un valor de salida de x € Q se calculé tal como indica la Ec. 4.14.
También se calcul6 el SEE; para obtener una medida adimensional y normalizada de los efectos
elementales EE; (Ec. 4.15).

EE;(x) = [y(X1, X2, o Xi—1, X144 Xit 1, - Xk) — Y(X)]/A Ec. 4.14

[Yj (X1, X2, - Xim 1, X140 Xig1) = Xk) — y(x)] O

A 0']'

Ec. 4.15

SEEi']' (X) =

donde A es el incremento maximo asumible en el conjunto {1/(p-1)...1-1(p-1)} para que x + A
permanezca en Q. o; y 0; son las desviaciones estandar de los parametros x; y de las variables
de salida yj, respectivamente.

Se calcularon los EE; y SEE;; para la fecha 07/10/2009 (t=184).

Se calcularon los parametros ; y o; tal como indican las ecuaciones Ec. 4.16 y Ec. 4.17.

r
W = @ Ec. 4.16
r
1 2
o; = ;Z:(SEEn - 1) Ec. 4.17
n=1
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Por ultimo se realizaron las representaciones de Morris (1991) utilizando las lineas ;; £ 2SEM,
donde SEM representa el error estandar de la media y se calcula como SEM = o;;/Vr, y se
representaron los valores g; en el eje de ordenadas y y; en el de abscisas.

4.5.2. Sensibilidad del modelo para la simulacién del fitoplancton, el fésforo, el nitrégeno y

la materia organica

La sensibilidad del modelo desarrollado en el Capitulo 7 se ha estudiado mediante la
formulacion de Hopkins (1983) para calcular la sensibilidad relativa (S,) (Ec. 4.18), la cual
determina la variacién de la concentracidn de la variable de salida i respecto a un cambio en el
valor del pardmetro k.

Ai/,
g —__"i Ec.4.18
X Ak/k
donde i es el componente del modelo y k es el pardmetro estudiado.

Posteriormente se calculd la sensibilidad §, (Brun et al., 2002), la cual permite determinar la
importancia de cada pardmetro k sobre todas las variables de estado consideradas en el
analisis (Ec. 4.19).

Ec. 4.19

donde N es el numero total de componentes consideradas en el andlisis de sensibilidad.

Esta metodologia permite determinar la sensibilidad paramétrica del modelo, es decir, evaluar
la influencia de cada parametro en la respuesta del modelo.

Se aplicd el modelo M2 en el humedal artificial de flujo superficial FG1 y se calcularon las
sensibilidades relativas medias en el periodo entre abril de 2009 y abril de 2012. Se introdujo
una variacién del = 10% (Ak = +0.1) sobre el valor de calibracidon de cada parametro (k) y se
calculd la sensibilidad relativa para las variables de salida del modelo que se determinaron
experimentalmente durante las campafias de monitorizacién, a excepcién de los sdlidos
totales en suspension. Estos son: el fitoplancton (X;), el fosfato (PID), el fésforo total (PT), el
amonio (NH,"), el nitrato (NO3), el nitrégeno total (NT), la materia orgénica total (DQO¢) vy la
materia organica soluble (DQOs).

Se realizé una revisidn bibliografica previa para preseleccionar los pardmetros a los cuales los
modelos de calidad de aguas en humedales artificiales y en aguas eutréficas suelen ser mas
sensibles.
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Capitulo5. Funcionamiento hidraulico

En este capitulo se muestran los resultados hidraulicos obtenidos tras la monitorizacién de los
caudales y los calados de la columna de agua en los HAFS FG1 y FG2. Seguidamente se
exponen los resultados de la simulacién hidraulica bidimensional del HAFS FG1.

5.1. Resultados de la monitorizacion hidraulica de los HAFS FG1 y FG2

En la Figura 5.1 se representan los caudales medidos en los puntos POa y POb de entrada al
Tancat de la Pipa. El caudal medio de entrada a todo el sistema fue de 84.5 L s siendo mayor,
en promedio, el caudal que entra por POb (50.3 L s™) que por POa (44.7 L s™). Sin embargo,
durante algunos periodos es mayor el caudal influente desde este ultimo, destacando los
meses entre abril de 2009 y marzo de 2010. Entre mayo y octubre de 2010 los caudales
medidos en POb fueron notablemente mayores que los de POa, superando en repetidas
ocasiones los 100 L s™. De todos los valores observados destaca el registro de diciembre de
2011, cuando en POa entraron mas de 130 L sy en POb se alcanzd el maximo de 280 Ls™.

Martin et al. (2011) estudiaron la ratio de caudales POa : POb en distintos puntos del canal
norte de distribucién y la procedencia del caudal influente a FG1 a través de las compuertas
0a, Ob, Oc y 0d. Utilizando la conductividad hidraulica como trazador, concluyeron que la ratio
de los caudales procedentes de los puntos POa y POb variaba para cada uno de los puntos
estudiados, siendo mayor en las proximidades de POa. En el caso de las compuertas de entrada
a FG este ratio siempre fue mayor a 0.6, superando el 0.9 en las compuertas Oa y 0b (Figura
5.2).
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Figura 5.1. Evolucién temporal de los caudales diarios de entrada registrados en los puntos POa y POb.
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Figura 5.2. Ratio entre los caudales procedentes de los puntos POa y POb en las compuertas de entrada
al subsector FG (Adaptado de Martin et al. (2011)).

En este trabajo se ha estudiado el reparto del caudal influente a FG1 a través de las cuatro
compuertas 0a— 0d. En la Figura 5.3 se muestra la evolucién temporal de los caudales medidos
en las cuatro compuertas de entrada a FG1y en la Figura 5.4 los porcentajes medios durante el
periodo estudiado. A diferencia de lo que cabria esperar por razones de proximidad, los
menores caudales de entrada se registraron en la compuerta Oa, que es la que se encuentra
mas cerca del punto POa, a través de la cual entré el 14% del agua tratada en el HAFS FG1. Sin
embargo, la mayor parte del caudal (36%) fluyd a través de la compuerta Ob, mientras que por
las compuertas Oc y 0d entraron el 26% y el 24%, respectivamente.
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Figura 5.3. Caudales circulantes a través de las compuertas Oa, Ob, Oc y 0d.
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Figura 5.4. Distribucién del caudal tratado en FG1 a través de las compuertas de entrada Oa, Ob, Oc y Od.

Estos resultados, junto con la procedencia del agua en cada una de las compuertas Oa — 0d,
indican que el 86% del caudal influente en el subsector FG provenia del punto POa.

En la Figura 5.5 se muestra la evolucidon temporal de los caudales influentes a través de las
compuertas 0a, Ob, Oc y 0d tras aplicar los porcentajes mostrados en la Figura 5.4 a los
caudales medidos en POa.
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Figura 5.5. Serie temporal de los caudales de entrada a través las compuertas Oa, Ob, Oc y Od.

En el caso de las compuertas de entrada a FG2 (compuertas 1a, 1b, 1c y 1d) sélo se dispone de
cinco medidas experimentales, todas ellas realizadas durante los meses de abril, mayo y junio
de 2009 (Figura 5.6). Estos fueron los tres primeros meses de funcionamiento del humedal
artificial, por lo que los resultados extraidos de estas observaciones corresponden a la puesta
en marcha del sistema y deben interpretarse con cierta cautela. Tanto es asi, que se observan
algunas situaciones que podrian considerarse andmalas. Por ejemplo, en el primer muestreo
realizado (06/04/2009) se encontré que solamente circulaba agua por la compuerta 1d y en el
tercer muestreo realizado no hubo circulacién por la compuerta 1a. En los restantes muestreos
el agua se repartid entre todas las compuertas, sin que se llegara a alcanzar una situacién de
estabilidad en dicha distribucion.
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Figura 5.6. Caudales medidos en las compuertas 1a, 1b, 1cy 1d.
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Pese a la escasez de datos en las entradas a FG2 y a que éstos corresponden a la fase de
puesta en marcha, se analizé la distribucidn de caudales del mismo modo que en FG1, pero las
conclusiones deben interpretarse cautelosamente. En promedio, el menor caudal de entrada a
FG2 se registréd en la compuerta 1a (10%) (lo cual coincide con las observaciones de la
compuerta 0a), el mayor caudal circula por la compuerta 1d (52%) y tanto por la compuerta 1b
como 1c circula el 19% (Figura 5.7).

10%

19%

52%

Ela O1b mi1lc m1d

Figura 5.7. Distribucién del caudal tratado en FG2 a través de las compuertas 1a, 1b, 1cy 1d.

Respecto a los calados de la columna de agua, éstos estan determinados por las alturas de los
tablones de madera de las compuertas de salida de cada sistema, tal como se ha indicado en el
Capitulo 4. En ambos humedales, estos tablones se mantuvieron a una altura de 0.20 m desde
el inicio del periodo de estudio hasta abril de 2011, cuando se secd por segunda vez el
humedal artificial. A partir de este momento, en FG1 se incrementé la altura de la compuerta
hasta 0.25 m y en FG2 se redujo a 0.15 m. Por lo tanto, el calado medio en FG1 fue de 0.22 my
en FG2 de 0.18 m (Figura 5.8).
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Figura 5.8. Evolucidn temporal de los calados de la columna de agua en FG1 y FG2.

5.2. Estudio del funcionamiento hidraulico del HAFS FG1

Con el objetivo de obtener un mayor conocimiento sobre la caracterizacién hidrodindmica del
HAFS FG1 se simuld su funcionamiento hidraulico en 2D, sin incluir el efecto del viento ni de la
vegetacién emergente. Tal como se indicé en el Capitulo 4 (Material y métodos), a partir de las
similitudes morfoldgicas y de funcionamiento entre los sistemas FG1 y FG2 cabe esperar que la
caracterizacién hidrdulica de los dos humedales artificiales sea muy parecida. Por lo tanto, los
resultados obtenidos en FG1 también son Utiles para entender el funcionamiento hidraulico de
FG2.

Tal como se ha indicado en el Capitulo 4, este estudio se llevd a cabo en dos etapas, la segunda
de las cuales se realizé en colaboracion con Chiara Ghio y Fulvio Boano del Departamento de
Ingenieria del Medio Ambiente, Territorio e Infraestructuras de la Universidad Politecnico di
Torino.

El caudal de entrada a FG1 se distribuyd siguiendo los porcentajes obtenidos anteriormente:
14% en la compuerta Oa, 36% en 0b, 26% en Oc y 24% en 0d (Figura 5.4).

En las siguientes figuras (Figura 5.9, Figura 5.10 y Figura 5.11) se muestran las evoluciones
temporales de la concentracidon del trazador en cada compuerta de salida del HAFS FG1,
simuladas para los caudales medio, maximo y minimo registrados durante el periodo de
estudio.

Tal como cabia esperar, el compuesto alcanza mas rapidamente las compuertas de salida
cuando el caudal es maximo, registrandose un incremento en la concentracion a las 8 horas y
alcanzandose la concentracién maxima a las 16 horas. En la simulacidon con el caudal medio,
estas concentraciones se registran entre las 13 y las 28 horas. Por ultimo, cuando se simula el
caudal minimo los tiempos se demoran a mas de 100 horas.
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Las simulaciones para los caudales medio y maximo son muy similares y las diferencias que se
observan en las compuertas de salida son pequefias. En ambos casos, el trazador se registra
mas rdpidamente en la compuerta 1b, seguido de las compuertas 1a y 1c, que muestran un
funcionamiento muy similar. La dltima compuerta en la que se registra la concentracién del
trazador es la compuerta 1d. Sin embargo, en la simulacién realizada con los caudales minimos
influentes se observa un patron distinto y se obtienen diferencias notables entre las
compuertas. El primer registro de trazador se detecta en las compuertas centrales de salida del
HAFS (compuertas 1b y 1c) y posteriormente en las compuertas laterales (1a y 1d). Esto es
debido a que en este caso, las velocidades son mas bajas y la importancia relativa del
rozamiento lateral del agua en las motas es mayor. Por lo tanto, cuando los caudales influentes
al HAFS son bajos el agua circula de forma preferente por el centro del sistema.

Estos registros de la concentracidn de trazador en las compuertas de salida son un indicador
de la distribucién de los tiempos de retencion hidraulico (TRH) en el sistema FG1. En el caso de
las simulaciones de los caudales medio y méaximo, esta distribucién de TRH coincide con la
distribucidn de caudales influentes por las compuertas, ya que los mayores TRH se observan en
las compuertas donde entra menor caudal (compuerta a) y los menores TRH en las compuertas
donde el caudal es mayor (compuerta b).
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Figura 5.9. Distribucién temporal de la concentracidn de trazador en las cuatro compuertas de salida del
HAFS, evaluada para el caudal medio (58 L 5'1).
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Figura 5.10. Distribucidn temporal de la concentracién de trazador en las cuatro compuertas de salida
del HAFS, evaluada para el caudal maximo (108 L s'l).
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Figura 5.11. Distribucidn temporal de la concentracidn de trazador en las cuatro compuertas de salida
del HAFS, evaluada para el caudal minimo (6 L 5'1).

A continuacidn se representa la evolucion media de las concentraciones de salida para los
caudales medios, maximos y minimos (Figura 5.12).
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Figura 5.12. Distribucion temporal de la concentracién media de trazador en la salida de FG1: (a)
velocidad media, (b) velocidad maxima y (c) velocidad minima.

En la Tabla 5.1 se muestran los tiempos a los cuales la concentracion media de salida (C) ha
alcanzado diferentes fracciones de la concentracion de entrada (Co) al sistema (0.1, 0.5 y 0.9).
Cuando los caudales de entrada al sistema son maximos, en la salida del HAFS se alcanza el
90% de la concentracién de entrada a las 13 horas desde la inyeccion del trazador. Sin
embargo, cuando el caudal de entrada toma un valor medio, tienen que pasar tres horas mas
para que la concentracién de salida alcance el 10% del valor de entrada y no se alcanza el 90%
de dicha concentracidn hasta pasado casi un dia. En el caso de las simulaciones realizadas con
el caudal minimo de entrada, los tiempos necesarios para alcanzar estas fracciones en las
compuertas de salida son mucho mas elevados: 5.9 dias para que la concentracion de salida
sea el 10% de la de entrada, 7.1 dias para el 50% y 47.8 dias para el 90%.

Tabla 5.1. Tiempo de llegada de diferentes fracciones de la concentracion de entrada (C/C,) para los
caudales medio (tmeg), Maximo (tnax) Y minimo de entrada (tmi,)-

C/CO Tmed (h) Tmax (h) Emin (h)
0.1 16 9 141
0.5 19 11 171
0.9 22 13 1146

A la vista de estos resultados, se puede considerar que la distribucién del agua a través del
HAFS FG1 es homogénea en las simulaciones realizadas con los caudales maximo y medio de
entrada, mientras que en la simulacion del caudal minimo se detecta la existencia de un flujo
preferencial en la zona central del sistema. Tal como se muestra en la Figura 5.13, casi la mitad
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de los caudales de entrada a FG1 se encuentran en el rango medio de valores (30-50 L s™), més
del 30% son superiores a 50 L s* y sélo el 5% son inferiores a 10 L s™*. Por lo tanto, la
distribucién hidraulica dentro del HAFS FG1 es adecuada durante la mayor parte del periodo
estudiado.

60% -
50% -
40% -
30%
20% -
10% - III III

.- il

10--30 30--50 50--70  70--90 > 9
Q(Ls?)

Figura 5.13. Frecuencia de los caudales de entrada a FG1 durante el periodo de estudio.

Por ultimo, se incluyen algunas representaciones de la distribucién espacial de la
concentracién de trazador en el HAFS FG1 en diferentes momentos de las simulaciones
realizadas utilizando los caudales medio, maximo y minimo de entrada (Figura 5.14, Figura
5.15 y Figura 5.16). Se observa como el trazador avanza a lo largo del humedal artificial
formando un frente. Una vez superado dicho frente, las concentraciones se distribuyen de
forma homogénea, sin detectarse caminos preferenciales y con pequefas dreas que podrian
considerarse zonas muertas en las paredes laterales del humedal.
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Figura 5.14. Distribucién espacial de la concentracion del trazador en el HAFS FG1 en diferentes
momentos de la simulacién realizada con el caudal medio.
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Figura 5.15. Distribucion espacial de la concentracion del trazador en el HAFS FG1 en diferentes
momentos de la simulacidn realizada con el caudal maximo.
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Figura 5.16. Distribucidn espacial de la concentracion del trazador en el HAFS FG1 en diferentes
momentos de la simulacién realizada con el caudal minimo.
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Capitulo 6. Modelacidon de los sélidos en suspension, el fosforo y el fitoplancton

Parte del contenido de este capitulo se recoge en el articulo cientifico Gargallo, S., Martin, M.,
Oliver, N., Hernandez-Crespo, C. (2016). Sedimentation and resuspension modelling in free
water surface constructed wetlands. Ecological Engineering.
http://doi.org/10.1016/j.ecoleng.2016.09.014

6.1. Introduccidn

La turbidez se define como la expresién de la propiedad dptica que hace que la luz sea
dispersada y absorbida en lugar de transmitida sin cambios en la direccidn o el nivel de flujo a
través de una muestra (APHA, 1991). Este pardmetro, considerado critico para la calidad de las
aguas naturales, tiene una estrecha relacién con la concentracion de la materia en suspension.
Tal como se ha indicado en el Capitulo 1, en las masas de agua eutrofizadas o con riesgo de
eutrofizacién es necesario reducir la turbidez para recuperar o conservar la vegetacion
acudtica sumergida y la biodiversidad de estos ecosistemas (Scheffer et al., 1993; Coveney et
al., 2002). Tanto es asi que Jeppesen et al. (1997) identifica la vegetacién sumergida como el
aspecto mas importante para el mantenimiento ecolégico de los lagos someros y Mondria
(2011) indica que el dominio de un tipo u otro de vegetacion, o la ausencia total de la misma,
puede estar influido directamente por la turbidez o indirectamente por la concentracidn de
nutrientes.

La turbidez del agua de los HAFS se puede incrementar debido a la interaccidon con el medio y
con la biota. Concretamente, algunos de los procesos mas influyentes en el aumento de la
concentracién de los sélidos en suspensién en el agua tratada en los HAFS estan relacionados
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con la resuspensidn producida por la accidn del viento y por la bioturbacién (Onandia et al.,
2015). Scheffer et al. (1993) identifican los sélidos en suspensién y las algas como los
pardmetros principales que aportan turbidez en los lagos someros. Estos, a su vez, dependen
de la vegetacién existente en el sistema, la cual disminuye el efecto del oleaje sobre la
resuspension de los sedimentos e intercepta nutrientes que de otro modo podrian aumentar la
poblacién de microalgas.

Dado que la turbidez presenta una alta correlacién con la concentraciéon de los sélidos totales
en suspension, la modelacion mecanicista de la eliminacién de éstos ultimos en humedales
artificiales de flujo superficial permite optimizar el tratamiento de las aguas eutrofizadas en
este tipo de sistemas. Aunque se han realizado estudios detallados sobre la eliminacién de los
solidos en suspension en HAFS (Mulling, 2013), la simulacién de los principales procesos que
afectan a la dinamica del material particulado en HAFS no suele estar incluida en los modelos
mecanicistas desarrollados hasta el momento para este tipo de sistemas, por lo que el modelo
planteado en la presente Tesis supone un avance significativo en este ambito.

En este capitulo se aborda el desarrollo de un modelo mecanicista para la simulacién de los
solidos totales en suspension en HAFS para el tratamiento de aguas eutrofizadas. Este modelo
incluye el efecto de las interacciones entre el humedal artificial, el medio y la biota a través de
la modelacidon de la resuspension producida por la accién del viento y por la accién de la
avifauna. Dado que el modelo se desarrolla especificamente para el tratamiento de aguas
eutrdficas, la simulacién de los sdlidos en suspension va ligada a la simulacion del fitoplancton,
cuya dindmica dentro del humedal modifica la concentracidon de la materia particulada. Asi
mismo, la evolucidn de la poblacién fitoplancténica es altamente dependiente de Ia
concentracién de fésforo, el cual actia como nutriente limitante en muchas masas de agua
dulce y en concreto lo hace en el medio donde se focaliza el presente estudio, el lago de
I’Albufera de Valencia.

En los apartados siguientes se describe el planteamiento y desarrollo del modelo mecanicista
M1 aplicado al tratamiento de aguas eutrofizadas en HAFS para la simulacién de los sélidos
totales en suspension (SST), el fitoplancton (X,) y el fésforo total (PT). En este capitulo se
presta una atencién especial a los SST porque la recuperacién de la transparencia es un factor
esencial para conseguir el buen estado ecoldgico de las masas de agua.

Por ultimo, se muestran los resultados de la calibracion y la validacién del modelo en dos HAFS
a escala real en los cuales se trata el agua eutrofizada del lago de I'Albufera (Valéncia).

El modelo desarrollado permitira ampliar el conocimiento sobre los diferentes procesos que
afectan a los sdélidos en suspension, al fitoplancton y al fésforo total en un humedal artificial de
flujo superficial aplicado al tratamiento de aguas eutrdficas. Asi mismo, permitira cuantificar la
contribucion de cada proceso sobre la eliminacién de dichos componentes. Por lo tanto, el
modelo obtenido podra ser utilizado como una herramienta de disefio y gestidon para mejorar
el funcionamiento de los HAFS.
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6.2. Planteamiento y desarrollo del modelo

El modelo mecanicista desarrollado describe los procesos, las cinéticas y los coeficientes
estequiométricos que determinan la dinamica de los componentes simulados, siempre dando
cumplimiento al balance de materia para un reactor continuo de tanque agitado.

Los componentes incluidos en el modelo desarrollado se muestran en la Tabla 6.1. Tal como se
indicd anteriormente, se modelé el fitoplancton para incluir la contribucidon de su peso seco
(dw) sobre el balance global de los SST debido a su importancia en los procesos de
eutrofizacién y en las masas de agua eutrofizadas. También se incluye la modelacién del
fésforo debido a su funcidn de nutriente limitante y a que la dinamica de la fraccién
particulada del mismo estd asociada a la adsorcién/desorcion sobre los SST.

Tabla 6.1 Descripcion de los componentes incluidos en el modelo mecanicista M1.

Componente  Descripcion Unidades

PIT Fosforo inorganico total. mg P L*

PO Foésforo orgénico. mgP L'

Pint Fosforo acumulado internamente en las células fitoplanctdnicas. mg P mg Cl a’
Xp Biomasa fitoplanctonica. mgClalL®
Xsst Sélidos totales en suspension. mg dw L™

El fosforo esta dividido en sus formas inorganica y organica (PIT y PO, respectivamente), el
componente X, representa la biomasa total de fitoplancton medido como clorofila a y Xssr la
concentracién de sélidos totales en suspension.

Ademas de depender de los SST aportados con el agua de entrada, la concentracién de la
materia particulada en la columna de agua responde principalmente a dos mecanismos
opuestos: (a) la sedimentacion y (b) la resuspensidn, esta Ultima ocasionada por la turbulencia
en la capa de sedimentos (Dhamotharan et al., 1981). Asi mismo, dentro de los HAFS se
generan SST mediante procesos de precipitacion quimica y produccién bioldgica.

Por lo tanto, el modelo mecanicista desarrollado incluye la sedimentacion, la resuspensién y la
generacidn interna de SST, los cuales se describen detalladamente a continuacidn. En los
siguientes apartados se indican las caracteristicas y especificidades de cada proceso, se
analizan las distintas formulaciones matematicas utilizadas en la bibliografia para
representarlos y finalmente se describe la modelacién matematica aplicada para cada uno de
ellos en el modelo desarrollado.

6.2.1. Modelacion de la sedimentacion

La sedimentacién contribuye a la eliminacidn de la materia en suspensién en un medio liquido,
siendo tal su importancia en los sistemas estudiados que Schmid et al. (2005) afirmaron que
éste era, habitualmente, el principal proceso de eliminacion de SST en los humedales
artificiales. La sedimentacidn afecta a todas las fracciones particuladas y por lo tanto repercute
sobre la concentracion de los correspondientes componentes en la columna de agua (por
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ejemplo, fitoplancton y fésforo particulado, asi como metales pesados adsorbidos, nitrégeno
particulado y materia organica particulada).

La baja velocidad del agua y la presencia de vegetacién y/o restos vegetales promueven la
sedimentacion y la intercepcidn de SST en HAFS (Kadlec & Wallace, 2009). Esta transferencia
de materia particulada a los sedimentos tiene importantes consecuencias tanto para la calidad
del agua como para las propiedades y funciones del ecosistema: (a) se eliminan de la columna
de agua muchos contaminantes y nutrientes asociados a esta materia sélida y (b) se reduce la
turbidez aumentando la penetraciéon de la luz en la columna de agua.

El proceso de sedimentacidon se debe, basicamente, a la diferencia de densidades entre los
solidos y el agua, la cual determina la velocidad de sedimentacion. Dicha velocidad, junto con
el calado de la columna de agua, define el tiempo y la distancia recorrida a la que sedimenta
una particula.

La velocidad de sedimentacién de una particula se puede estimar utilizando la ecuacién
propuesta por Stokes (Ec. 6.1):

g (Ps—P
Vsed = Qﬁ(%) d? Ec.6.1

siendo Veeq (cm s) la velocidad de sedimentacion, Q el coeficiente adimensional que refleja el
efecto de la forma de una particula en su velocidad de sedimentacidn (para una forma esférica
0=1.0), g (cm s) es la aceleracién de la gravedad, p, y p. (g cm™) son las densidades de la
particula y del agua, respectivamente, p (g cm™ s™) es la viscosidad dindmica y d (cm) es el
didmetro efectivo de la particula.

Algunas publicaciones recogen valores orientativos de las densidades y diametros de
diferentes tipos de material particulado (ej. materia organica, algas, minerales siliceos, arena,
arcilla) (Chapra, 1997).

Sin embargo, la ecuacion de Stokes resulta de dificil aplicacion en los HAFS debido a la
variedad de particulas existentes, lo cual implica una alta complejidad para calcular la densidad
y el didametro de las particulas, asi como para cuantificar la capacidad que éstas poseen para
formar agregados e interactuar entre ellas. Ademas, esta ecuacién se aplica en ausencia de
turbulencias y esta condicion no se suele cumplir en los HAFS.

Dada la complejidad del cdlculo de la velocidad de sedimentacién de los sélidos en suspensidn,
habitualmente ésta se considera como un pardmetro mas a calibrar en el modelo (Martin &
Marzal Doménech, 1999). Esta es la pauta que se siguié en el presente modelo, y la tasa de
sedimentacion de cada componente particulado (rsq) se calculd aplicando la Ec. 6.2:

v
Iqsed(mg L_ld_l) = Esci Ec.6.2

donde v, (m d?) es la velocidad de sedimentacién a calibrar y H (m) el calado de la columna de
agua.
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A diferencia de lo que ocurre en otros procesos, la influencia de la temperatura en la velocidad
de sedimentacién de los SST es muy débil, por lo que se puede considerar que su coeficiente
de variaciéon con la temperatura es nulo (6 = 0) (Kadlec & Wallace, 2009).

6.2.2. Modelacién de la resuspensién

La resuspension es el proceso de transferencia de material particulado desde la capa de
sedimentos hacia la columna de agua, provocado por la perturbacién de dichos sedimentos.

Los principales efectos de la resuspensién se pueden enmarcar en tres bloques (Cdzar et al.,
2005):

- Modificacidn significativa de la atenuacién luminica en la columna de agua.
La resuspension produce un aumento de la concentracién de SST en la columna de
agua y por tanto un aumento de la turbidez, reduciendo la profundidad de la capa
fética y la luz disponible para el crecimiento del fitoplancton y de las macrofitas. A
modo de ejemplo se cita el estudio realizado por Hellstrom (1991) en el Lago
Tamnaren (Suecia), donde se cuantifico que la alta resuspensidn provocaba una
reduccidn de la productividad primaria del lago de hasta un 85%.

- Efectos sobre la dindmica de los nutrientes y de los contaminantes.
Las altas cantidades de nutrientes, metales pesados y contaminantes orgdnicos que
pueden estar acumuladas en los sedimentos de las masas de agua pueden ser
incorporadas a la columna de agua. Algunos estudios revelan que la liberacién de
fésforo desde los sedimentos es uno de los mecanismos de mayor importancia en la
eutrofizacién de lagos someros (Wu & Hua, 2014).

- Dificultad de la vegetacidén para arraigar.
Esto es debido a la movilizaciéon de los sedimentos y a la energia del oleaje que
provoca la resuspensién (lgnacio Galinato & Van Der Valk, 1986; Foote & Kadlec,
1988).

A priori, se podria intuir que una de las causas que origina la resuspension de los sedimentos
podria ser la propia velocidad de circulacion del agua. Sin embargo, en los HAFS esta velocidad
suele ser demasiado baja para causar efectos notables de resuspension (Kadlec & Wallace,
2009). Por lo tanto, las perturbaciones de la capa de sedimentos que originan los procesos de
resuspensién en HAFS suelen estar generadas por agentes externos, clasificandose en dos
origenes principales: (a) accion del viento y (b) bioturbacion (Weyhenmeyer et al., 1997; Tsanis
et al., 1998; Kadlec & Wallace, 2009). La bioturbacion esta provocada principalmente por las
actividades de la avifauna y, en algunos casos, también se puede generar por la ictiofauna
(Kadlec & Wallace, 2009).

- Resuspensién provocada por la accién del viento

Son muchos los autores que coinciden en que el viento es el factor predominante de la
resuspension de los sedimentos en aguas someras (Dhamotharan et al.,, 1981; Douglas &
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Rippey, 2000). A diferencia del limite superficial, el fondo de un humedal artificial es rigido y la
velocidad que el viento induce sobre el agua se disipa en la interfaz agua-sedimento en forma
de mezcla vertical.

La resuspensidon comienza con la liberacion de la energia del viento a la superficie del agua, la
cual depende de la velocidad de éste y del fetch’. Esto da lugar a la generacién de ondas que
disipan la energia hacia zonas mas profundas de la Idmina de agua, produciendo un esfuerzo
de cizallamiento con el fondo que es el que provoca la resuspension de los sedimentos.

Un método para cuantificar el efecto de la resuspension es el propuesto por Chapra (1997), el
cual determina la masa resuspendida a partir del esfuerzo de cizalladura provocado por las
ondas generadas (Ec. 6.3 y Ec. 6.4). Para ello se calcula la velocidad orbital creada por la onda
(Ec. 6.5) a partir de la altura y el periodo de onda significativos, utilizando las ecuaciones
desarrolladas por ljima & Tang (1966) (Ec. 6.6 y Ec. 6.7).

€= TS T,
a
£ = —ZO(T Tc) > T, Ec.6.3
t4
7=0.003 02 Ec. 6.4
a n Hg 100
= Ec. 6.5
Ts sinh (—ZIEH)
( Fy 042 ]
gt gH\ 075 0.0125 (%)
— =0.283 tanh [0.53 (—2) tanh RE Ec. 6.6
w w gH\™
ltanh [0.53 ( w ) ]J
( 0.25 \
oT, gH\ 0375 0.077 (g_PZ‘ Ec. 6.7
= 1.2 tanh [0.833 (—) tanh W
20w w2 oH 0.375
Ltanh 0.833 W) J

siendo € (g m?) la masa de sedimentos resuspendida, T (dina cm™) el esfuerzo de cizalladura
producido por el viento, t. (dina cm™) el esfuerzo de cizalladura critico de los sedimentos,
0,=0.008, t;=7, U (cm s) la velocidad orbital, H, (m) la altura significativa de la onda, T (s) el
periodo significativo de la onda, L (m) la longitud de onda, g (m s) la aceleracion gravitacional,
w (m s ) la velocidad del viento y F (m) el fetch.

Sin embargo, esta metodologia de calculo no resulta sencilla de aplicar en un modelo
mecanicista de calidad de aguas, en el cual seria necesario calcular la masa de sedimentos
resuspendida para cada valor de la velocidad del viento. A ello hay que sumar la necesidad de
conocer el valor critico de cizalladura de los sedimentos, que varia segun el tipo de materia en

> Fetch: Distancia expuesta de forma uniforme a la velocidad y a la direccién del viento.
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suspension a partir de la cual se han formado los sedimentos, de |la edad de los mismos y del
grado de compactacién.

Debido a la complejidad, tanto numérica como analitica, del procedimiento anterior, han
aparecido métodos alternativos para calcular la cantidad de sélidos resuspendidos a partir de
la velocidad del viento.

Scheffer (1998) indicd que, para unas condiciones especificas, la resuspensiéon se puede
caracterizar mediante una correlacién entre la concentracién de sélidos en suspension y la
velocidad del viento. Distintos autores como Kristensen et al. (1992) y Somlyédy (1982)
propusieron utilizar una correlacién exponencial para relacionar ambos pardmetros (Ec. 6.8).
La concentracion de SST calculada mediante este método es el resultado de la suma de la
concentracién de SST de fondo no asociados a la resuspensidon ejercida por el viento (SSTp) y de
la concentracién resuspendida por la velocidad del viento:

SST (mg L™1) = aWPB + SST, Ec. 6.8

siendo a y B parametros a calibrar en cada caso y W (m s™) la velocidad maxima diaria del
viento.

Cozar et al. (2005) demostré la adecuacion de esta metodologia para el calculo de la
resuspensiéon de sedimentos producida por el viento en un lago somero en Argentina,
obteniendo correlaciones R®> de 0.87-0.96 entre las concentraciones de sélidos totales en
suspension observadas y las calculadas.

Dada la mayor simplicidad numérica y analitica de este método de célculo y la demostrada
aplicabilidad en la modelacidn de la resuspension en lagos someros, en el modelo que aqui se
desarrolla se utilizé la ecuacion Ec. 6.8 para simular la concentracién de SST resuspendidos por
la accidn del viento.

En la aplicacidn de la ecuacidn anterior se debe considerar la existencia de una condicion
critica por debajo de la cual el efecto de la resuspension puede considerarse nulo. Esta
condicidn indica que la resuspensidn se produce cuando la ola producida por el viento alcanza
el fondo, es decir, cuando la longitud de onda mide el doble o mas que la profundidad de Ia
columna de agua. Carper & Bachmann (1984) demostraron que esta condicién, que fue
inicialmente utilizada en ingenieria costera, era aplicable a lagos someros y dadas las
similitudes morfoldgicas existentes entre los lagos someros y los HAFS, aplicamos dicha
condicidn en el modelo desarrollado para este tipo de humedales artificiales.

Por lo tanto, existe una velocidad minima del viento (W,) capaz de producir una longitud de
onda que sea igual al doble del calado de la columna de agua (L>2H, siendo H el calado) y
siguiendo a Cozar et al. (2005) se ha utilizado la ecuacién de Pond & Pickard (1983) para
calcular dicha velocidad minima (Ec. 6.9):

g 025712
L=1.56 [0.77 - W - tanh [0.077 (W) ” Ec. 6.9
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El calculo utilizado para cuantificar la concentracidon de SST resuspendidos por accién del
viento no se incluye en la matriz estequiométrica del modelo. La concentracién de SST
resuspendidos por este mecanismo (SST,,) es considerada como una entrada al HAFS (Ec. 6.10):

carga de entradaggt = Q;,(SST;, + SSTy) = Qin(SSTm + aWPBs(W, WO)) Ec.6.10

siendo SST,, (mg dw L™) la concentracién de SST en el influente y 8(W,W,) la funcidn
condicionante que determina existencia o no de resuspensién producida por el viento (6=0 si
W<W,y 6=1 si W2W,)

- Resuspensidn por bioturbacién

La actividad de la avifauna es uno de los factores que influyen en la resuspensién de los
sedimentos en los HAFS (Greenway & Jenkins, 2004; Greenway, 2010; Martin et al., 2013b).
Los movimientos realizados por las aves para alimentarse o moverse dentro del humedal
pueden provocar perturbaciones sobre la capa de sedimentos y por tanto causar la
resuspension de material particulado y de nutrientes (Sgndergaard et al., 1992).

Las observaciones realizadas in situ en los HAFS del Tancat de la Pipa indican que la intensidad
de dicha resuspension es diferente para los distintos grupos de aves. Asi, encontramos que
aves pequefias y ligeras como las paseriformes (por ejemplo, Chlidonias hybrida, Glareola
pratincola, Sterna hirundo, Sternula albifrons) no tienen ningun efecto sobre la calidad de las
aguas, mientras que aves como el flamenco (Phoenicopterus spp.), que son filtradoras y
remueven el sedimento para alimentarse, causan notables efectos de resuspensién (Hammer,
1986; Comin et al., 1997). En la Figura 6.1 pueden observarse las formas circulares que
generan los flamencos al remover los sedimentos con el pico para alimentarse.
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Figura 6.1. Marcas en los sedimentos de la laguna de reserva producidas por la resuspension ejercida
por los flamencos. Fuente: Tancat de la Pipa.

Por lo tanto, la magnitud de la resuspension producida por la avifauna no depende sélo de la
densidad de aves sino también de la tipologia y de los habitos de éstas.

Con el objetivo de cuantificar este proceso, se establecieron distintos grupos de aves (i) en
funcién de su afeccidn a la resuspensidn y se asignd un factor de resuspensién para cada grupo
(RF;). Dicho factor toma valores entre 0 y 10, donde 0 indica que la resuspension causada es
despreciable y 10 que la resuspension es maxima. Los parametros considerados para
determinar esta clasificacion fueron (1) el tamafio de las aves, (2) los habitos alimentarios de
éstas y (3) la forma de desplazarse dentro del humedal artificial de flujo superficial (Tabla 6.2).°

Por lo tanto, la resuspension asociada a la avifauna se modelé a partir de la densidad de cada
grupo de aves y de su afeccién al medio, representada por el coeficiente RF; (Ec. 6.11):
2 N; - RF;

I'resus avi(MNg L_ld_l) = Kavi T Ec.6.11

donde i=1, 2 ... 10, K, (mg m? L d) es la constante de resuspensidn por accién de la avifauna,
N; es el nimero de aves del grupo iy A (m?) es la superficie del humedal artificial. La constante
Kavi debe ser calibrada.

® Esta clasificacion se establecié en colaboracién con la Sociedad Espafiola de Ornitologia SEOQ/Birdlife.
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Tabla 6.2. Coeficiente de resuspension (RF;) asignado a cada grupo de aves.

RF; Descripcion Especies

10 Aves de gran tamafo que remueven Phoenicopterus spp.
activamente el sustrato para comer.

9 Aves de mediano tamafio que remueven Platalea leucorodia
activamente el sustrato para comer.

8  Aves pescadoras de gran tamafo que remueven Phalacrocorax carbo
el sustrato.

7 Aves acuaticas de tamafio medio que se Anas platyrhynchos, Anas strepera, Ardea
alimentan en el sustrato y garzas pescadoras de cinerea, Egretta alba, Tadorna tadorna
gran tamafio.

6 Garzas no pescadoras que se alimentan en el Anas acuta, Fulica atra, Fulica cristata, Limosa
sustrato, limicolas de mediano tamafio que limosa, Netta rufina, Plegadis falcinellus,
remueven el sustrato para comer, limicolas de Recurvirostra avosetta
gran tamafio y aves acuaticas de tamafo medio
que no se alimentan en el sustrato.

5 Aves acuaticas buceadoras que se alimentan en Ardea purpurea, Aythya ferina, Porphyrio
el sustrato, garzas pescadoras y ralidos de porphyrio
tamafio grande.

4 Aves acudticas de tamafio pequefio que se Anas clypeata, Anas crecca, Anas penelope,
alimentan en la superficie, limicolas y rélidos de Anas  querquedula, Gallinula  chloropus,
mediano tamafio. Himantopus himantopus, Philomachos pugnax,

Tringa erythropus, Tringa nebularia, Tringa
stagnatilis, Vanellus vanellus

3 Garzas pescadoras de mediano tamanio, Ardeola ralloides, Botaurus stellaris, Bubulcus
aves nadadoras medianas y grandes que no ibis, Egretta garzetta, Ixobrychus minutus,
remueven el sustrato y aves acudticas Larus audouinii, Larus fuscus, Larus michahellis,
buceadoras grandes que no se alimentan en el Nycticorax nycticorax, Podiceps cristatus
sustrato.

2 Aves acudticas buceadoras pequefias que no se Podiceps nigricollis, Tachybaptus ruficollis

alimentan en el sustrato.

Aves nadadoras pequefias que no remueven el
sustrato y limicolas de pequefio tamafo.

Aves pescadoras que Unicamente influyen en el
medio acudtico durante los lances de pesca y
aves ligadas al medio acudtico pero que no se
alimentan ni descansan en él.

Actitis hypoleucos, Calidris alpina, Calidris
ferruginea, Calidris minuta, Calidris temminckii,
Charadrius alexandrinus, Charadrius dubius,
Charadrius hiaticula, Gallinago gallinago, Larus
genei, Larus ridibundus,  Lymnocryptes
minimus, Porzana parva, Rallus aquaticus,
Tringa glareola, Tringa ochropus, Tringa
totanus

Chlidonias hybrida, Chlidonias leucopterus,
Chlidonias niger, Gelochelidon nilotica, Glareola
pratincola, Mpycteria ibis, Sterna hirundo,
Sternula albifrons

Otro de los factores que puede aumentar la resuspensidon por bioturbacion es la ictiofauna,

destacando la freza, el desplazamiento y las actividades alimentarias de los peces bentivoros
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como las acciones con mayor impacto (Dieter, 1990). Trabajos como el de Breukelaar et al.
(1994) muestran una correlacién lineal significativa entre la concentracién de SST y la biomasa
de peces bentivoros. Antes de introducir una expresion matematica en el modelo para
representar la resuspensién causada por la ictiofauna, se realizd una estimacion de la
magnitud que podia suponer este proceso en el Tancat de la Pipa, el lugar donde se calibré y
validé el modelo. Esta estimacion se realizd para la laguna de reserva (ver Figura 4.4), ya que
visualmente se observd que ésta fue el drea donde mds peces hubieron, ya que el menor
calado de los HHAA frente a las lagunas dificulta que se mantenga una poblacion alta de peces;
ademas ésta fue la Unica area donde se cuantificaron. Se calculé que la densidad de peces en
la laguna de reserva era de 33.33 kg ha™ en abril de 2014, los cuales eran en su mayoria
Cyprinus carpio (datos no publicados) (Figura 6.2). Considerando que esta especie incrementa
la concentracion de SST en 77.24-10™ mg dw L™ por cada kg de Cyprinus carpio contenido en
una hectarea (Tsanis, 1998), se calculé que la concentracién de SST aportados a la columna de
agua por efecto de los peces fue de 0.26 mg dw L. La comparacién de este valor con las
concentraciones de los SST medidas en el Tancat de la Pipa muestra que la resuspension por
efecto de la ictiofauna supone menos del 2% de los sélidos totales en suspensidn que entran y
salen de los HAFS, y el efecto en FG1 y FG2 es inferior, ya que visualmente se observd que la
densidad de peces en estos sistemas fue menor. Por lo tanto, dado el bajo impacto que causa
la resuspensién por la avifauna en los sistemas estudiados, este proceso no se incluyé en el
modelo desarrollado.

Figura 6.2. Imagenes de los peces (Cyprinus carpio) extraidos de la laguna de reserva durante su secado
en abril de 2014. Fuente: Tancat de la Pipa.

Como en el caso de la sedimentacion, los procesos de resuspension afectan a toda la fraccion
particulada de los sedimentos y por eso en el modelo desarrollado se incluyé la resuspension
del fésforo asociado al sedimento. Para ello, en la formulacion matematica se definieron los
procesos de resuspensidén en base a los SST, es decir, el coeficiente estequiométrico para los
SST es la unidad y para el fésforo depende de su contenido en los sedimentos (ipseq, Mg P Mg
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dw™). Una parte del fésforo se resuspende como POy otra como PIT en funcién del coeficiente
For (fraccion del fésforo resuspendido que se incorpora a la columna de agua como fésforo
organico).

- Efecto de la vegetacion sobre los procesos de sedimentacién y resuspension

La vegetacién macrdfita presente en un HAFS es un factor clave en la dindmica de los SST
debido a su capacidad para reducir la velocidad del agua, mitigar la velocidad del viento,
inducir la sedimentacion y prevenir la resuspension, ademds de limitar el crecimiento del
fitoplancton debido a la intercepcidon de la radiacién solar y a la toma de nutrientes
(Hernandez-Crespo et al., 2016).

El papel de la vegetacidon en los humedales artificiales fue un tema que suscitd cierta
controversia entre la comunidad cientifica en la década de los afios 1990, tal como evidencian
algunas publicaciones al respecto (Brix, 1994, 1997). Tal es asi que, algunos estudios observan
minimas diferencias en las eficiencias de eliminacién de sélidos en suspensién en humedales
con y sin vegetacion (Tanner et al., 1995; Thomas et al., 1995). No obstante, actualmente esta
ampliamente aceptada la crucial importancia de la vegetacion en el funcionamiento de dichos
sistemas y algunos estudios como el de Brix (1994) recogen los principales efectos de la
vegetacién en los humedales artificiales de flujo superficial (Tabla 6.3).

Tabla 6.3. Efectos de la vegetacidn en los humedales artificiales de flujo superficial (adaptado de Brix
(1994)).

Efectos de la vegetacion

Fisicos - Estabilizacion de la capa de sedimentos, evitando la resuspension.
- Mejora de lafiltracién y de la sedimentacidn de SST.
- Reduccién de la velocidad del agua y aumento de la sedimentacion.
- Reduccidn de la velocidad del viento y de la resuspension.
- Aislamiento de las bajas temperaturas durante los meses de invierno.
- Disminucién de la intensidad luminica que alcanza la lamina de agua.

Biolodgicos - Disponibilidad de una gran superficie de fijacién para el crecimiento de
microorganismos.
- Toma de nutrientes.
- Transferencia de oxigeno a la rizosfera, aumentando la degradacidon aerobia
de la materia organica y la nitrificacion.

Servicios - Disponibilidad de habitat para la fauna (aves, reptiles, etc.).
ecosistémicos - Aumento de la funcionalidad estética de los humedales artificiales.

De entre los efectos descritos, Brix destaca los siguientes como los mas significativos: la
estabilizacion de los sedimentos, la atenuacion de la luz, la fijacion de microorganismos, la
toma de nutrientes, la generacién de habitat y la funcionalidad estética.

Algunos de los efectos descritos pueden ser producidos tanto por la vegetacion emergente
como por la sumergida (por ejemplo, la intercepcidén del material particulado, la estabilizacion
de los sedimentos, la toma de nutrientes, etc.).
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Muchos estudios realizados a escala de laboratorio, y también a escala real, demuestran el
efecto de la vegetacidn sobre la resuspensién y la sedimentacion de los SST. Dieter (1990)
evidencié el efecto de la vegetacion emergente en la reduccidon de la resuspension en un
estudio a escala real en dos lagunas someras del Sand Lake National Wildlife Refuge (South
Dakota), donde observo la existencia de diferencias significativas entre las areas cubiertas con
vegetacidn y las zonas desprovistas de ésta. Por su parte, Horppila & Nurminen (2003) llegaron
a una conclusién similar para la vegetacién sumergida y atribuyeron esta reduccién de la
resuspension a la disminucidn de la velocidad del viento y la accion de las olas provocada por
la vegetacion. Hosokawa & Horie (1992) demostraron la mejora de la eliminacién de SST en
canales de laboratorio y en humedales artificiales plantados con Phragmites australis. Wu &
Hua (2014) alcanzaron una conclusion similar al determinar que la presencia de vegetacion
emergente reducia la resuspension provocada por el viento gracias a la disminucién del estrés
cortante por debajo del estrés critico capaz de causar resuspensién en los sedimentos de lagos
someros.

Horvath (2004) dio un paso mas alld en este area de estudio y cuantificd el efecto de la
vegetacion sobre la retencién de SST. A partir de los estudios realizados en un pequefio arroyo
con macroéfitas tanto emergentes como sumergidas obtuvo una correlacién lineal (Ec. 6.12)
entre la tasa instantanea de retencién (y, m™) y la biomasa de macréfitas (x, kg m™):

y =0.28+0.28x (R?=0.95) Ec. 6.12

Ademas de favorecer la sedimentacion y reducir la resuspension ejercida por la accién del
viento, la vegetacién disminuye la resuspension producida por bioturbacién (Beklioglu et al.,
2011).

Dado que el modelo a desarrollar centra especialmente su interés en la simulacidon de los SST
en los HAFS, se debe incluir el efecto de la vegetacion macroéfita, tanto en los procesos de
sedimentacion como de resuspension.

Una opcidn para incluir dicho efecto seria la aplicacién de la Ec. 6.12 pero ello requeriria
disponer de la densidad de biomasa de macrdfitas en los HHAA, y esta informacién no siempre
esta disponible. Por lo tanto, se optd por una formulacién diferente en la que el pardmetro
utilizado es la cobertura vegetal. Se define la cobertura vegetal (CV) como la fraccién de la
[dmina de agua del humedal que esta cubierta por la proyeccidon de la parte aérea de las
macrofitas, considerdndose Unicamente las macroéfitas emergentes. La CV es un pardmetro
representativo de la vegetacion emergente existente en un HA, que se puede monitorizar de
forma sencilla (mediante seguimiento in situ o por imagenes aéreas) y que proporciona
informacidn de gran interés sobre la influencia de la vegetacidn en el funcionamiento de los
HAFS. En trabajos como el de Wang & Mitsch (2000) también se utiliza la cobertura vegetal
calculada a partir de fotografia aéreas.

La formulacion matematica del efecto de la vegetacidbn emergente en los procesos de
sedimentacion y resuspension, tanto la ejercida por la accidn del viento como por la accién de
la avifauna, se realiza mediante la multiplicacién de las cinéticas de dichos procesos por la
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expresion (1 £ CV-K). El signo es positivo en el proceso de sedimentacidn, ya que ésta es mayor
cuanto mas alta es la CV, y negativo en los procesos de resuspension, puesto que a mayor CV,
menor es la resuspension. La constante K, que pondera el peso de la cobertura vegetal en cada
uno de los procesos, es diferente para el proceso de sedimentacion y para el de resuspension
(Kveg sed Y Kveg resus, respectivamente).

La expresion matemadtica resultante para calcular la carga de entrada de SST se muestra en la
Ec. 6.13 y las expresiones cinéticas de los procesos de sedimentacién y resuspensién por
accion de la avifauna utilizadas en el modelo desarrollado en la Ec. 6.14 y Ec. 6.15,
respectivamente.

carga de entradags = Qin(SSTiy + SSTw) = Qi (SSTis + AWBS(W, W) (1 = CV - Kyeg res) ) Ec. 6.13

Vs XSST

yea(mgl'd 1) = ( ) Xsst(1+ CV - Kyegsed) Ec. 6.14
2 N; - RF;

n (1—CV'kvegres) Ec. 6.15

Iresus avi(mgL_ld_l) = Kavi

6.2.3. Modelacién de la generaciéon de SST

En un HA se generan SST mediante procesos como la precipitacion quimica y la produccién
bioldgica.

La precipitacion quimica depende de factores tales como el pH y el potencial redox, siendo
mayor la precipitacidon a pH alcalinos y generdndose compuestos diferentes segun las
condiciones sean aerobias o anaerobias.

Los SST generados bioldgicamente tienen caracter organico y poseen un alto contenido en
carbono. Pueden ser producidos por el crecimiento de organismos en suspension (fitoplancton
o zooplancton) o de organismos fijos que eventualmente son liberados a la columna de agua
(liberacién de perifiton o biofilm adheridos sobre las superficies disponibles en el humedal o
degradacion de restos vegetales, principalmente hojas y tallos). La generacidon bioldgica
depende de multiples factores, como por ejemplo la concentraciéon y la disponibilidad de
nutrientes para el crecimiento bioldgico y el tiempo de retencidon hidraulico. Ademas, las
diferentes estrategias de gestidn de los humedales, como pueda ser el cosechado de las
macrofitas, pueden dar lugar a una diferente produccién biolégica de SST.

Kadlec & Wallace (2009) ponen de manifiesto la dificultad de cuantificar la cantidad de SST
generados mediante estos procesos, si bien indican que es importante reconocer su existencia
porque contribuyen a la generacion de una concentracion de SST de fondo (C*). No obstante,
existen algunos trabajos como el de Kadlec & Knight (1996) o los realizados en Houghton Lake
y recogidos en Kadlec & Wallace (2009) en los que se calcula dicha produccion interna. En ellos
se obtiene que los SST generados (tanto quimica como biolégicamente) suponen entre el 3 y el
11% de los sdlidos resuspendidos en los HAFS estudiados. Dada la baja aportacién del conjunto
de los SST generados, tanto quimica como bioldgicamente, y las condiciones especificas que
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son necesarias para que se dé la precipitacion, puede considerarse que la generacidon quimica
de SST en HAFS que operan en condiciones normales es baja. Por lo tanto, el presente modelo
no incluye la generacién quimica de SST.

Sin embargo, si que se considera la generacién biolégica de SST asociada al fitoplancton, ya
que éste es un factor clave en la calidad de las aguas eutroéficas y por lo tanto su simulacidn
debe estar incluida en este modelo. De este modo, el modelo desarrollado pretende
cuantificar los sélidos aportados por el fitoplancton sobre el balance global de SST en un HAFS.
A continuacién se describe la formulacién matematica empleada en la modelacién del ciclo del
fitoplancton.

La contribucion del fitoplancton (X;) a la concentracidn de SST esta determinada por la relacion
estequiométrica entre el contenido en clorofila a y el peso seco de las microalgas, especificado
por el coeficiente isstx, (Mg dw mg Cl a'). Los procesos incluidos para modelar el ciclo del
fitoplancton son: crecimiento, muerte, respiracion y sedimentacidn. Asi mismo, se incluye el
proceso de toma de fésforo inorganico disuelto por el fitoplancton, el cual le permite la
acumulacién interna de fésforo (luxury uptake) que posteriormente sera utilizado en el
proceso de crecimiento.

- Crecimiento de X;

La modelacion del crecimiento del fitoplancton considera la limitacidn de la velocidad maxima
de crecimiento (Gpay, d') por tres factores: la temperatura, la luz (G,) y la acumulacién interna
de fésforo (Gp).

La limitacién por temperatura se ha modelado mediante la ecuacion de Arrhenius modificada
(Phelps & Lackey, 1944):

Kt = K;,0T72° Ec.6.16

donde K; (d) es la velocidad a temperatura T, Ky, (d™) es la velocidad a 20°C, © es el
coeficiente de correccidn para la temperaturay T (2C) es la temperatura de operacion.

Respecto a la radiaciéon luminosa incidente, ésta es imprescindible como fuente de energia
para llevar a cabo la fotosintesis. Dicho proceso ocurre de forma dptima a una determinada
intensidad luminica incidente sobre la columna de agua, si bien en un HAFS no siempre se da
esta intensidad dptima. Por este motivo, habitualmente se modela el efecto de la limitacion
por la intensidad luminica sobre el crecimiento del fitoplancton (G,), y se suele modelar de dos
formas diferentes: por saturacién luminica o por fotoinhibicidn.

En la limitacidon por saturacion luminica el crecimiento fitoplancténico aumenta linealmente
con la intensidad luminica cuando ésta presenta valores bajos. Lo hace hasta alcanzar un valor
maximo cuando la intensidad luminica es la dptima y a partir de este punto un aumento en la
intensidad luminica no produce un aumento en el crecimiento, sino que éste se mantiene. Este
modelo se representa mediante una ecuacidn de tipo Monod:
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G = kL +1 Ec.6.17

donde G, es la funcién de limitacién luminica para el crecimiento del fitoplancton, I (ly d*) es la
intensidad luminica incidente y k, (ly d™*) es la constante de semisaturacién luminica.

El modelo de fotoinhibicién presenta un valor creciente de G, cuando la intensidad luminica es
inferior al valor éptimo, y a partir de éste disminuye el crecimiento a medida que aumenta la
intensidad. La fotoinhibicion se expresa mediante la relacién de Steele:

[ -L
A Gy 19

G =
L IS

Ec. 6.18

siendo Is (ly d*) la intensidad luminica de saturacién.

En la Figura 6.3 se puede observar el comportamiento de ambas funciones para distintos

valores de la intensidad luminica incidente.
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Figura 6.3. Valores de las funciones de saturacion luminica y fotoinhibicidn para distintos valores de la
intensidad luminica incidente.

El modelo de fotoinhibicidn suele ser el mas empleado en la modelacién del crecimiento del
fitoplancton porque es capaz de reproducir de forma mas realista el comportamiento de las
microalgas cuando las intensidades luminicas son altas. De hecho, modelos como el RWQM1

(Reichert et al., 2001) utilizan esta formulacién para calcular G,.

La aplicacién del modelo de fotoinhibicion requiere el calculo de la atenuacion luminica para el
calado de la columna de agua y la variacién de la luz a lo largo del dia. La integracidn de la
atenuacidn luminica a lo largo del calado se realiza a partir de la expresion de Beer-Lambert, la

cual determina la intensidad luminica para una profundidad dada:
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_ —KoH
Iy = loe e Ec. 6.19

donde Iy (ly d) es la intensidad luminica a una profundidad H, I, (ly d*) es la intensidad
luminica incidente en la superficie, Ko (m™) es el coeficiente de extincién luminicay H (m) es la
profundidad.

El coeficiente de extincién luminica depende de la concentracién y del tipo de material
suspendido en el agua. En este caso, depende de la concentracion de fitoplancton y se calcula
tal como indica la Ec. 6.20, donde Ko (m™) es el coeficiente de extincién luminica del agua pura
y ax, (Lmg Cl a' m™) es el coeficiente de extincién luminica del fitoplancton:

Ke = Keo +axpXp Ec. 6.20

Por su parte, la integracidon diaria (dia-noche) se puede modelar utilizando el concepto de
fotoperiodo (f), es decir, la fraccidn del dia en la que hay luz solar.

La ecuacién resultante de ambas integraciones con el modelo de fotoinhibicidn es la propuesta
por Di Toro et al. (1971).

El modelo mecanicista desarrollado en este estudio utiliza una modificacion de la ecuacién de
Di Toro en la que se incluye el efecto de la sombra producida por la vegetacidn emergente
existente en el humedal artificial de flujo superficial (Ec. 6.21). De esta forma, la limitacion
luminica sobre el crecimiento del fitoplancton cuando la vegetacién emergente cubre toda la
superficie del humedal (CV=1) es absoluta, mientras que si el humedal carece de vegetacién
(CV=0) la limitacién luminica es la misma que la calculada mediante la ecuacién de Di Toro
(Figura 6.4).

2.718 - f Iy Iy
G =—— exp (--e_ke'H> — exp (_ _) . (1 — VC) Ec. 6.21
L™ k,-H ( I I

En caso de no disponer de valores medidos de la intensidad luminica incidente en un sistema,
es posible calcularla a partir de las coordenadas de cualquier zona geografica con las
ecuaciones propuestas por Al-Rawabhi et al. (2011) y modificarla segun la nubosidad (Kremer &
Nixon, 1978).
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Figura 6.4. Modificacidn de la limitacién luminica (G,) segun la CV, para distintos valores de limitacion
luminica inicialmente calculados a partir de la ecuacion de Di Toro (G,,).

En la modelacidn de la limitacién del crecimiento del fitoplancton por nutrientes se incluyd la
limitacion por fésforo, que como se ha explicado anteriormente, es el nutriente limitante en
muchos ecosistemas naturales de agua dulce y concretamente en el entorno donde se calibré
y validé el modelo. El modelo simula la acumulacién interna de fésforo o luxury uptake, el cual
permite a las microalgas disponer de una acumulacién interna de fésforo que utilizan para
poder crecer incluso cuando las condiciones nutritivas en el agua no son favorables. Por lo
tanto, la limitacién por fésforo en el crecimiento de las algas se determind a partir del fésforo
inorgdnico acumulado internamente (Pj.).

La formulacion matematica utilizada para modelar la limitacién ejercida por la concentracion
interna de fésforo es la propuesta por Onandia et al. (2015), en cuyo trabajo se modela el
crecimiento del fitoplancton en el lago somero hipereutrofizado de I’Albufera de Valéncia (Ec.
6.22):

Gp = (@) Ec. 6.22

l:)max - l:)min

donde Py, (Mg P mg Cl @) y Prax (Mg P mg Cl @) son las concentraciones minima y maxima,
respectivamente, de fésforo que el fitoplancton puede acumular internamente.

De esta forma, el crecimiento del fitoplancton es mayor cuanto mayor es la concentracién de
Pi.: Y menor es la diferencia entre las capacidades maxima y minima de acumulacion.

Teniendo en cuenta todo lo anterior, la tasa de crecimiento del fitoplancton (rg, mg Cl a Lt d?
se modeld segln muestra la Ec. 6.23:

S Pmax - l:’rnin

2.718 - f I I P — P.;
re :Gmax"é_z‘)ﬁ(exp (~petr) e (-1 ))“‘C") e o LIRS
e S
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En algunos trabajos, sobre todo en aquellos desarrollados dentro del campo de la biologia, se
utilizan diferentes composiciones quimicas para cada grupo fitoplancténico. Otros modelos
como el de Onandia et al. (2015) dividen la poblacion fitoplancténica en cianobacterias y no
cianobacterias. Y en muchos modelos se simula la biomasa fitoplanctdnica como un unico
grupo con una composicién quimica homogénea (Ambrose et al., 1988; Reichert et al., 2001;
Solimeno et al., 2015).

Teniendo en cuenta las conclusiones obtenidas por Redfield (1934) sobre la similitud en la
composicion quimica del fitoplancton, se estimdé conveniente considerar, para el desarrollo de
este modelo matematico, que todo el fitoplancton tiene la misma composicidn, sin diferenciar
entre distintos grupos.

- Muerte y respiracion de X,

Respecto a las expresiones cinéticas de los procesos de muerte (r;) y respiracion (rr.s,) del
fitoplancton, se modelaron mediante una cinética de primer orden modificada en funcién de la
temperatura, que es la formulacién utilizada habitualmente. En la expresion cinética de la
respiracion se incluyd una funcion Monod para el oxigeno, ya que este es un proceso aerobio
que requiere de la presencia de oxigeno disuelto (OD) en el agua.

r;(mgClaL™d™) =K, 6772 Xp Ec. 6.24

0)))
rresp(mg Cla L_ld_l) = Kresp eT—ZO e XP

P koF + 0D Ec. 6.25

donde K, (d7) es la tasa de muerte del fitoplancton, Kresp (d™) es la tasa de respiracion, 8,y Bresp
son los coeficientes de correccion por temperatura de las cinéticas de muerte y respiracion del
fitoplancton, respectivamente, OD (mg O, L™) es la concentracién de oxigeno disuelto en la
columna de agua y kor (Mg O, L) es el coeficiente de saturacién para el OD en la respiracion
de Xp.

Tanto el oxigeno disuelto como la temperatura se consideran variables de entrada al modelo,
es decir, no son simuladas sino que se utilizan los valores medidos experimentalmente.

La muerte y respiracion del fitoplancton conlleva, entre otras consecuencias, la liberacién a la
columna de agua del fosforo acumulado internamente (P;,.). Esta liberacién se simuld
mediante un proceso independiente, el cual se describe detalladamente en el apartado 6.2.4.

- Sedimentacion de X;

Debido a su condicion de componente particulado, el fitoplancton esta sujeto al proceso de
sedimentacion. Sin embargo, posee una capacidad importante de flotabilidad porque su
densidad es muy parecida a la del agua, al ser éste un componente mayoritario en su
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composicion. Es mas, muchos grupos planctdénicos contienen vacuolas intracelulares de gas
que les permiten regular dicha flotabilidad celular (Reynolds, 2006).

Por lo tanto, en el modelo mecanicista se opté por simular el proceso de sedimentacidn del
fitoplancton siguiendo la Ec. 6.2. No se tuvo en cuenta el atrapamiento de la vegetacién
emergente, de forma que la no inclusién de este efecto compensa la elevada flotabilidad del
fitoplancton.

Algunos modelos como Ambrose et al. (1988) utilizan esta misma expresidon para modelar este
proceso.

6.2.4. Modelacion del ciclo del fésforo

El fosforo presente en las aguas naturales se encuentra en distintas formas que se pueden
clasificar atendiendo a varios criterios. Es habitual dividir las formas de fésforo atendiendo a su
tamanfio en disueltas o particuladas (segln atraviesen o no un filtro de 0.45 um de didmetro) y
en organicas e inorganicas seglin su composicién quimica.

En el caso de las aguas eutrofizadas, el fosforo contenido en el fitoplancton juega un papel
destacado, tanto cuantitativa como cualitativamente. Por una parte, el fésforo incorporado en
el protoplasma celular puede dar lugar a un descenso notable en la concentracién del fosforo
disuelto en la masa de agua (Redfield et al., 1963). Por otra parte, constituye la fuente de
fosforo para el crecimiento del fitoplancton.

Por todo ello, la modelacion del fésforo se realizé en base a tres componentes (PIT, POy P ¥
seis procesos (mineralizacidon, acumulacion de fdésforo internamente en el fitoplancton,
liberacion de dicho fdsforo interno, sedimentaciéon del fésforo inorgdnico particulado,
sedimentacion del fosforo organico y difusién) (Tabla 6.4).

Aunque el fésforo inorganico se incluyd como un Unico componente, la modelacién de los
procesos mencionados requiere la distincién entre sus formas solubles y particuladas, y para
ello se incorpord la modelacion de la adsorcion del fésforo inorganico sobre los SST.

La adsorcidn se puede definir como un proceso de separacién o particion mediante el cual la
especie adsorbato (en este caso, el fosforo) es transferida desde la fase disuelta de una
disolucién a la superficie sélida de una sustancia (adsorbente). Se caracteriza por ser un
proceso rapido en el que el equilibrio entre el adsorbato de la fase liquida y el de la fase sélida
se alcanza en un corto periodo de tiempo. La fracciéon adsorbida de un componente se puede
calcular mediante del coeficiente de particidn (Kq, L mg™) y la concentracion de los SST. Esta es
una forma sencilla de simular el proceso de adsorcion, la cual estd basada en el concepto de
equilibrio quimico adsorcién-desorcion, que se ha utilizado en modelos como el de Ambrose et
al. (1988).

Las concentraciones de fésforo inorganico disuelto (PID) y particulado (PIP) se calculan tal
como muestra la Ec. 6.26:
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1 kq - SST
) Ec. 6.26

PIT = PID + PIP = PIT(fy + f =PIT(
* (fa +1p) 1+ kg SST ' 1+kq SST

donde fy y f, son las fracciones disuelta y particulada del fésforo inorganico total,
respectivamente.

Por ultimo, la fraccidn particulada del fésforo orgdanico se calcula mediante el coeficiente fpop.

Por lo tanto, el fésforo total (PT) se calcula aplicando la Ec. 6.27, donde ipx, (Mg P mg Cl al) es
el contenido de fdsforo en el tejido fitoplancténico. En la Figura 6.5 se representa el
fraccionamiento del fosforo simulado por el modelo.

PT = PIT 4+ PO + Py, - Xp + Xp * ipxp Ec. 6.27

Fosforo Total (PT)

PO Pint - XP Xp' ipxp PIT
Fosforo Fésforo
organico organico PIP PID
disuelto particulado

Figura 6.5. Esquematizacién del fraccionamiento del fésforo total simulado por el modelo.

Respecto a los procesos implicados en el ciclo del fésforo, el primero a considerar es la
mineralizacién del fésforo orgdnico, el cual se representd mediante una cinética de primer
orden.

La toma de fosforo inorganico disuelto para su acumulacion interna por parte del fitoplancton
(rvoma) S& ha modelado siguiendo la expresion utilizada por Onandia et al. (2015) (Ec. 6.28), tal
como ya se hizo para modelar la limitacidn por el fésforo en el crecimiento de X:

L Prax — Pint PIT - f4
Ttoma(MgPmgCla~ld™1) = P maxuptake (Pmax_ Pm- ) (kPID + PIT - fd> Ec. 6.28
max min up

siendo Pax uptake (Mg P mg Cl a* d™) la tasa méaxima de toma de fésforo por Xp y Kpipup (Mg P LY
la constante de saturacién por fésforo.
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Por lo tanto, la toma de fésforo por X, depende de (1) la disponibilidad de PID en el agua y (2)
la concentracion de fésforo acumulada internamente por el fitoplancton.

El P, es utilizado como nutriente para el crecimiento de X, y también es liberado al agua
cuando éste muere. Esta liberacidn se modeld como un proceso individual cuya formulacion
matemadtica estd basada en la modelacidn de la liberacién de los compuestos acumulados
internamente por las bacterias acumuladoras de polifosfatos en el modelo ASM2 (Henze et al.,
2000). El modelo ASM2 modela la liberacién de estos compuestos como procesos de lisis
independientes a la lisis de las bacterias. En este caso, la liberacién de P;,. se modelé como una
lisis de dicho componente que sigue una cinética de primer orden en la que la velocidad de lisis
es la misma que la velocidad de muerte del fitoplancton (K.), ya que el P;,; esta contenido en él.

La difusidon del fésforo inorganico disuelto se modelé modificando la primera ley de Fick para
simular la difusidn entre el agua y los sedimentos. La modelacién de este proceso depende de
la porosidad y la tortuosidad de los sedimentos, pero estos parametros no se determinan
habitualmente en los HAFS. Por ello, se introdujo una constante que modifica la difusién para
la interfaz agua-sedimentos (K, sea) Y que incluye el efecto de estos dos factores. La
modelacién de la cinética de la difusidon del fosforo inorganico disuelto (rgiusisn pip) S€ realizd
mediante la Ec. 6.29:

Idifusién P1D (MG P L d_l) = Dop * Kdifu sed - egi}i%(Psed — PIT - f3) Ol—H Ec. 6.29

donde Dgp (m™ d) es el coeficiente de difusion del PID, K seq €5 €l coeficiente de variacién de
la difusion entre el agua y los sedimentos, Ogir, es el coeficiente de temperatura para la
difusién del PID y P.q (Mg P L") es la concentracion de fésforo en el agua intersticial de los
sedimentos.

La aplicacidn de la ley de Fick requiere conocer la profundidad de la capa de sedimentos que
esta sujeta al proceso de difusion. A falta de datos mas precisos, en este modelo se considera
que la zona activa de los sedimentos a efectos de difusién son los primeros 10 cm (Reddy &
Delaune, 2008).

Por dltimo, las fracciones de fdsforo particulado, tanto organico como inorgdnico, estdn
sujetas al proceso de sedimentacion anteriormente descrito.

Por lo tanto, el ciclo del fésforo simulado por el modelo desarrollado se podria resumir como
sigue (Figura 6.6). El PO es mineralizado y da lugar a PID, el cual es tomado y almacenado
internamente por el X, para ser utilizado como fuente de fésforo para su crecimiento. Dado
que la capacidad de almacenamiento interno es limitada, la toma de PID sélo ocurre cuando se
cumplen dos premisas: (1) el P, es inferior a la maxima capacidad de almacenamiento y (2) la
concentracién de PID en el agua es suficiente. Posteriormente, el P;,. es utilizado para formar
el tejido celular durante el proceso de crecimiento del fitoplancton. Con la lisis del
fitoplancton, tanto el P;,; como el fésforo que forma parte del protoplasma fitoplancténico son
liberados a la columna de agua en forma de PIT o PO, en funcién del parametro de distribucién
Fro (fraccion de P que se recicla como PO en la muerte/respiracidn de Xp). Asi mismo, el PID
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esta en equilibrio con el PIP mediante la adsorcion/desorcion sobre los SST. Por otra parte, el
modelo simula la interaccién entre la capa de sedimentos y la columna de agua mediante la
difusion del PID, la sedimentacion del fésforo orgdnico particulado, del PIP y del X, y la
resuspension del fésforo asociado a los sedimentos.
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Figura 6.6. Diagrama esquematizado del ciclo del fésforo incluido en el modelo desarrollado.

6.2.5. Notacion matricial del modelo de los SST, el fésforo y el fitoplancton

En el modelo desarrollado se incluye la disminucidén de la concentracion de SST en la columna
de agua debida al proceso de sedimentacion y a la muerte del fitoplancton y el aumento
ocasionado por el crecimiento del fitoplancton y la resuspension ejercida por la accién del
viento y la avifauna sobre la capa de sedimentos. Los dos ultimos procesos se ven modificados
por el efecto de atrapamiento de la vegetacion emergente, la cual también incrementa la
sedimentacion de los SST y reduce el crecimiento del fitoplancton.

La matriz estequiométrica del modelo, donde se muestran las relaciones entre los 5
componentes y los 12 procesos simulados, se presenta en la Tabla 6.4. El proceso de
resuspensién producido por la accién del viento no se incluye en la matriz estequiométrica. Los
SST afiadidos por este proceso se calculan segun la Ec. 6.13.

En la Figura 6.7 se puede observar un esquema simplificado de la simulacién de los SST en el
modelo desarrollado.
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122



Tabla 6.4. Matriz estequiométrica y cinética del modelo M1.

Componente -

Proceso PIT Pint PO Xp Xsst p
1 Mineralizacién del PO 1 -1 Kmin Omi? (L) PO
. min~min OD + kOD min
Poax — B PIT - f4
2. Toma de fésforo por X -X 1 P ( mex ot )
P P P max uptake Pmax - Pmin kPID up + PIT - fd
L . . T-20 Pint = Pmin
3. Crecimiento de Xp - ipxp/Xp 1 issTxp Gmax9¢ (7> Xp - Gy,
Pmax - 1:)min
4, Muerte de X, ipxp (1-Fpo) ipxp *Fro -1 - IssTxp K07 2°Xp
5. Lisis de P; Xp -1 K67 2Py,
. .z . . . T-20 OD
6. Respiracion de X, Ipxp (1-Fpo) ipxp * Fpo -1 - IssTxp Kresperesp mXP
. .z . Vs Xp
7. Sedimentacion de X, -1 - issTxp ( H )XP
. . Vs pIT
8. Sedimentacion de PIP -1 ( T )PIT(l — f4)(1 4 CV - Kyegsed)
v
9. Sedimentacion de PO -1 ( SI_II)O) PO - fPOP(l +CV- kveg sed)
v
10.  Sedimentacién de Xssr -1 ( S:IST) Xsst(1 4 CV - Kyegsed)
9 . : : o N; - RF;
11.  Resuspensidn por avifauna ipsed *(1-Fpr) ipsed *Fpr 1 Kavi — (1 — CV - Kyeg res)
. .z T-20 1
12. Difusién PID 1 DOP . Kdifu sed * Gdifu P(Psed — PIT - fd)—

0.1-H
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6.3. Procedimientos de calibracién y validacion

El modelo mecanicista para la simulacién de SST, fésforo y fitoplancton descrito en el apartado
anterior fue calibrado y validado en los humedales artificiales de flujo superficial FG1 y FG2,
respectivamente, ubicados en el Tancat de la Pipa (Valencia).

El procedimiento seguido para la asignacidon de valores a los parametros de este modelo
mecanicista consistid en el ajuste de las concentraciones observadas y simuladas de los
diferentes componentes mediante pruebay error.

Previamente a la simulacidon del modelo se establecid la composicion del fitoplancton, la cual
permitié determinar algunos de los coeficientes estequiométricos de la matriz descrita en la
Tabla 6.4. Concretamente, se calcularon los coeficientes ipy, € isstxp. ASi mismo, se realizd la
fragmentacion del fosforo total medido experimentalmente en las distintas formas necesarias
para ser incluidas en el modelo.

A la vista de los resultados obtenidos en el Capitulo 5, se simularon dichos HAFS considerando
que el flujo de agua influente a FG1 procede del punto POa.

6.3.1. Determinacion de la composicidn fitoplanctdnica

La determinacion de la composicién celular del fitoplancton es una etapa crucial en el
desarrollo de un modelo matemdtico para el tratamiento de aguas eutrofizadas. Los
coeficientes obtenidos en este proceso marcan las correlaciones entre la biomasa
fitoplancténica y el resto de componentes que conforman el modelo, es decir, determinan el
modo en que los cambios en las concentraciones de cada uno de ellos afectan al resto.

La masa del fitoplancton esta compuesta por una fraccion seca y por agua, la cual supone, en
términos generales, el 90% de su peso humedo (Chapra, 1997). A su vez, la fraccion seca
consta de una parte orgdnica y una inorganica, ésta ultima esta formada principalmente por
carbonato vy silice y representa entre el 5-12% del peso seco, dependiendo del grupo
fitoplancténico. La fraccidon organica se corresponde mayoritariamente con el protoplasma
celular (88-95% del peso seco), cuyos constituyentes principales son proteinas, lipidos vy
carbohidratos condensados. Por lo tanto, los elementos mayoritarios en la fraccidon orgdnica
son el carbono, hidrégeno, oxigeno y nitrégeno, seguidos del fosforo, el azufre y otros 14
elementos de menor abundancia (Ca, Mg, Na, Cl, K, Si, Fe, Mn, Mo, Cu, Co, Zn, B y Va)
(Reynolds, 2006).

Aunque la composicion celular del fitoplancton presenta variabilidad interespecifica e
intraespecifica, la abundancia relativa de sus componentes varia de forma razonable dentro de
unos limites (Redfield et al., 1963) y ofrece informacidn sobre las condiciones ambientales
donde ha crecido la célula (Reynolds, 2006). La manera mas habitual de presentar estos
valores es a través de ratios, molares o masicos, entre los diferentes elementos, siendo el ratio
de Redfield el mas utilizado.
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Redfield (1934) determiné la composicion media de la biomasa fitoplanctdnica estudiando su
descomposicidon en una columna de agua del mar. Para ello analizé la composicion quimica del
agua a diferentes profundidades, centrandose en el C, N, P y O, y asumié que en la capa
superficial sélo tiene lugar la fotosintesis fitoplanctdnica y en la capa mas profunda la
descomposicidén de la materia organica. Una de las premisas bdsicas de partida fue que los
diferentes elementos eran tomados del medio en las proporciones requeridas para formar un
protoplasma fitoplancténico de una composicion determinada y mediante el proceso de
descomposicion, dichos elementos eran devueltos al medio en las mismas proporciones. Los
resultados del estudio revelaron que las concentraciones de nitrato, fosfato, oxigeno y
carbonato en el agua variaban respondiendo a la completa desintegracién y oxidacion de
material orgdnico de una composicidn homogénea. La ratio de C: N : P se conoce como ratio
de Redfield.

Basandose en estas observaciones, Stumm & Morgan (1981) obtuvieron la relacion de masas
de los diferentes componentes celulares a partir de las reacciones de fotosintesis y respiracion
de la materia organica algal (Ec. 6.30)":

106 CO, + 16 NH} + HPOZ™ + 108 H,0 & C;¢H630110N16P + 107 0, + 14 H  Ec. 6.30

Asumiendo que el contenido de fésforo en el protoplasma supone en torno al 1% de su peso
seco, dichas ratios son normalizadas respecto a la masa de fésforo y expresadas como
porcentaje del peso seco del fitoplancton (Tabla 6.5).

Tabla 6.5. Composicidn quimica de la biomasa fitoplancténica y abundancia mdsica relativa de los
principales componentes (Stumm & Morgan, 1981).

C H (0] N P
Ratio atémico de Redfield 106 263 110 16 1
Ratio masico de Redfield 106 - 12 263-1 110- 16 16- 14 1-31
Ratio masico de Redfield 41.03 8.48 56.77 793 1

(normalizado para el P)

Basandose en la ratio de Redfield, Reynolds (2006) estima que en la composicién masica ideal
del fitoplancton el carbono supondria el 50% de su materia orgdnica seca, el nitrégeno el 8.5%
y el fésforo el 1.2 % de ésta.

A pesar de la demostrada homogeneidad, la composicién quimica fitoplancténica presenta
cierta variabilidad que depende, entre otros factores, del estado fisioldgico celular y de las
condiciones ambientales de crecimiento. Por ejemplo, Redfield et al. (1963) demostraron que

7 . . ez . .
Esta férmula es aplicable cuando la fuente de nitrégeno es el amonio. Si en su lugar, la fuente de
nitrégeno es el nitrato, la reaccion se modifica y queda como sigue:

106 CO, + 16 NO3 + HPO2™ + 122 H,0 © Cyo6H2650110N16P + 138 0,
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el contenido interno de un elemento (por ejemplo, fésforo) puede ser mas alto debido a la
escasez de otros elementos en el medio (por ejemplo, carbono o nitrégeno).

Otro de los factores que puede influir en esta variacién de la composicién quimica es la
acumulacién interna o luxury uptake, la cual ocurre cuando las tasas de toma de un
componente son mayores a las de su uso. Esto da lugar a la acumulacién interna de dicho
componente y a que su contenido sea superior al marcado por la ratio de Redfield. Este
fendmeno se suele representar mediante la cinética de Droop (1974). Los dos procesos que
influyen opuestamente en dicha concentracidn intracelular son la toma de nutrientes desde el
medio, la cual depende de la propia concentracién en el medio, y el consumo debido al
crecimiento celular, que es funcién de la concentracidn intracelular. De este modo, si la
concentracién de sustrato en el medio disminuye se igualan las velocidades de toma de
sustrato y de consumo por el crecimiento y, si la concentracion en el medio continlda
disminuyendo, la velocidad de toma es inferior a la de consumo y por lo tanto se reduce la
concentracién del sustrato almacenado internamente.

Respecto a la relacion C:Cl a en el fitoplancton, esta ampliamente aceptado por la comunidad
cientifica que no se trata de una ratio fija, sino que su valor depende de multiples factores,
destacando el requerimiento celular de carbono y la energia de la luz disponible para su
fijacién. Smith (1980) propuso la siguiente expresién para calcular la relacién C:Cl a (i)
asumiendo que ésta varia para maximizar la tasa de crecimiento segun la condiciones
ambientales de luz y temperatura:

ice((mg CmgCla™!) = 0.3P,,, K I f,/(Gpax(T)e) Ec. 6.31

donde ¢, es el rendimiento cudntico, es decir, los mg de carbono fijados por cada mol de
cuanto absorbido, K. (m* mg Cl a) es el coeficiente de extincién luminica por unidad de
clorofila, 1, (ly d) es la radiacién solar media diaria justo debajo de la superficie asumiendo
que las pérdidas por reflectancia son del 10%, f, es un factor de conversién (0.083 moles de
protones'm™ly™?) y Gua(T) (d™) es la velocidad maxima de crecimiento modificada por la
temperatura.

Asi, las ratios mas altas C:Cl a se encuentran en masas de agua bien iluminadas, donde se
requiere menor cantidad del pigmento debido a la alta radiacidon solar, mientras que los
valores mas bajos se dan en masas de agua turbias y/o eutrofizadas. Asi mismo, Reynolds
(2006) indica que la sintesis de clorofila a depende de la disponibilidad y de la demanda de
nutrientes, tanto directa como interna, y propone un rango para el contenido celular de la
clorofila de entre el 0.3 y el 3.9% del peso seco, con un valor medio de entre el 1% y el 2% del
contenido en carbono. En la Tabla 6.6 se recogen algunos de los valores disponibles en la
bibliografia para dicha ratio, y se observa que en la mayoria de ellos se cumple la indicacién de
Eppley & Sloane (1966) seguin la cual el valor de i debe ser superiora 20 mgCmgCla™.
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Tabla 6.6. Contenido de clorofila en el fitoplancton.

ice (mg CmgCl al) Fuente
12-68 Ambrose et al. (1988)
20-100 Chapra (1997)
30-70 Reynolds (2006)

Puesto que en los HHAA FG1 y FG2 el fitoplancton se midié en unidades de concentracién de
clorofila a y la ratio C:Cl a marcara la estequiometria con el fésforo, resulta importante
determinar de la forma mds precisa posible el valor de esta ratio para la poblacidon
fitoplancténica estudiada. Y como el rango de valores para el ratio C:Cl a que ofrece la
bibliografia es muy amplio, se optd por calcularlo a partir de la monitorizaciéon realizada en el
punto POa.

Para realizar este calculo se asumié que toda la concentracidn de clorofila a medida en el agua
de entrada a los HAFS corresponde a la biomasa fitoplancténica. El carbono asociado al
fitoplancton se calculé a partir de la DQO particulada, aplicando la ratio generalmente
aceptada de 2.67 mg 0, mg C' y asumiendo como hipétesis de partida que todo el carbono
contenido en la materia organica particulada pertenece al fitoplancton. A partir de estos
valores se obtuvo la correlacién lineal C:Cl a (Figura 6.8). Dicha correlacion establece una
relacion de 40 mg C mg Cl a* y modifica nuestra hipdtesis de partida al demostrar que existe
una concentracién base de 2 mg C L™ que provienen de otras fuentes de carbono ajenas al
fitoplancton.
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Figura 6.8. Correlacion lineal entre el carbono y la clorofila a en el punto POa.

Esta correlacién se aplicd a los valores de clorofila a monitorizados en el punto POa entre abril
de 2009 y abril de 2012 y se obtuvo un valor medio C:Cl a de 42.70 + 27.18 mg Cmg Cl a™.

Comparando este valor con los rangos descritos en la Tabla 6.6, se observa que el valor
obtenido se encuentra en el rango medio-bajo de los valores referenciados, lo cual es tipico de
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una situacién de aguas hipereutrdficas. Por lo tanto, el valor de la ratio C:Cl a utilizado en los
procesos de calibracién y validacion fue de 42.70 mg C mg Cl a™.

A partir de la ratio C:Cl a y de la ratio de Redfield se obtuvo el valor del coeficiente
estequiométrico ipx,=1.04 mg P mg Cl a' que se utilizé en la calibracién y validaciéon del
modelo.

La determinacion del coeficiente issry, en el fitoplancton de las aguas tratadas en los HAFS FG1
y FG2 se realizd a partir del estudio de los grupos fitoplanctdnicos existentes en los puntos POa
y P2 llevado a cabo por Calero et al. (2015) (Figura 6.9) y del trabajo de Reynolds (2006). En él,
Reynolds estudié el contenido en clorofila a de distintas especies de fitoplancton de agua dulce
(Tabla 6.7) y observé que, en promedio, dicho pigmento representa entre 3-39 mg g™ de su
peso seco (0.3-3.9%).

b)

40+ 29

9+ 19 13+ 22

O Bacillariophyceae @ Chlorophyceae O Cryptophyceae
B Cyanophyceae  BEugelnophyceae @ Crys./Dino./Xant

Figura 6.9. Distribucién de la biomasa entre los diferentes grupos de fitoplancton observados en los
puntos (a) POay (b) P2, entre septiembre de 2011 y septiembre de 2012 (media + desviacion estandar,
n=11); Chrys.: Chrysophyceae; Dino.: Dinophyceae; Xant.: Xantophyceae. (Adaptado de Calero et al.
(2015)).

Tabla 6.7. Porcentaje de la clorofila a respecto al peso seco en algunos grupos taxonédmicos. (Adaptado
de Reynolds (2006)).

Grupo taxonémico Porcentaje clorofila a — peso seco
Cianobacterias 0.9-10.3%
Cloroficeas 1.0-2.0%

Diatomeas 0.5-1.6%
Criptoficeas 1.60%
Dinoflagelados 2.70%

Para la calibracién y validacion de este modelo se promedid la relacion entre la clorofila a y el
peso seco segun la distribucion de los grupos fitoplanctdnicos obtenida en los puntos POa y P2
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y se obtuvo un valor medio de 14.6 mg Cl a g dw™ (1.46%), por lo que se utilizé un valor de
isstxp= 68.49 mg dw mg Cl a’.

Otro aspecto importante previo a la implementacidon del modelo es el fraccionamiento de las
distintas formas de fdsforo, el cual se aborda en el siguiente apartado.

6.3.2. Fraccionamiento de las formas de fosforo

Tal como se ha indicado en el apartado de material y métodos, las formas monitorizadas de
fosforo en los HAFS FG1 y FG2 fueron la concentracion de fosfatos y el fésforo total.
Asumiendo que la concentracién de fosfatos corresponde al fésforo inorganico disuelto (PID),
quedan por determinar los componentes PO, P;,. y el PIT en la corriente influente, éste ultimo
suma del PIP y el PID.

El PO se calculé a partir del contenido de fésforo de la DQO, asumiendo que éste corresponde
al 0.1% de la materia organica®. La fraccién particulada del PO (fpop) se calculd a partir de la
fraccién particulada de la materia organica, la cual corresponde al 35% de la DQO+ en PO0a, al
38% en P1y al 29% en P2. Se promediaron las tres fracciones y se obtuvo un valor medio de
foop = 0.34.

El P;,; en las muestras monitorizadas se calculd a partir de los valores P,,. Y Pmin, 10s cuales se
consideraron el doble y la mitad, respectivamente, de la ratio P:Cl a (Baretta-Bekker et al.,
1997), es decir, Prax=2.08 mg P mg Cl a* y P,in = 0.52 mg P mg Cl a. Se consideré que el Py
contenido en las muestras monitorizadas era igual al Pn.

Por dltimo, a partir del PID y de la concentraciéon de SST medidas experimentalmente se
calculé el PIP aplicando la Ec. 6.26.

La Figura 6.10 muestra la distribucién de las formas de fésforo obtenidas para los puntos POa,
P1y P2 alolargo de los tres afios de monitorizacidn. Se observa como el PIP es el componente
mayoritario y el PIT supone mas de la mitad del PT en los tres puntos. En el efluente del HAFS
FG1 aumenta el PIP en detrimento del PID, mientras que en el efluente del sistema FG2 sucede
lo contrario. En el punto P2 también se aprecia un aumento del PO y del P;,;.

® Este porcentaje se establecié en funcion de los resultados obtenidos en otra parte de este estudio, los
cuales se detallan en el Capitulo 7.
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Figura 6.10. Fraccionamiento del fésforo en los puntos (a) POa, (b) P1, y (c) P2.

Dado que en el modelo se asumen condiciones de mezcla completa, las concentraciones
iniciales de los componentes corresponden a las concentraciones observadas en los efluentes
de cada sistema (P1 y P2, respectivamente) durante la primera campafia de monitorizacién
(06/04/2009) (Tabla 6.8).

Tabla 6.8. Concentraciones iniciales de los componentes para la modelacién de los sélidos en
suspension, el fitoplancton y el fosforo en los HAFS FG1 y FG2.

Concentracion inicial

Componente Unidades

FG1 FG2
PIT mgPL" 0.401 0.073
PO mgP L™ 0.029 0.030
Pint mgPmgCla’ 0.52 0.52
Xp mgClal® 0.007 0.001
Xsst mg L' 16.5 10.1

6.3.3. Concentracion en la corriente de deposicion atmosférica

En la siguiente tabla se muestran las concentraciones de los distintos componentes en la
corriente de entrada por deposicién atmosférica (C,,). Tal como se ha explicado en el Capitulo
4 de material y métodos, el caudal atribuido a esta corriente es el caudal de lluvia y la
concentracion es la relativa a la deposicién atmosférica total (incluyendo deposicidn seca y
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hameda). En dicha tabla se indica también la carga superficial de entrada de cada componente
asociada a la deposicién atmosférica.

El fitoplancton es nulo en la deposicién atmosférica, por lo que las concentraciones de Xp y Pyt
son cero. La concentracion del componente Xssr es el valor medio de la concentracién de
solidos en suspensién determinada en las 19 muestras analizadas y las concentraciones de PIT
y PO equivalen cada una a la mitad de la concentracién media de fésforo total.

Tabla 6.9. Concentracidn y carga de entrada de los distintos componentes en la corriente de deposicidn
atmosférica.

Concentracidn en la corriente de Carga de entrada por deposicidén
Componente s - -1 - 2 1
deposicion atmosférica (mg L ™) atmosférica (mgm“d™)
PIT 0.376 0.219
PO 0.376 0.219
Pint 0 0.000
Xp 0 0.000
Xsst 86.98 51.25

6.4. Resultados de la modelacion de los sélidos en suspensidn, el fésforo y el
fitoplancton

A continuacién se muestran los resultados obtenidos a partir del modelo desarrollado M1 para
la simulacion de los SST, el fésforo y el fitoplancton. Se estructuran en dos partes: los
resultados obtenidos en los procesos de calibracion y validacion del modelo y los resultados
relativos a la influencia de cada proceso en el balance de los componentes estudiados.

6.4.1. Resultados de la calibracién y la validacion

En primer lugar se muestran los resultados hidraulicos obtenidos en AQUASIM tras aplicar la
Ec. 4.9 y Ec. 4.11 del Capitulo 4 para calcular los valores de la conductividad eléctrica en los
efluentes de FG1 y FG2. Los valores NSE obtenidos entre las series de datos observados y
simulados fueron de 0.85 en FG1 y 0.57 en FG2 (Figura 6.11). Estos resultados indican que la
modelacién llevada a cabo con el software AQUASIM reproduce adecuadamente el
funcionamiento hidraulico de los HAFS estudiados, especialmente de FG1, donde se consigue
un valor de NSE superior a 0.75.
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Figura 6.11. Comparacién entre los valores de conductividad observados y simulados en AQUASIM.
(NSE= coeficiente de eficiencia Nash-Sutcliffe).

Los THR, obtenidos en AQUASIM tienen un valor medio de 1.0 d en FG1 y 1.3 d en FG2,
alcanzandose los valores maximos durante los primeros meses de estudio (Figura 6.12). El
THR, medio en FG1 es muy similar al tiempo de llegada del trazador calculado en el Capitulo 5
para un caudal de entrada medio (Tabla 5.1), lo cual valida la representacién hidraulica
realizada en AQUASIM.

TRH, (d)

O I I I I T 1
Apr-09 Oct-09 Apr-10 Oct-10 Apr-11 Oct-11 Apr-12

—FGl = = FG2

Figura 6.12. Evolucion de los TRH, calculados en AQUASIM para los HAFS FG1 y FG2. Las barras grises
verticales indican los periodos de secado.

Mediante la comparacion de las concentraciones observadas y simuladas de los componentes
en los efluentes de los HAFS FG1 y FG2 se han calibrado los 35 pardmetros incluidos en el
modelo. Las concentraciones que se compararon para calibrar dichos parametros fueron SST,
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Xp, PID, PIP, PO y PT. Se decidié estudiar las fracciones disuelta y particulada del PIT por
separado dado la importancia que tienen en el proceso de eutrofizacion, ya que el PID es la
forma biodisponible del fésforo, el nutriente limitante en el medio estudiado. La calibracidn se
llevé a cabo en el HAFS FG1 y la validacién en FG2.

Se ha obtenido un conjunto de valores de dichos parametros que permiten obtener un buen
ajuste entre las concentraciones observadas y simuladas de SST, fitoplancton y fésforo total,
aunque no hay evidencias suficientes para indicar que es el Unico conjunto posible.

Para llevar a cabo la calibracion, en primer lugar se asigné a los parametros los valores
indicados en las referencias bibliograficas citadas, manteniéndolos invariables siempre que fue
posible y modificdndolos cuando fue necesario para reproducir las condiciones observadas en
los sistemas estudiados.

Los valores obtenidos para cada parametro tras el proceso de calibracién se muestran en la
Tabla 6.10.

Los primeros parametros a calibrar fueron los relativos a la resuspensién por la accion del
viento, es decir, los parametros a y B. Se representaron las concentraciones de SST observadas
respecto a las velocidades maximas diarias del viento registradas en la estacion meteoroldgica
de Picassent (ubicada a 13 km de distancia de los humedales artificiales) y se ajustaron a la
funcién exponencial representada en la Ec. 6.8. Para eliminar las posibles interferencias
ejercidas por las macrdfitas emergentes (por ejemplo, reduccion de la velocidad del viento y/o
atrapamiento de los SST) se han utilizado las observaciones realizadas en FG1 a partir de
noviembre de 2009, cuando la CV en este sistema era nula (Figura 6.13)°.

La funcién exponencial ajustada a los valores observados presenta un valor a = 6-10°y B = 7.4,
con una concentracién de SST de fondo (SST,) de 40 mg L™, los cuales no son producidos por la
accion de resuspensioén del viento.

Si se comparan los valores a y B calibrados con los obtenidos por Cézar et al. (2005) (a=0.0405,
B=2.58) se observa que los valores de B presentan el mismo orden de magnitud mientras que
el obtenido para a es mas pequefio.

9 . .
También se representaron las concentraciones de SST en el efluente del HAFS F4 para aumentar el
numero de observaciones realizadas en todo el rango observado de velocidades del viento.
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Tabla 6.10. Parametros cinéticos del modelo de SST, fosforo y fitoplancton (M1).

Parametro Descripcidn Valor Referencia
axp Coeficiente de extincion luminica de X, (L mg':l m™). 8.8 (1)
Dop Coeficiente de difusién de PID (m” d™). 6.34-10° (2)
Fro Fraccion de P que se recicla como PO en la muerte/respiracion de 0.8 (3)
Xp.
frop Fraccidn particulada del fésforo orgdnico. 0.34 E.E.
For Fraccion del P resuspendido como PO. 0.5 E.E.
Gmax Velocidad méxima de crecimiento del Xp (d'l). 2 (4)
ipxp Ratio P:clorofila a en X, (mg P mg Cl al). 1.04 E.E.
TSSXp Contenido de SST en X, (mg dw mg Cl al). 68.49 E.E.
I Intensidad luminosa de saturacion (ly d™h. 150 E.E.
Kavi Constante de resuspensidn por accion de la avifauna (mg m’ Lt d™). 1081 E.E.
Ky Coeficiente de particion del fésforo inorganico (L mg'l). 0.07-0.19 E.E.
Keibup Coeficiente de saturacién del PID en la toma de P por X, (mg P L'l). 0.0005 E.E.
Kgifusea  Coeficiente de variacion de la difusion entre el agua y los 0.4 E.E.
sedimentos.
koo Coeficiente de saturacién del OD en la mineralizacidon del PO (mg 2.0 E.E.
0, LY.
Koo xp Coeficiente de saturacion del OD en la respiracion de Xp (mg 0, L™). 0.2 (5)
Keo Coeficiente de extincién luminica del agua pura (m'l). 0.1 E.E.
Kmin po Tasa de mineralizacion de PO (d'l). 0.22 (4)
K, Velocidad de muerte de X, (d’l). 0.1 (5)
Kresp Velocidad de respiracién de Xp (d™). 0.1 (5)
Kveg res Constante de atrapamiento de la CV en los procesos de 0.1 E.E.
resuspension.
Kveg sed Constante de atrapamiento de la CV en los procesos de 9 E.E.
sedimentacion.
Pmax Concentracién maxima de P;,, acumulado por el X, (mg P mg Cl a™). 2.08 (6)
Pmaxuptake Tasa maxima de toma de fésforo por X, (mg P mg Cl at d'l). 1.28 (7)
Prin Concentracién minima de P;,, acumulado por el X, (mg P mg Cl a™). 0.52 (6)
Vs po Velocidad de sedimentacion de PO (m d™). 0.07 E.E.
Vs pir Velocidad de sedimentacién de PIP (m d™). 0.04 E.E.
VsssT Velocidad de sedimentacién de Xssr (m d™). 0.07 E.E.
Vs xp Velocidad de sedimentacién de Xp (m d'l). 0.07 E.E.
a Primer coeficiente de resuspension por accion del viento. 6-10° E.E.
B Segundo coeficiente de resuspension por accién del viento. 7.4 E.E.
Bgitup Coef. de correccidn de la temperatura para la difusion de PID. 1.023 (8)
B¢ Coef. de correccidn de la temperatura para el crecimiento de Xp, 1.068 (4)
B min PO Coef. de correccion de la temperatura para la mineralizacién del 1.08 (4)
PO.
0, Coef. de correccién de la temperatura para la muerte de Xp. 1.02 (4)
Bresp Coef. de correccién de la temperatura para la respiracion de Xp. 1.045 (4)

(1): Belda (2015), (2): Li & Gregory (1974), (3): Martin (1998), (4): Ambrose et al. (1988), (5): Reichert et
al. (2001), (6): Baretta-Bekker et al. (1997), (7): Onandia et al. (2015), (8): Reddy & Delaune (2008), E.E.:
este estudio.
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Figura 6.13. Correlacién entra la velocidad maxima del viento y la concentracidn de SST. Los circulos
representan las concentraciones en el efluente de FG1 y los rombos en el efluente de F4.

Teniendo en cuenta que los HAFS FG1 y FG2 estan orientados en direccidn noroeste, que el
viento sopla predominantemente del este (Figura 6.14) y que la resuspensidn puede ocurrir en
cualquier punto del humedal, se utilizd un valor del fetch equivalente a la mitad de la anchura
de cada humedal. Por lo tanto, el fetch utilizado para el calculo de la resuspension ejercida por
el viento en FG1 fue de 75.1 my en FG2 de 80.7 m.

N (5.3; 8.9) 7%

30%
25%
NO (6.0; 12.5) 8% sog NE (4.8; 7.5) 23%
15%
10%
0 (7.0;13.1) 23% Q% > E(4.7;10.0)29%
SO (5.4; 9.4) 3% SE (4.5; 7.5) 5%

S (4.4;5.8) 2%

Figura 6.14. Frecuencia en la direccidn del viento medido en la estacidon meteoroldgica de Picassent.
, . . . . . s . -1 . .z
Entre paréntesis se indican las velocidades media y maxima (m s ) en cada direccion.

A partir de los calados medios de la columna de agua en FG1 y FG2 (0.22 m y 0.18 m,
respectivamente) se aplicé la Ec. 6.9 para calcular la velocidad minima del viento capaz de
resuspender el sedimento (W,). En el HAFS FG1 se obtuvo Wy =3.15m sy en FG2 Wy =2.5m

-1
S,
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A continuacién se procedié a la calibracién del resto de los pardmetros implicados en los
procesos de sedimentacién y resuspension de 10s SST (Vs xsst) Kveg seds Kveg res Y Kavi). LOs valores
de estos tres ultimos pardmetros se establecieron en funcidén a nuestras experiencias previas,
ya que no se habian utilizado en publicaciones anteriores y por lo tanto no existen valores
bibliograficos de referencia. Los valores obtenidos para los coeficientes de atrapamiento de la
CV en los procesos de sedimentacién y resuspension muestran que el efecto de atrapamiento
de la vegetacion emergente es mayor en la sedimentacion (Kyegsea = 9) que en la resuspension
(Kveg res = 0.1).

La evolucién de la resuspension por efecto de la avifauna se muestra en el Figura 6.15. Se
observa como durante el comienzo de la primavera (desde mediados de febrero hasta
mediados de mayo) se produce la mayor resuspensién por las aves. Esto es debido al ciclo
anual de cultivo de los campos de arroz que rodean los humedales artificiales estudiados, ya
gue durante estos meses se secan los campos de arroz colindantes para realizar labores
agricolas y las numerosas aves que habitan en estos campos se desplazan hacia las zonas que
se mantienen cubiertas de agua (entre otras, el Tancat de la Pipa) (Rodrigo et al., 2013b). El
valor calibrado para la K,,; fue de 1081 mg m?Ltdt
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Figura 6.15. Evolucién de la resuspension por accién de la avifauna (Kavi
de estudio en los HAFS FG1y FG2.

Al resto de parametros del modelo se les asignaron inicialmente los valores habitualmente
encontrados en la bibliografia y algunos de ellos se modificaron para mejorar los ajustes entre
las concentraciones observadas y simuladas para los componentes estudiados.

La calibracidn fija las velocidades de sedimentacién de los SST y del resto de componentes
particulados (0.04 - 0.07 m d!) en valores muy similares al que cita Ambrose et al. (1988) como
valor de referencia (0.1 m d™).

Respecto a la toma de fésforo inorganico disuelto por el fitoplancton, el coeficiente de
saturacion kpip yp Se calibré en un valor bajo (0.0005 mg P L), con lo cual la limitacién ejercida
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por dicha concentracidn es minima, incluso a bajas concentraciones de PID en la columna de
agua.

La difusidon del fésforo inorganico disuelto se modeld utilizando el valor del coeficiente de
difusién en agua (Dyp) citado por Li & Gregory (1974). En este trabajo se indican diferentes
valores del coeficiente de difusién dependiendo del estado de hidratacién en el que se
encuentre el fésforo (H,PO,, HPO,%, PO43'). Dado que los datos experimentales disponibles no
permiten diferenciar entre estos tipos de moléculas y que los valores de estos coeficientes son
muy parecidos (con una diferencia maxima entre ellos del 27%) se utilizé el valor medio citado
en dicha referencia, correspondiente al ion HPO,”.

El valor del coeficiente de modificacidn de la difusion para la interfaz agua-sedimentos (Kgi, sed)
se calibré en 0.4. Este es un valor razonable para estos sistemas, ya que incluye los efectos de
la tortuosidad y la porosidad, y esta ultima fue determinada en 0.6 — 0.7 por Hernandez-
Crespo (2013a) en un punto del lago de |’Albufera cercano a los HAFS FG1 y FG2.

Dado que se desconocen las concentraciones de PID en el agua intersticial de los sedimentos
de FG1 y FG2 y que la direccion de este flujo en humedales siempre es desde los sedimentos
hacia la columna de agua (Reddy & Delaune, 2008) se utilizé el valor medio de la
concentracién medida por Martin (1998) en el agua intersticial del sedimento de I’Albufera,
que fue 2.96 mg P L™ (Pseq).

El contenido de fosforo en el sedimento (ip.q) fue establecido en el valor medio obtenido en
los andlisis realizados en los sedimentos de FG1y FG2, es decir, 1.43-10* mg P mg dw™.

Tal como se muestra en las siguientes figuras, el modelo desarrollado simula
satisfactoriamente el funcionamiento observado en los sistemas objeto de estudio para todas
las variables estudiadas. Para algunos componentes, los resultados obtenidos en el
procedimiento de validacién son incluso mejores que los obtenidos en la calibracién, lo cual
pone de manifiesto la robustez del modelo.
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Figura 6.16. Evolucion temporal de las concentraciones observadas y simuladas de SST y fitoplancton en
FG1 (calibracién) y FG2 (validacidn). Los triangulos representan las concentraciones de entrada, los
circulos las concentraciones observadas de salida y la linea las concentraciones simuladas de salida. Las
barras grises indican los periodos de secado de los HAFS.

Respecto a los SST, el modelo representa de forma adecuada las concentraciones alcanzadas
en los efluentes de ambos sistemas. En FG1 se alcanzan a menudo concentraciones de SST en
el efluente que son mayores que en el influente y el modelo es capaz de reproducir dichos
incrementos (Figura 6.16) debido al efecto de los procesos que aumentan la concentracion de
SST, es decir, la resuspension por el viento y las aves y el crecimiento del fitoplancton. En la
Tabla 6.11 se observa que la concentracidn media simulada de salida de FG1 es mayor que la
de entrada, tal como sucede con los valores medidos. Sin embargo, resulta dificil reproducir los
valores superiores a 100 mg L™. La simulacién de los SST en FG2 también es adecuada, el
modelo reproduce el descenso en las concentraciones medias de salida e incluso se alcanza un
valor medio de RMSE inferior al del sistema anterior.

En cuanto al fitoplancton, el modelo representa satisfactoriamente las concentraciones
alcanzadas en ambos sistemas. Cabe destacar la bondad del ajuste conseguido pese a la
similitud de las concentraciones entre los puntos de entrada y salida en cada humedal. En el
humedal FG1 la diferencia de concentraciones observada entre el influente y el efluente fue
del 27%, mientras que en FG2 esta diferencia sélo alcanza el 8%. Pese a esta dificultad para
reproducir el funcionamiento de los sistemas, se obtuvieron ajustes adecuados en los dos
HAFS.

En la Figura 6.17 se muestran las evoluciones temporales de las formas de fésforo, tanto
simuladas como observadas. No obstante, sdlo el PID y el PT han sido medidas
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experimentalmente, mientras que el resto de formas (PIP y PO) se han calculado a través de la
fragmentacion del fosforo detallada anteriormente, lo cual debe tenerse en cuenta para
interpretar el ajuste de dichas variables.

La calibracion del PID y PIP en el HA FG1 dio como resultado un valor de Ky = 0.19 L mg™' y se
consiguieron ajustes apropiados para dichas variables. Se laminaron los picos de entrada de
fosfatos, que ocasionalmente superaron los 0.5 mg P L', reduciéndolos hasta las bajas
concentraciones observadas en el efluente. La concentracién media de PID simulada en el
punto P1 es practicamente igual a la medida experimentalmente (Tabla 6.11).

Sin embargo, la validacién en FG2 no permitié confirmar el valor de K4 en este sistema. Por una
parte, la aplicacion del valor de 0.19 L mg™* daba lugar a concentraciones de PID en P2 menores
gue en P1, mientras que los valores medidos en la monitorizacion indicaban lo contrario; por
otra parte, se obtenian valores de RMSE muy altos. El coeficiente de particiéon es un pardmetro
gue depende de la naturaleza de los SST sobre los que se adsorbe el PID y se observé que estos
podian ser diferentes en FG1 y en FG2, tal como indicaba la variacién del porcentaje de sélidos
voldtiles en suspension (30% y 35%, respectivamente). Por lo tanto se decidid modificar el
valor de K4 para el HAFS FG2. El valor de K4 para el humedal FG2 fue de 0.07 L mg™. El ajuste asi
conseguido fue satisfactorio, ya que las concentraciones de salida simuladas fueron muy
similares a las observadas (Figura 6.17).

Los ajustes conseguidos para el PIP y el PO también fueron adecuados, reproduciéndose las
tendencias observadas durante el periodo de estudio.

Por ultimo, el modelo reproduce adecuadamente la evolucién del fésforo total, tanto en el
proceso de calibracién como en el de validacidn. Los resultados obtenidos son satisfactorios, y
mas aun teniendo en cuenta que el PT es una variable secundaria del modelo, es decir, no se
incluye como un componente de éste sino que se calcula a partir del fésforo contenido en el
resto de parametros (Ec. 6.27). La concentracion media simulada en FG1 es igual a la
concentracion media observada en el punto P1.
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Tabla 6.11. Concentraciones medias y RMSE obtenidos en los procesos de calibracion y validacién.

Xsst Xp PID PIP PO PT
(mg dw L’l) (mgCla L’l) (mgP L’l) (mgP L’l) (mgP L’l) (mgP L’l)

FG1 (calibracion)

Concentracién media

. 40.5 0.055 0107 0132 0033  0.359
influente

Concentracién media 52.0 0.040 0.025 0205 0038  0.330
observada efluente

Concentracion media 44.5 0.043 0026  0.182 0035  0.330

simulada efluente
RMSE 334 0.035 0.046 0.189 0.014 0.214

FG2 (validacidn)

Concentracién media

) 51.5 0.040 0.024 0202 0038 0328
influente

Concentracién media 23.1 0.037 0.045 0091 0035  0.227
observada efluente

Concentracion media 26.9 0.031 0049 0076 0024 0214
simulada efluente

RMSE 28.1 0.031 0.065 0.094  0.017  0.112

En la Figura 6.18 y Figura 6.19 se muestra una representacidn diferente de la comparacion
entre las concentraciones observadas y simuladas en los sistemas FG1 y FG2. Para cada
componente, se agrupan las concentraciones obtenidas durante el periodo de estudio por
meses del afio. Las concentraciones observadas se representan mediante box-plots mensuales
y para las concentraciones simuladas se muestran los valores medio, maximo y minimo para
cada uno de los meses. De esta forma es posible comparar, en base mensual, las
concentraciones medias simuladas y observadas descartando los valores anémalos. En cada
box-plot, la linea central negra indica la concentracién media observada. En las cajas dibujadas
en color gris, el extremo superior marca el tercer cuartil, la subdivision intermedia la mediana
y el extremo inferior el primer cuartil, siendo el rango intercuartilico la diferencia entre el
tercer y el primer cuartil. Los extremos de las cajas, o bigotes, muestran los limites superior e
inferior (tercer cuartil mas 1.5 veces el rango intercuartilico y primer cuartil menos 1.5 veces el
rango intercuartilico, respectivamente). Los valores observados superiores e inferiores a dichos
extremos se consideran valores atipicos y se representan mediante puntos. Las lineas
discontinuas muestran las concentraciones maxima y minima simuladas en el mes
correspondiente y la linea continua une las concentraciones medias simuladas para cada mes
durante el periodo de estudio.
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Figura 6.18. Comparacion entre los box-plot de las concentraciones de SST y fitoplancton observadas y
las concentraciones simuladas medias, maximas y minimas para cada mes, en FG1y en FG2.

En el caso de los SST se observa que las concentraciones medias simuladas son muy similares a
las observadas durante muchos meses, incluso llegan a ser iguales en alguno de ellos (junio
agosto y diciembre en FG1; junio, julio, agosto y septiembre en FG2). Asi mismo, el rango de
valores descrito por las concentraciones minimas y maximas simuladas abarca, en la mayoria
de casos, las concentraciones observadas descritas por los box-plot. Esta representacion
también permite observar que las concentraciones de SST mayores de 100 mg L™ en FG1, que
el modelo no alcanzaba a simular de forma precisa (Figura 6.16), se corresponden con valores
andmalos de los meses de abril y octubre (157.33 mg L el 18/04/2011 y 177.85 mg L™ el
04/10/10).

En el caso del fitoplancton, el ajuste conseguido para las concentraciones medias en algunos
meses es muy satisfactorio (enero, abril, agosto, septiembre y diciembre en FG1; enero, julio,
agosto y octubre en FG2), aunque la variabilidad mensual es mayor que la observada para los
SST.

En las representaciones de Xsst y de Xp se observa como los resultados de la validacidn son
incluso mejores que los de la calibracion.

En cuanto al PID, las concentraciones son habitualmente muy bajas (0.05 mg P L™), sobre todo
en FG1, por lo que en muchos meses es dificil dibujar el box-plot. En la Figura 6.19 se observa
que el modelo reproduce estos valores bajos y las concentraciones observadas y simuladas
estan en el mismo orden de magnitud. El ajuste en base mensual es mejor en el proceso de
calibracién que en el de validacion, donde las concentraciones simuladas durante los meses de
junio y julio son menores que las observadas. Esto es debido a que en los periodos estivales de
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los afios 2010 y 2011 la concentracion a la salida de FG2 aumenta respecto a su entrada y el
modelo no lo reproduce adecuadamente. Una hipdtesis es que este PID sea liberado por
difusion durante las épocas mas cdlidas del afo a partir del fésforo acumulado en el
sedimento, lo cual ya se observd en los HHAA construidos en el lago Apopka (Dunne et al.,
2015). Aunque la formulacion matematica del proceso de difusién incluye el efecto de Ila
temperatura, el modelo no representa otros cambios biogeoquimicos, tales como los cambios
en el potencial redox, y tampoco considera la acumulacion de fésforo en el sedimento sino que
le asigna una concentracién constante a lo largo del tiempo.

El ajuste conseguido para el PT es satisfactorio para todos los meses del afo en los dos
sistemas, con la Unica excepcion del mes de julio en FG1. En este caso, los valores simulados se
encuentran en el rango bajo de los observados.
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Figura 6.19. Comparacion entre los box-plot de las concentraciones de PID y PT observadas y las
concentraciones simuladas medias, maximas y minimas para cada mes, en FG1y en FG2.

En cuanto al crecimiento del fitoplancton, en la Figura 6.20a se observa como la limitacion
luminica es elevada en los dos sistemas, ya que los valores para G, son inferiores a 0.4. Esta
limitacion es mayor en FG2, donde la existencia de una mayor cobertura vegetal impide que
una fraccién mas grande de radiacidn solar alcance la ldmina de agua (Figura 6.20b). De hecho,
la evolucion temporal de esta limitacién coincide con la evolucién de la cobertura vegetal
presente en los humedales, dandose los valores de G,=0 cuando la cobertura vegetal es del
100% y aumentando cuando la vegetacion disminuye.
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Figura 6.20. Evolucion temporal de (a) la limitacion luminica en el crecimiento del fitoplancton y (b) la

cobertura vegetal en los HAFS FG1 y FG2.

Un aspecto muy importante a considerar en estos sistemas de tratamiento es la masa
eliminada, por lo que en este apartado se analiza la capacidad del modelo para reproducir la
masa eliminada a lo largo del tiempo. Es decir, se calcula la diferencia entre la masa total de un
componente que ha entrado al sistema en un momento determinado y la masa total que ha
salido del sistema y se comparan los calculos realizados con las concentraciones efluentes
observadas y simuladas. Esta determinacién permite evaluar la adecuacién del modelo
respecto a su capacidad para representar el funcionamiento global del sistema en la
eliminacion de un componente determinado. A continuacién se muestran los resultados
obtenidos para las variables medidas experimentalmente en los puntos de monitorizacién POa,
P1y P2, es decir, para SST, Xy, PID y PT.
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El modelo reproduce satisfactoriamente la masa de SST eliminada en los HAFS estudiados a
escala real durante tres afios. De hecho, es capaz de simular el cambio de tendencia observado
en FG1, donde el sistema elimina solidos hasta abril de 2010 y a partir de este momento se
produce una generacién neta de SST (Figura 6.21). Este cambio de tendencia puede ser debido
a la pérdida de la cobertura vegetal. Un cambio similar fue observado por Kadlec (2006) en el
efluente del humedal H1 en Tres Rios, donde se pasé de una concentracién de 2 mg L™ de
solidos en el efluente durante los afios en que el humedal tuvo una buena cobertura vegetal a
concentraciones de hasta 40 mg L™ cuando la cobertura vegetal fue inexistente.

Respecto al fitoplancton, la reproduccién de la masa de clorofila eliminada durante los tres
afos estudiados en FG1 es satisfactoria, tal como ya evidenciaba la comparacién entre las
concentraciones observadas y simuladas. La simulacién de la masa eliminada en FG2 es
también adecuada hasta junio de 2010, momento a partir del cual se produce una generacién
de fitoplancton en el sistema que el modelo no reproduce adecuadamente. Este cambio de
tendencia en la eliminaciéon de las microalgas puede estar relacionado con las macrofitas
emergentes, ya que el momento en el que se produce este punto de inflexidon coincide con el
inicio del decaimiento de la cobertura vegetal en FG2.

20 4 FG1 120 -
FG2
10
100
0 <
_16b|: -09 oct-09 abr. .-10  abr.-11 oct-11 abr.-12 80
I I
-] -20 | 2 60
x -
g 0 P 40
a 40 | Qo a
e
50 - ° % 20
°
60 1 °°°°o 0 < T .
-70 - abr.-09 oct-09 abr.-10 oct-10 abr.-11 oct-11 abr.-12
45 40 -
40
35 30 -
30 4 20
S 25 =
v}
2 20 | £ 10 -
. <
10 | 0 < ; . - 5o wlg :
5 | abr-09 oct-09 abr.-10 oct.-10 abr}’f; ot qge0 abr.-12
[} @©
0 : -10 - oajbm

abrl-09 oct-09 abr-10 oct-10 abr-11 oct-11 abr.-12

Figura 6.21. Masas de SST y fitoplancton eliminadas acumuladas en FG1 y en FG2. Los puntos
representan las masas observadas y la linea la masa simulada.

En cuanto al fésforo inorganico disuelto, el modelo reproduce de forma apropiada la masa
eliminada acumulada en ambos sistemas y durante todo el periodo de estudio ya que las
masas eliminadas observadas y simuladas son practicamente iguales (Figura 6.22).

La tendencia de eliminacion de PT es positiva en los dos sistemas y es simulada
satisfactoriamente por el modelo.
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Figura 6.22. Masas de PID y PT eliminadas acumuladas en FG1 y en FG2. Los puntos representan las
masas observadas y la linea la masa simulada.

6.4.2. Resultados del balance de SST, PT y fitoplancton

A continuacidn se presentan los balances para los sdélidos totales en suspension, el fésforo
total y el fitoplancton indicando la contribucién de cada proceso a la eliminacién o generacién
de cada componente. Se han incluido en el analisis los procesos que aumentan o reducen la
concentracién del componente en cuestion, pero no los que implican una transformacién de
una forma en otra. Por ejemplo, en el balance del PT no se ha incluido el proceso de
mineralizacién ya que en él no se elimina fésforo sino que se produce una transformacion del
fésforo organico en inorganico. Se ha considerado la sedimentacion como un proceso de
eliminacion porque implica la salida del componente en cuestidon de la columna de agua y su
incorporacion a la capa de sedimentos, la cual queda fuera del marco incluido en el balance.

En la Tabla 6.12 se indican los procesos considerados en el balance de cada pardmetro. En
fondo gris se indican los procesos que incrementan la masa en el balance de cada variable y en
fondo blanco los que la reducen.

El mismo cddigo de colores se ha utilizado en la Figura 6.23, Figura 6.25 y Figura 6.26, donde se
indica la contribucion de cada proceso a la eliminacidn y/o generacion de cada variable. Asi, la
masa y el porcentaje asociado a cada proceso se calcula respecto a la masa total que entra en
cada sistema, es decir, respecto al sumatorio de la masa de entrada con el influente, con el
agua de deposicién atmosférica y con la masa aportada por los procesos que generan dicha
variable. Por lo tanto, los porcentajes mostrados a la salida del sistema no reflejan el
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rendimiento de eliminacién del humedal, sino la masa que sale con el efluente respecto a la
masa total de entrada.

En la Tabla 6.12 también se incluye el efecto de cada proceso en los balances estudiados, en
unidades de mg m?d™.

En el balance de los SST (Figura 6.23) se observa que de la cantidad total que entra a los
sistemas (3.37-10° kg en FG1 y 3.12-10° kg en FG2) alrededor de la mitad de la masa proviene
del caudal influente. El resto de masa es aportada por la resuspensién provocada por las aves y
por el viento, siendo mayor la generada por este ultimo proceso. Asi mismo, las contribuciones
de los SST que entran con la deposicion atmosférica y los generados por el crecimiento del
fitoplancton son pequefias (alrededor del 2%). No obstante, conviene destacar que en el
calculo de la deposicidon atmosférica no se incluyen las escorrentias superficiales producidas
durante los episodios lluviosos.

La observacién de las tasas de eliminacién superficial que se muestran en la Tabla 6.12 (mg m™
d?) indica que ambos procesos de resuspensidn son mayores en el HA FG1l y que la
sedimentacion es mayor en FG2. Esta diferencia de comportamiento entre ambos humedales
es debida a la mayor cobertura vegetal existente en FG2, la cual incrementa la sedimentacion y
reduce la resuspension.

Las tasas de sedimentacién obtenidas para estos sistemas son muy similares a algunos de los
valores recogidos en la revision realizada por Harter & Mitsch (1998). El rango de valores
citado en este estudio es muy amplio, ya que se muestran valores que van desde los 38.35 mg
m? d* hasta los 1.2:10° mg m™ d*. Concretamente, las tasas obtenidas en FG1 y FG2 son
comparables con los resultados obtenidos por Mitsch et al. (1977) y Mitsch et al. (1979) (15.4y
9.7 g m?2 d™). Kadlec & Knight (1996) referenciaron tasas de sedimentacidn y resuspension de
33.3gm?d" y 26.6 g m?>d”, respectivamente, para el humedal EW3 de Des Plaines (lllinois),
las cuales son sensiblemente mayores a las registradas en este estudio.

En la Figura 6.23 también es posible observar que en el HA FG2 se produce una eliminacion
neta de SST, ya que la masa en la salida es menor que en la entrada, mientras que en FG1 se
produce una generacion. La tasa total de eliminacion de SST registrada en FG2 durante el
periodo estudiado (6275 mg m™> d™) es muy similar a la obtenida entre los afios 2006 y 2007
(5093 y 6951 mg m>d™, respectivamente) en los HAFS aplicados al tratamiento de las aguas
hipereutroéficas del lago Apopka (Dunne et al., 2012).

Si se compara la tasa de eliminacién del fésforo particulado en el tratamiento de las aguas del
lago Apopka (3.75 mg m? d), cuya eliminacion se atribuye mayoritariamente a la
sedimentacion (Dunne et al., 2012, 2015), se observa que es sensiblemente menor a las
obtenidas en este estudio.
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Tabla 6.12. Lista de procesos y contribucién de cada uno de ellos a los balances de SST, PTy X, en FG1ly

FG2.
Consumo Generacién
FG1 FG2 FG1 FG2
Xsst (mg dw m” d_l)
Muerte de X, 56.0 41.5 Crecimiento de Xp 44.7 16.3
Respiracién de Xp 51.4 36.7 Resuspension por las aves 4129.7 3191.9
Sedimentacion de Xp 206.5 160.4 Resuspension por el viento 8142.8 5189.4
Sedimentacién de Xssr 6447.8 14433.9
TOTAL 6761.48 14672.5 TOTAL 12317.2 8397.6
PT(mgPm~”d?)
Sedimentacién de Xp 3.1 2.4 Difusién 1.7 1.8
Sedimentacion de PIP 11.9 22.1 Resuspension por las aves 0.6 0.5
Sedimentacion de PO 1.7 4.4 Resuspension por el viento 1.2 0.8
TOTAL 16.7 28.9 TOTAL 3.5 3.1
Xp(mgCla m? d'l)
Muerte de Xp 0.8 0.6 Crecimiento de Xp 0.7 0.2
Respiracion de Xp 0.8 0.5
Sedimentacién de Xp 3.0 2.3
TOTAL 4.6 34 TOTAL 0.7 0.2
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Figura 6.23. Balance de los sdlidos totales en suspensién (kg dw) en FG1y FG2 entre abril de 2009 y abril
de 2012.

A la vista de la importancia de la cobertura vegetal y de los procesos de resuspension en la

simulacién de los SST y con el objetivo de evaluar los cambios en los resultados obtenidos si no

se tuviera en consideracion alguno de estos factores, se han realizado distintas simulaciones

en las que se excluye, primero, el efecto de la cobertura vegetal, y posteriormente el efecto de

ambos procesos de resuspension (Figura 6.24).

En el humedal FG1 la diferencia conseguida al modelar los SST con y sin efecto de la vegetacion

emergente es muy pequefia, ya que la cobertura vegetal existente en el sistema fue baja. Al

contrario sucede en FG2, donde la modelacion de los SST sin incluir el efecto de la CV produce

resultados opuestos a los observados: el sistema estaria exportando mas sélidos de los que le

entrarian.

La no inclusidn del efecto de la resuspension da como resultado una sobrevaloracion de la

capacidad de eliminacion del sistema, especialmente en FG1, donde se llegaria a obtener una
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eliminaciéon neta de sdélidos en suspensién, mientras que en el sistema real sucedid lo
contrario.
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Figura 6.24. Masa de SST eliminada acumulada observada (puntos), simulada por el modelo desarrollado
(Iinea continua), simulada sin incluir el efecto de la CV (linea punteada larga) y sin incluir el efecto de la
resuspension (linea punteada corta) en (a) FG1y (b) FG2.

En el caso del fésforo total, los balances realizados indican que la mayoria de la masa entra al
sistema a través del influente (97 y 96%, respectivamente). Por lo tanto, la contribucién del
fésforo contenido en la deposicién atmosférica y el aportado por los procesos de resuspension
y difusién es minima. Esta diferencia en el efecto de la resuspension en los balances de PT y de
SST es debida al bajo contenido de fésforo en el sedimento (1.43-10” mg P mg dw™) si se
compara con el rango citado en Kadlec & Wallace (2009) (1.47-10™- 4.09-10° mg P mg dw™).
Asi mismo, el aporte de fésforo mediante la difusién del PID desde la capa de sedimentos a la
columna de agua es pequefio en los dos sistemas estudiados.

En el caso de que la difusion pudiera ser un proceso notable dentro del ciclo global del fésforo
en un HAFS determinado, convendria incrementar el grado de detalle de la modelacién de este
proceso. Ademas de la temperatura del medio, la difusién depende del pH, las condiciones
redox, la presencia de nitrato y la biogeoquimica del sedimento (Wu & Hua, 2014).

En cuanto a la eliminaciéon del fdésforo, la mayoria se elimina mediante sedimentacion,
especialmente del PO. La sedimentacién de PIP tiene una contribucidon baja en los dos
humedales, siendo menor en FG1, donde el PIP supone una menor fraccidn del PT (37% en POa
frente al 62% en P1). El fésforo eliminado mediante sedimentacién de X, también es muy bajo
(3%). Estos resultados coinciden con la afirmacién realizada por Braskerud (2002), segun la
cual la sedimentacion es el principal mecanismo de eliminacion de fésforo en los humedales
artificiales (entendiéndose que hace referencia a los de flujo superficial).
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Figura 6.25. Balance del fosforo total (kg P) en (a) FG1y (b) FG2 entre abril de 2009 y abril de 2012.
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Figura 6.26. Balance de la biomasa fitoplancténica (kg Cl a) en (a) FG1y (b) FG2 entre abril de 2009 y
abril de 2012.

En cuanto al ciclo del Xp, la masa de fitoplancton que ha crecido dentro de los dos sistemas es
muy pequefia si se compara con la que entra a través del influente y la mayor parte de la
eliminacion se lleva a cabo mediante la sedimentacion. Asi mismo, todas las tasas calculadas
(Tabla 6.12) son mayores en el humedal artificial FG1 porque la concentracién de fitoplancton
que entra a este sistema es mas elevada.

Por otra parte, ni en el modelo ni en el balance realizado se ha incluido el fésforo afiadido a la
masa de agua procedente de las excreciones de la avifauna. Este aporte puede ser, en algunos
casos, una entrada considerable de nutrientes. Por ejemplo, Manny et al. (1994) determinaron
que la calidad de las aguas del lago Wintergreen (Michigan, EEUU) se degradaba por los
aportes procedentes de las defecaciones de la avifauna, los cuales suponian el 70% del fosforo
y el 27% del nitrégeno aportados externamente al lago.

Para estimar la magnitud de dichos aportes en los HAFS FG1 y FG2 se ha calculado la masa de
fosforo excretada por la especie dnade azuldn (Anas platyrhynchos), que supone casi el 60% de
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las aves contabilizadas en los HHAA del Tancat de la Pipa. El fésforo excretado por cada
individuo de estas especie es de 0.18 g P d™* (Chaichana et al., 2010), lo que supone un aporte
medio durante el periodo de estudio de 7.50 g P d™" en FG1y 8.36 g P d* en FG2, con valores
méximos que superan los 25 g P d™* durante los meses de abril y mayo (Figura 6.27), cuando se
secan los campos de arroz colindantes y muchas aves acuden al Tancat de la Pipa. El fésforo
promedio aportado por los excrementos de Anas platyrhynchos supone el 0.46% del fosforo de
entrada desde el lago de I’Albufera al HAFS FG1y el 0.65% al FG2.
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Figura 6.27. Aportes de fésforo (g P d’l) introducidos a (a) el HAFS FG1 y (b) el HAFS FG2 por el caudal
influente y por las excreciones de Anas platyrhynchos.

Estos aportes de fésforo producidos por las excreciones de las aves suponen un porcentaje
muy bajo respecto al fésforo total influente en los HAFS FG1 y FG2. Ademas, todo este aporte
no se produce directamente en el agua, sino que una parte de él se puede depositar sobre las
motas que rodean los HHAA (CHJ, 2011), lo cual retarda su aporte al agua y ademas puede
darse cierto efecto de adsorcidn y/o filtracidn por la tierra vegetal que forma dicha mota.

Por lo tanto, el aporte de fosforo producido por las excreciones de las aves en los HAFS FG1 y
FG2 puede considerarse despreciable durante el periodo de estudio, y ello justifica que no
haya sido incluido en el modelo desarrollado.

6.5. Conclusiones de la modelacion de los sélidos en suspensidn, el fésforo y el
fitoplancton

En este capitulo se ha desarrollado un modelo mecanicista que permite simular los sélidos en
suspension, el fésforo total y el fitoplancton en humedales artificiales de flujo superficial
aplicados al tratamiento de aguas eutrdéficas. El modelo ha sido exitosamente calibrado y
validado utilizando el software AQUASIM mediante la simulacién de dos sistemas a escala real
que han tratado durante tres afios parte del agua hipereutrofizada del lago de I’Albufera de
Valéncia (Espafia).

Una de las contribuciones mds destacables de este modelo es la capacidad para simular las
condiciones de funcionamiento del sistema a escala real, es decir, las interacciones que se
producen entre el humedal artificial y el medio en el que se integra. De este modo, el modelo
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es capaz de simular los efectos producidos por la actividad de la avifauna y por la accidn de la
velocidad del viento dentro del humedal.

Por otra parte, el modelo simula el efecto de la vegetacién emergente sobre las variables
particuladas estudiadas y lo hace utilizando la cobertura vegetal, un parametro facil de
monitorizar y valido para el propdsito que se persigue. Los efectos incluidos son el
atrapamiento de los sélidos en suspension en los procesos de sedimentacion y resuspension y
el efecto de sombra en el crecimiento del fitoplancton. El modelo demuestra que el efecto de
atrapamiento producido por la cobertura vegetal es mayor en los procesos de sedimentacion
de SST que en los de resuspension.

Otra contribucidn importante es la cuantificacién del efecto de los procesos que intervienen en
los ciclos de cada variable. Con ello se ha podido determinar que la contribucion del
fitoplancton al ciclo de los sélidos en suspensidon en los sistemas estudiados es pequefia,
siendo la sedimentacién de los SST el principal proceso de eliminacién y la resuspensién por
accién del viento el que mas sélidos aporta. Asi mismo, la cobertura vegetal ha resultado ser
un factor clave para reducir las tasas de resuspension en los humedales artificiales de flujo
superficial. Los procesos de sedimentacién del fésforo organico y del fitoplancton son los
principales procesos de eliminacion de fésforo en los sistemas estudiados. El fitoplancton
también se elimina mayoritariamente mediante sedimentacion.

El desarrollo de este modelo ha demostrado que no es posible simular la eliminacidon de
solidos en suspensién en humedales artificiales de flujo superficial sin tener en cuenta el
efecto de atrapamiento por la vegetacién emergente y los procesos de resuspension.
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Capitulo 7. Ampliacion del modelo para la simulacién del
nitrégeno y de la materia organica

Parte del contenido de este capitulo se recoge en el articulo cientifico Gargallo, S., Martin, M.,
Oliver, N., Hernandez-Crespo, C. Biokinetic model for nitrogen removal in free water surface
constructed wetlands. (Under review).

En este capitulo se realiza una ampliacidn del modelo M1 en la que se incluye la simulacién de
las formas de nitrégeno y de la materia organica. Para ello se desarrolla un modelo biocinético
mecanicista donde se representan los principales procesos que afectan a la dindmica de estos
componentes. El modelo obtenido al final del capitulo (referido como modelo M2) incluye la
toma de nutrientes por las macrofitas emergentes y permite la simulacion de los sdlidos en
suspension, el fitoplancton, el fosforo, el nitrégeno y la materia orgdnica en humedales
artificiales de flujo superficial aplicados al tratamiento de aguas eutroficas.

7.1. Introduccidon

El nitrégeno es uno de los nutrientes principales y el segundo componente mayoritario de la
biomasa vegetal, después del carbono. Dada su condicién de nutriente limitante en muchas
masas de agua, el nitrogeno juega un papel importante en el mantenimiento del equilibrio
ecosistémico y por lo tanto aportes excesivos de nitrégeno pueden desencadenar en procesos
de eutrofizacidn. Por otra parte, en determinadas circunstancias puede causar efectos tdxicos,
siendo destacable la toxicidad de las formas amoniacales y en especial del amoniaco,
considerandose toxico para la vida acuatica en concentraciones superiores a 0.2 mg N Lt

(Kadlec & Wallace, 2009). El nitrato también tiene efectos tdxicos, provocando dolencias como
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danos estomacales, cianosis en neonatos (sindrome del bebé azul) o incluso cancer (EPA,
2007).

El nitrégeno estd presente en las masas de agua naturales en diferentes formas, tanto
organicas como inorgdnicas. Las formas organicas se encuentran disueltas o particuladas y las
inorganicas (amonio, nitrito y nitrato) estan en forma disuelta™. Al sumatorio de estas tres
formas se le conoce como nitrégeno inorganico disuelto (NID).

El nitrégeno organico (NO) esta formado mayoritariamente por aminoacidos, los cuales son el
componente principal de las proteinas y representan entre el 1-7% del peso seco de la biomasa
y el 50% del nitrégeno organico (Reddy & Delaune, 2008). Otras formas que componen el NO
son los acidos nucleicos, carbohidratos nitrogenados o urea.

El nitrogeno amoniacal se presenta en forma de molécula eléctricamente neutra (amoniaco,
NHs) o de catién (amonio, NH,"). Estas formas se encuentran en equilibrio quimico (Ec. 7.1)
que depende de la temperatura y del pH del agua. La fraccidon de cada una de las moléculas
puede calcularse a partir de la Ec. 7.2.

NH; + H,0 < NHf + OH™ Ec.7.1

C
log,oKp = 1og10ci =0.09018 —

( 272.992 ) Ec. 7.2
—-P
UA

T+ 273.16

siendo Cja (mg L'l) la concentracion de amonio, Cya (Mg L'l) la concentracion de amoniaco, K; la
constante de disociacion y T (2C) la temperatura del agua.

Habitualmente, la forma ionizada (NH,") es la fraccidn predominante en ecosistemas acuaticos,
ya que para unas condiciones de temperatura de 252C y pH=7, la fraccién de amoniaco
representa el 0.6%. Sin embargo, para unas condiciones de 302C y pH de 9.5 esta fraccion
alcanzaria el 72%.

El nitrito (NO,') y el nitrato (NO3’) son las formas inorganicas oxidadas del nitrégeno. El nitrito
es la forma de oxidacidn intermedia entre el amonio y el nitrato y en condiciones aerobias es
oxidado rdpidamente a nitrato, por lo que su concentracidn en aguas naturales suele ser baja.
Por el contrario, el nitrato es quimicamente estable y constituye una de las formas principales
del nitrégeno en este tipo de aguas. A modo de ejemplo, se citan los estudios realizados por
Martin et al. (2013b) y Bachand & Horne (2000b), en los cuales se cuantifica la concentracion
de nitritos de las aguas naturales estudiadas en el 6 y 4% del NID, respectivamente, y la de
nitratos en el 76% del NID y el 90-95% del nitrégeno total, en cada caso.

Los nitritos y nitratos son también variables de importancia en la calidad de las aguas para
consumo humano y por ello el Real Decreto 140/2003 marca una concentracion de maxima de
50 mg NO5 L™ en las aguas potables.

10 . . . . 7. .z
El amonio puede ser adsorbido sobre la superficie de los sélidos en suspensién, por lo que en este
caso se podria considerar que esta en forma particulada.
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Aunque el amonio es la principal forma del nitrégeno en el agua residual urbana y en otros
tipos de corrientes residuales, tales como lixiviados de vertedero o aguas de procesado de
alimentos, en las aguas naturales el amonio esta presente en una proporcion mucho menor.

Todas estas formas estan sujetas a transformaciones fisicas, quimicas y bioldgicas dentro del
ciclo del nitrégeno, el cual resulta complejo debido al gran nimero de interacciones que
presentan sus formas entre si. Los principales procesos que afectan a las concentraciones de
las diferentes formas de nitrégeno son los siguientes (Figura 7.1):
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Figura 7.1 Principales procesos implicados en el ciclo del nitrégeno en HAFS (Adaptado de Saeed & Sun
(2012)).

a) Sedimentacidn y resuspension.
Tal como se ha descrito en el Capitulo 6, estos procesos actian sobre las formas
particuladas. La sedimentacién moviliza las particulas desde la columna de agua hacia
la capa de sedimentos y la resuspensidn actia en sentido contrario.

b) Difusion de las formas disueltas.
El amonio, el nitrato y el nitrito, asi como la fraccion disuelta del NO, estan sometidos
a procesos de difusién entre la columna de agua y la capa de sedimentos. De acuerdo
con la ley de Fick, la existencia de un gradiente de potencial quimico (gradiente de
concentraciones) da lugar al transporte del componente desde el compartimento mas
concentrado al mas diluido, siguiendo una cinética marcada por el coeficiente de
difusién de cada componente y por la diferencia de concentraciones.
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c)

g)

Asimilacién por la biomasa.

Vymazal (2007) define la asimilacion del nitrégeno como el conjunto de procesos
bioldgicos que convierten las formas inorganicas de nitrégeno en compuestos
organicos que sirven para formar las células y los tejidos vivos. En un HAFS el nitrégeno
puede ser asimilado por una gran variedad de organismos, tales como los
microorganismos autétrofos y heterétrofos, las plantas y el fitoplancton.

Las plantas y el fitoplancton utilizan el nitrégeno contenido en el agua como nutriente,
y lo hacen asimilando el amonio y el nitrato, aunque en general existe preferencia por
el amonio porgque energéticamente esta mas reducido que el nitrato (Kadlec & Knight,
1996). En algunos casos incluso se asimilan determinadas formas del nitrégeno
organico disuelto (Reddy & Delaune, 2008).

Respecto a las plantas, las mas habituales en los HAFS son las macréfitas emergentes.
La tasa de asimilacidon de nutrientes depende de su velocidad de crecimiento y de la
concentracion en el tejido vegetal. En un humedal artificial, la eliminacién de
nutrientes atribuible a las plantas también depende de la densidad del cultivo (kg m™).
El cosechado de la vegetacidon permite la extraccion del sistema de una parte del
nitrégeno que han tomado, ya que mas de la mitad de los nutrientes asimilados se
almacenan en los tejidos subterraneos (Vymazal, 2007).

Translocacion por las plantas.

Los nutrientes contenidos en los tejidos de las macréfitas emergentes son
translocados de la parte aérea a la subterranea durante el final del verano y principios
del otofo (Kadlec & Wallace, 2009). Durante la siguiente época de crecimiento, parte
de los nutrientes necesarios para la formacion de nuevo tejido vegetal son movilizados
desde los rizomas a la parte aérea.

Descomposicion de las plantas.
La descomposicion fisica de las plantas, sobretodo de las partes muertas, aporta tejido
vegetal, y por lo tanto NO, a la columna de agua.

Volatilizacién del amoniaco.

A diferencia del amonio, el amoniaco es relativamente volatil y puede ser transferido
desde la columna de agua a la atmésfera, dependiendo de las condiciones de
temperatura y pH. El proceso de volatilizacion es mucho mayor en zonas donde existe
una lamina libre de agua que en zonas vegetadas (Kadlec & Wallace, 2009) y suele ser
un proceso poco significativo en los humedales artificiales.

Adsorcion del amonio.

El amonio estd sometido a procesos de intercambio catidnico debido a la carga positiva
que posee, lo cual hace que se adsorba sobre sustratos tanto organicos como
inorganicos. Esta adsorcion depende de las condiciones del medio y del tipo de
sustrato. Kadlec & Wallace (2009) indican que la cantidad de amonio adsorbido sobre
los detritos y el sedimento en un HAFS es pequeiia y muy labil.
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h)

Mineralizacidn del nitrégeno organico.

Es la transformacion bioldgica del nitrégeno organico en amonio. Puede llevarse a
cabo de forma intracelular o extracelular, mediante la accidon de enzimas que actian
sobre las proteinas, los acidos nucleicos y la urea.

Nitrificacion.

Graaf et al. (2016) definen este proceso como la formacidn biolégica de nitrato o
nitrito a partir de compuestos que contienen nitrégeno reducido, utilizando el oxigeno
como el aceptor final de electrones. La realizacion de este proceso ha sido tipicamente
atribuida a las bacterias quimioautétrofas, las cuales utilizan el carbono del CO, y Ia
energia de la oxidacién del amonio y el nitrito para formar nuevas células.

La nitrificacion se presenta habitualmente dividida en dos pasos: la oxidacién de
amonio a nitrito y la del nitrito a nitrato (Ec. 7.3 y Ec. 7.4). El primer paso se lleva a
cabo por bacterias de los géneros Nitrospira, Nitrosococcus y Nitrosomonas, y el
segundo paso (de nitrito a nitrato) por los géneros Nitrospira y Nitrobacter.

2NH} + 30, - 2NOj + 2H,0 + 4H* Ec.7.3

2NOj + 0, - 2NO3 Ec. 7.4

No obstante, la secuencia descrita por Hauck (1984) incluye cuatro procesos
intermedios y es la que se considera mas probable para el paso de amonio a nitrito:

NH,* = NH,0H = NOH = NO,-NH,0H = NO, Ec. 7.5

La representacién matematica de este proceso varia segin los modelos. Algunos como
el CWM1 (Langergraber et al., 2009) consideran que el nitrito se comporta como el
nitrato y simulan el paso de amonio a nitratos como un Unico proceso, representado
mediante el crecimiento de los microorganismos autétrofos. Sin embargo, modelos
como CW2D (Langergraber & Simlinek, 2005) o RWQM1 (Reichert et al., 2001),
consideran los nitritos y nitratos como componentes diferenciados y dividen la
nitrificacion en dos etapas, la oxidacion del amonio a nitrito y de éste a nitrato,
mediante el crecimientos de los géneros Nitrosomonas y Nitrobacter.

Ademas de los dos grupos de bacterias anteriormente citados, algunas bacterias
heterdtrofas tales como Pseudomonas putida y Paracoccus denitrificans también son
capaces de realizar la nitrificacion. Sin embargo, la velocidad de nitrificacién de
Nitrosomonas y Nitrobacter es del orden de 1000-10000 veces mas rapida que la de
otras especies (Gerardi, 2002).

La oxidacidn del amonio podria resumirse mediante la Ec. 7.6 (Kadlec & Knight, 1996):

NHj + 1.83 0, + 0.98 HCO3 — 0.021 CsH,NO, + 1.04 H,0 + 0.98 NO3 + 1.88 H,CO;  Ec. 7.6
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7.4 4

7.3

La nitrificacidon consume oxigeno, ya que éste actla como aceptor final de electrones
(4.2 - 4.5 mg N mg O™). La liberacion de protones H* produce una disminucién del pH
del medio y de la alcalinidad, que se cuantifica en 7.1 g CaCO; g N* (U.S. EPA, 1993).

Por otra parte, la reacciéon de nitrificacion libera energia que es utilizada para el
crecimiento de las bacterias, estimandose un crecimiento de 0.17 g de materia seca
por cada gramo de NH,*-N consumido.

Vymazal (1995) indica los siguientes factores que afectan al proceso de nitrificacion:
temperatura, pH, alcalinidad, disponibilidad de carbono inorgdnico, grado de
humedad, poblacién microbiana, concentracidn de amonio y concentracion de OD. El
rango O6ptimo de temperatura para cultivos puros se sitla en 25-352C y en 30-402 en
los suelos (Vymazal, 2007), mientras que la temperatura minima para el crecimiento
de Nitrosomonas y Nitrobacter se sitla en 4-52C (Cooper et al., 1996). En los sistemas
de tratamiento en suspensién, Metcalf & Eddy (1991) situan el valor 6ptimo de pH
entre 7.2 y 9.0. Los humedales artificiales en general, y particularmente aquellos
aplicados al tratamiento de aguas residuales urbanas, presentan un pH
aproximadamente neutro y por lo tanto no es de esperar que sea limitante en el
proceso de nitrificacién. Sin embargo, los sistemas aplicados al tratamiento de aguas
eutroficas estan sometidos a oscilaciones diarias de pH (Figura 7.2) producidas por las
dindamicas de fotosintesis y respiracion de las algas que podrian afectar a este proceso.

b)
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8.2 -
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7.8 -
7.6
7.4

7.2 4
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Figura 7.2. Evolucion diaria del pH en (a) el punto POa y (b) el punto P1 del Tancat de la Pipa (Franja

j)

horaria GMT+1). Datos monitorizados cada 15 minutos.

Desnitrificacion.

Es la transformacion del nitrato en nitrégeno molecular realizada por microorganismos
heterdtrofos facultativos. Esta transformacidn presenta el nitrito, el 6xido nitrico y el
oxido nitroso como formas intermedias: 2NO3; = 2NO, = 2NO = N,0 = N,, siendo la
reaccion global la que se representa en la Ec. 7.7:

6CH,0 + 4NO3 — 2N, + 6H,0 Ec. 7.7

Entre los organismos capaces de llevar a cabo este proceso se encuentran los géneros
Pseudomonas, Alcaligenes, Bacillus, Thiobacillus, Nitrosomonas Rhodopseudomonas,
Halobacterium, Paracoccus o Neisseria. La desnitrificaciéon conlleva un consumo de
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materia organica para el crecimiento andxico de los microorganismos heterétrofos de
2.3 g 0, g NOs-N (Gersberg et al., 1984). Al contrario de lo que sucede en el proceso de
nitrificacion, la desnitrificacién genera alcalinidad, 3.0 g CaCO5; g N, aunque esta ratio
de produccidn de alcalinidad es menor que la ratio de consumo del proceso anterior.

La desnitrificacién es un proceso andxico que se inhibe con la presencia de oxigeno
disuelto. No obstante, en algunos cultivos puros se ha observado que la reduccién del
nitrato puede ocurrir en presencia de oxigeno (Vymazal, 2007) y en algunos sistemas
de tratamiento suspendido y superficial se ha observado este proceso en
concentraciones maximas de hasta 0.3-1.5 mg O, L™ (U.S. EPA, 1993). Kadlec & Wallace
(2009) atribuyen este hecho a la actividad de los microorganismos desnitrificantes
aerobios, como Paracoccus denitrificans.

Los factores que determinan la velocidad de desnitrificacién son la presencia de
oxigeno, el potencial redox, la temperatura, el pH, la presencia de microorganismos
desnitrificantes y las concentraciones de materia orgdnica y nitratos (Focht &
Verstraete, 1977; Vymazal, 1995). Respecto a la temperatura, las maximas velocidades
se alcanzan para valores de 60-752C (Paul & Clark, 1996) y descienden a valores muy
bajos cuando la temperatura es inferior a 52C (Bremner & Shaw, 1958), apareciendo
fracciones molares altas de N,O y NO, gases que contribuyen al efecto invernadero
atmosférico. Vymazal (2007) situa el pH o6ptimo para el desarrollo de este proceso
entre 6 y 8, indicando que su velocidad se ralentiza pero sigue siendo significativa para
valores de pH = 4.

k) Fijacién atmosférica
La fijacidn de nitrégeno es la conversion de nitrogeno gaseoso en amonio, mediante el
complejo enzimatico de la nitrogenasa. Este proceso requiere de una gran cantidad de
energia celular (Kadlec & Knight, 1996) y por lo tanto es probable que la fijacidn sea un
proceso despreciable en humedales artificiales que reciban aguas residuales ricas en
nitrégeno (Vymazal, 2007).

Los procesos ¢, h, i, j, k implican una transformacion de unas formas de nitrégeno en otras,
mientras que en los procesos a, b, d, e, f, g no se produce una transformacidon de los
componentes sino una translocacidén entre compartimentos dentro del HA.

Dada la importancia relativa de cada uno de los procesos descritos en los HAFS, los procesos
incluidos en el modelo de nitrégeno son:

- Lasedimentacién y resuspensidn de los componentes particulados.

- La difusién del amonio y del nitrato entre la columna de agua y la capa de sedimentos.
- Laasimilacion bioldgica.

- El decaimiento de las plantas.

- La mineralizacion del NO.

- La nitrificacion.

- La desnitrificacidn.
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Este capitulo se organiza en una estructura muy similar al anterior: primero se plantes,
desarrolla y justifica el modelo matematico que simula las variables de interés y a continuacién
se implementa en los HAFS FG1 y FG2 del Tancat de la Pipa donde se calibra y valida. A
continuacién, se muestran los resultados obtenidos y se cuantifica la influencia de cada
proceso modelado sobre la dindmica de cada componente. Por ultimo, se incluyen las
conclusiones obtenidas tras el desarrollo del modelo de nitrégeno y materia orgdnica en
humedales artificiales de flujo superficial.

7.2. Planteamiento y desarrollo del modelo

Al igual que en el Capitulo 6, la ampliacidon del modelo M1 para incluir la simulacién del
nitrégeno y de la materia organica sigue la estructura utilizada en la serie ASM (Henze et al.,
2000). En la Tabla 7.1 se muestran los componentes afiadidos al modelo; la letra mayuscula S
indica que se trata de componentes solubles, mientras que la letra X se usa para los
componentes particulados.

Tabla 7.1. Nombre de los componentes utilizados para modelar el nitrégeno y la materia organica,
descripcion y unidades.

Variables Descripcion Unidades
SnHa Concentracién de amonio. mg N Lt
Snos Concentracion de nitrato (suma de nitrito y nitrato). mg N L?

Ss Concentracion de materia organica soluble reactiva. mg DQO L™
S Concentracion de materia organica soluble inerte. mg DQO L?
X4 Concentracion de microorganismos heterotrofos. mg DQO L?
Xa Concentracion de microorganismos autoétrofos. mg DQO L?
X Concentracion de materia organica particulada reactiva. mg DQO L™
X Concentracion de materia organica particulada inerte. mg DQO L*
Xl Biomasa de macréfitas vivas. g DQO m?

Xind Biomasa de macréfitas muertas. g DQO m?

En los siguientes apartados se ird detallando el proceso de adecuacidn seguido para adaptar el
modelo M1 a la ampliacién que supone la modelacidn del nitrégeno y de la materia organica.

Como se ha indicado en el apartado introductorio a este capitulo, algunos modelos engloban
los nitritos y los nitratos bajo una Unica variable, mientras que otros modelos los simulan
mediante dos variables distintas. La adopcion de una u otra opcién determinara, entre otras
cosas, la complejidad de la modelacién del proceso de nitrificacion. Ambas asunciones son
simplificaciones del proceso real, pues se considera probable que la nitrificacién se desarrolle
mediante una secuencia de cinco etapas. En el desarrollo de este modelo se ha optado por
seguir la formulacion de CWM1 y se ha modelado conjuntamente el nitrito y nitrato en la
variable Syps, asumiendo que a efectos estequiométricos ambos se comportan como nitrato.
La baja proporcion del nitrito respecto al nitrégeno total (NT), debido a su rapida oxidacion,
justifica la modelaciéon conjunta de ambos pardmetros. En la Figura 7.3 se puede observar
como el nitrito es el componente minoritario de las formas nitrogenadas en los puntos
monitorizados de los HAFS FG1 y FG2, donde supone un porcentaje maximo del 5% del NT,
proporcién muy similar a la obtenida por Bachand & Horne (2000a).
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Figura 7.3. Proporciones de las distintas formas del nitrégeno respecto al NT medido en los puntos POa,
PlyP2.

El NO, el NT, la DQOs y la DQO+ se obtienen mediante la suma del contenido de nitrégeno o
materia orgdnica de los componentes incluidos en el modelo, tal como se indica en las Ec. 7.8 -
Ec.7.11:

i i ' - Ec.7.8
NO = inxs - Xs + inxi - Xi + inss * Ss + insi - Si ¢
NT = SnHa + Snoz + NO +inxp - Xp Ec. 7.9
DQOs = Ss + S; + Snos - 4.57 Ec.7.10
Ec.7.11

DQOT = DQOS + XS + Xi + Xp : iCODXp

En la columna de agua de un HAFS la materia orgdnica particulada (Xs) es hidrolizada mediante
la accidn de los microorganismos heterdtrofos, tanto en condiciones aerobias como andxicas.
La hidrdlisis produce materia organica soluble reactiva e inerte (Ss y S;) y amonio, el cual es
asimilado como nutriente por la biomasa de macréfitas (X.,), por el fitoplancton (X;) y por los
microorganismos heterdtrofos (Xy) y autotrofos (Xa) en sus procesos de crecimiento. El
crecimiento de X, genera nitrato que pueden ser utilizado como nutriente por X, y Xp, aunque
existe una preferencia por el consumo de amonio. El nitrato también puede ser utilizado como
aceptor de electrones en el crecimiento de Xy en condiciones andxicas (desnitrificacion),
reduciéndolo principalmente a N, gas. Los procesos de lisis de X y Xa, asi como la respiraciony
muerte de X, y la degradacion de la biomasa muerta de macrdfitas (Xng) generan amonio y
materia organica que son liberados a la columna de agua. Por otra parte, también se modelan
las interacciones entre la columna de agua y la capa de sedimentos mediante la sedimentacion
de X; y X;, la resuspension de la materia orgdnica contenida en los sedimentos y la difusion del
amonio y del nitrato.
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En la Tabla 7.2, Tabla 7.3 y Tabla 7.4 se muestran la matriz estequiométrica, las cinéticas de los
procesos modelados y los coeficientes estequiométricos, respectivamente. En este modelo M2
se incluye el nitrégeno, la materia organica, los sélidos en suspensidn, el fitoplancton y el
fésforo. Se resaltan en fondo gris los procesos afiadidos en este capitulo para simular el
nitrégeno y la materia organica (procesos del 1 al 14).

Los procesos de hidrdlisis, tanto aerobia como anéxica, asi como el crecimiento vy lisis de Xy y
Xa siguen las cinéticas del modelo CWM1.

La toma de nutrientes por las macroéfitas se ha modelado a partir de la formulacién
matemadtica utilizada por Rousseau (2005), que estd basada en el modelo de Wynn & Liehr
(2001). En dicho trabajo se indican cinco procesos para simular el comportamiento de las
plantas: crecimiento basado en amonio, crecimiento basado en nitrato, liberacidon de oxigeno,
muerte y degradacién fisica. Dado que el estudio que aqui se estd realizando no persigue
modelar detalladamente el crecimiento y la muerte de la biomasa vegetal sino sus efectos
sobre la calidad de las aguas, los procesos incluidos en el modelo fueron la toma de amonio y
nitrato por las macréfitas y la degradacidon de la biomasa muerta. Se consideré que los
procesos de toma de nutrientes solo tienen lugar durante la época de crecimiento de las
macrofitas (GS, growing season). Para ello se introdujo la funcion escalonada 6(t,GS) que toma
elvalordelsite GSodeOsit ¢ GS.

La biomasa aérea de la vegetacidn macrofita se divide en dos componentes: la biomasa aérea
viva (X.,) y la biomasa aérea muerta que todavia sigue en pie (X.4). El modelo no incluye la
biomasa subterranea, ya que las raices y rizomas tienen un ciclo vital de 2-3 afos y se conoce
poco sobre su dindmica (Wynn & Liehr, 2001). Asi mismo, tampoco se consideran las
interacciones entre la biomasa subterrdnea y la capa de sedimentos.

Una de las adaptaciones realizadas en los procesos incluidos en el modelo M1 es la cinética de
crecimiento del fitoplancton, en la cual se ha incluido la limitacion por la concentracién del
nitrogeno inorganico disuelto (NID). El nitrogeno necesario para llevar a cabo dicho
crecimiento se consume preferentemente en forma de amonio y dicha preferencia se modela
mediante el factor de preferencia FPyy, de Thomann & Fitzpatrick (1982) (Ec. 7.12), siendo kyy
(mg N L) el coeficiente de saturaciéon para el amonio. En el caso del crecimiento de las
macrofitas, la preferencia del consumo de amonio se representa mediante una funcién de
inhibicién por amonio en el proceso de toma de nitrato (Rousseau, 2005). En ambos casos, el
consumo de nitrato sélo se producirda cuando la concentracién de amonio sea lo
suficientemente baja.

SNO_ kmN
FP — S + 3 + S +
NI ONHR (K + Sni) (K + Snos) % (Symg + Snoz) (Kmny + Snoz)

Ec.7.12

A parte de la influencia del fitoplancton en la dindmica del fésforo, la cual ya se ha descrito
detalladamente, tanto el crecimiento de los microorganismos X, y X;; como la toma de amonio
y nitrato por las macroéfitas implican la toma de PID de la columna de agua. Esta toma se
representa en la matriz del modelo mediante los coeficientes estequiométricos ippy, (fosforo
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contenido en los microorganismos) e ipxm (fésforo contenido en las macréfitas). Asi mismo, la
lisis de Xa, Xii Y Xmq libera fosforo al agua.

Los procesos de sedimentacidn de X, y X; siguen la cinética descrita en el capitulo anterior. En
cuanto a la resuspensién, el modelo simula la incorporacion a la columna de agua de la materia
organica asociada a los sedimentos en forma de Xs. Esta resuspensidn se produce por la accidn
del viento y de la avifauna y se modela con las cinéticas descritas anteriormente aplicando el
coeficiente estequiométrico ipgoseg (Materia organica contenida en los sedimentos, mg DQO
mg dw). Tal como se ha descrito en el capitulo anterior, los procesos de sedimentacién y
resuspensién estan influenciados por la cobertura vegetal.

La difusion del amonio y del nitrato entre la capa de sedimentos y la columna de agua se
modela siguiendo la formulacion matemadtica aplicada en el Capitulo 6, utilizando los
coeficientes Doyna Y Donos de difusién del amonio y del nitrato, respectivamente.

El efecto de la temperatura, que es una variable de entrada al modelo, se incluye mediante la
ecuacion de Arrhenius modificada (Ec. 6.16).

El nitrégeno gas (N,) no se ha incluido como componente del modelo, pero si se quisiera
calcular el N, liberado a la atmdsfera su coeficiente estequiométrico en el proceso de
crecimiento andxico de las bacterias heterdtrofas seria (1-Y,)/(2.86Y,).

Los procesos de nitrificacidon y desnitrificacion, los cuales se simulan mediante el crecimiento
de X, y el crecimiento andxico de X, respectivamente, estdn inversamente afectados por la
concentracién de OD. La presencia de OD es imprescindible para la nitrificacién, mientras que
inhibe la desnitrificacién. Por lo tanto, en un reactor de mezcla completa como el que se ha
utilizado para simular los sistemas FG1 y FG2, ambos procesos no pueden ocurrir de forma
simultanea. Sin embargo, en un HAFS estos procesos ocurren a la vez. La nitrificacion se
produce en las zonas mas superficiales de la columna de agua, donde existe una mayor
concentracion de OD, y la desnitrificacidon tiene lugar en la interfaz entre el agua y el
sedimento, donde habitualmente estas concentraciones son mds bajas (Babourina & Rengel,
2011).

Conscientes de esta casuistica, algunos estudios como el de Garcia et al. (2007) muestran
algunas soluciones para modelar estos procesos. En este caso, los autores optaron por
establecer una separacion fisica para simular el funcionamiento de los HAFSS, dividiendo el
humedal en una red de compartimentos, algunos de los cuales operan en condiciones aerobias
y otros en anaerobias. De este modo, el caudal de agua a tratar se divide en dos corrientes y
cada una se trata en un tipo de compartimento, posteriormente se mezclan y se vuelven a
dividir para ser tratadas en los siguientes reactores (Figura 7.4). Los procesos aerobios ocurren
en los compartimentos aerobios y los procesos anaerobios en este tipo de reactores y la
corriente a depurar es tratada alternativamente en ambos tipos de reactores.
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Figura 7.4. Representacion esquematica del disefio hidraulico utilizado para representar el HAFS. (ae:
tanque aerdbico, ana: tanque anaerdbico, Split: reparto, comb: combinacién) (Tomado de Garcia et al.
(2007)).

En el caso de las aguas eutrdficas, se registran oscilaciones muy marcadas en la concentracion
de OD a lo largo del dia. El fitoplancton realiza la fotosintesis durante las horas de luz y se
produce un aumento en la concentracién del OD; sin embargo, durante la noche lleva a cabo la
respiracion y se consume OD, pudiéndose alcanzar situaciones de anoxia. También se detectan
oscilaciones en el pH, alcanzandose los valores maximos durante las horas de luz y los minimos
durante la noche.

En la modelacion que nos ocupa de HAFS aplicados al tratamiento de aguas eutréficas o
hipereutréficas, se ha optado por establecer una separacién temporal de los procesos de
nitrificacion y desnitrificaciéon. Es decir, las oscilaciones de OD en las aguas eutrodficas
favorecen que el proceso de nitrificacion (crecimiento de X,) se produzca durante las horas de
luz y la desnitrificacidon (crecimiento andxico de X,) durante la noche. Por lo tanto, las
concentraciones de OD, que son una variable de entrada al modelo, deben ser introducidas
con un incremento de tiempo maximo de 0.5 d, de forma que para cada dia se disponga de al
menos un valor de OD relativo a las condiciones diurnas y uno a las nocturnas.

Por ultimo, la volatilizacién del amoniaco no se incluye en el modelo, dado que este proceso es
poco relevante en las condiciones en las que suele operar un HAFS, donde el pH suele ser
inferior a 9.3.

La modelacién del fésforo establecida en M1 se ha adaptado a los componentes y procesos del
modelo M2. Tal como se observa en la matriz estequiométrica (Tabla 7.2), el fésforo organico
no se incluye como un componente, sino que, al igual que en el caso del nitrégeno organico, se
calcula a partir del contenido de fosforo en el resto de componentes (Ec. 7.13). Por lo tanto, el
PT se calcula como indica la Ec. 7.14.

PO = iPXS . XS + iPXi . Xi + iPSS . SS + iPSi . Si Ec.7.13

PT = PIT + PO + ipxp, - Xp + Pin - Xp Ec.7.14

Los coeficientes estequiométricos que se indican en la matriz del modelo para cada
componente se detallan en la Tabla 7.4.
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Tabla 7.2. Matriz estequiométrica del modelo de sélidos en suspension, fitoplancton, fésforo, nitrégeno y materia organica (M2). En fondo gris se destacan los procesos
introducidos en este capitulo para la modelacion del nitrégeno y de la materia organica.

Componente - .
Proceso PIT Pint SnHa Snos Ss S Xe | Xu Xa Xs X Xm | Xma | Xss7 |Cinética
1. Hidrdlisis U1piT U1iNH4 1- fhyd,Si fhyd,Si -1 5
2. Hidrdlisis andxica U UonHa 1-foyasi | Thyasi -1 r
3. Crecimient bio d -ippm+ -inpm+
recimiento aerobio de .|pbm .|me AN, 1 's
Xu ipss/Yn inss/Yh
4. Crecimiento anoxico de -ipbm -inbmt
, ) -(1-Y4)/(2.86Yy) | -1/Y 1 r
Xu +ipss/ Yy inss/ Y ; f f !
5. Lisis de Xy Uspit UsnH4 fom,ss -1 Usxs fomxi Is
6. Crecimiento de X, -ipbm -inpm=1/Ya 1/Ya 1 re
7. Lisis de X, U7pit U7NH4 fom,ss -1 U7xs fom,xi 7
8. Toma de Syus por X -ipxm -inXm rg
9. Toma de Syo3 por Xm -ipxm -inxm lo
10. Degradacion de Xpq Wi U1oNH4 1- folant folant -1 Mo
11. Difusion de Syua 1 i
12. Difusién de Syoz 1 5P
13. Sedimentacidon de X -1 ri3
14. Sedimentacién de X, =il ra
15. Toma de PID por Xp -Xp 1 s
16 Crecimiento de Xp = ipxp/Xp _FPNH4' iN)(p _(1_FPNH4)'iNXp 1 iSSTXp r16
17. Muerte de X, Uazpir U17nNH4 fxpss'ipaoxp -1 Uirxs | Fxoxiribaoxe -isstxp 7
18. Lisis Pjnt Xp -1 l1g
19. Respiracion de Xp U1opi7 U19NH4 prSs'iDOXP -1 U1oxs prxi'iDQOXp - iSSTXp M9
20. Sedimentacién de Xp -1 -lisstxp| 20
21. Sedimentacion de PIP -1 I
22. Difusién de PID 1 I
23. Sedimentacidn de Xssr -1 M3
24. Resuspension por i 1 r
avifauna DQOsed 24
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Tabla 7.3. Cinéticas de los procesos del modelo de sélidos en suspensidn, fitoplancton, fésforo, nitrégeno y materia
orgdanica (M2).

Proceso Cinética del proceso
1. Hidrlisis rp = Kp - By 'kx)j:;):jxﬂ "Knya :0D+ op
2. Hidrdlisis andxica ry =Ky Op By 20 kx)jf;):;IXH .khyl?:s (_)|_DOD ) kNojNESSNoa “Xn
3. Crecimiento aerobiode Xy I's = Uy - GHHT_ZO ‘ k:: S, kOHOE oD kNHjN-II:MSNH4- ' kPHPj_Tl;I?. £y Xu
T—20 s Kon Sno3 SNH4 PIT - f4
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Tabla 7.4. Coeficientes estequiométricos del modelo completo (M2).

V1piT = Uapir = Ipxs — fhyasi * ipsi = (1 — fayasi) - ipss
Uinba = Uznma = inxs — fhyasi - insi = (1 = faya,si) - inss
Uspir = Uzpir = ipbm — fomss * ipss — Ipxs * (1 = fomss — fomxi) — ipxi * fomxi
Usnua = U7nH4 = Inbm — fomss * inss — inxs * (1 = fomss — fomxi) — inxi * fomxi
Usxs = Uzxs = 1 — fbis - fmei

V10p17 = Ipxm — fplant * Ipxi — (1 = fplant) * pxs

U1oNH4 = iNXm plant * iNXi - (1 - fplant) : iNXS

V17piT = V1opit = Ipxp — fxpss * 1 pgoxp " ipss — (1 poxp (1 — fxpss — fxpxi)) * ipxs — fxpxi * I pQoxp * Ipxi
V17NH4 = V1onHa = Inxp — fxpss * 1 pqoxp * inss — (I pgoxp (1 — fxpss — fxpxi)) * Inxs — fxpxi - 1 pQoxp * Inxi

V17xs = V10xs = I DQoxp * a- prSs - prXi)

En la Figura 7.5, Figura 7.6 y Figura 7.7 se representan esquemadaticamente los procesos que
influyen sobre los componentes implicados en la modelacidn del nitrégeno, de la materia
organica y del fosforo, respectivamente.

Lisis de X,

de Xp de Xiq

5 T 1 1
Crecimiento Toma por Crecimiento Crecimiento Crecimiento
| de Xp Xt de X, aerobio de X, anoxico de X
Lisis :_Sedimentacién J

| odex, ||Fee

!| Respiracién Degradacion

Figura 7.5. Esquematizacidn de los componentes y procesos implicados en la modelacion del nitrégeno.
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Figura 7.6. Esquematizacion de los componentes y procesos implicados en la modelacién de la materia
organica.
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Figura 7.7. Esquematizacidon de los componentes y procesos implicados en la modelacidon del fésforo.
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7.3. Procedimientos de calibracidn y validacion

Al igual que en el capitulo anterior, la ampliaciéon del modelo en la que se simulan los sélidos
totales en suspension, el fitoplancton, el fésforo, el nitrégeno y la materia orgdnica se calibré y
validd en los HAFS FG1 y FG2, respectivamente.

A continuaciodn se indica el procedimiento seguido para calibrar el modelo. En primer lugar se
establecié la fragmentacién de la materia organica medida experimentalmente en los cuatro
componentes incluidos en el modelo (es decir, Xs, X;, Ss ¥ Si). A continuacion se determinaron
los parametros inxy, ipaoxps inxms ipxms inbm Y 10 contenidos de nitrégeno y fosforo en Xs, Xi, Ssy S..
Para la calibracién del resto de parametros incluidos en el modelo, se asignaron inicialmente
valores bibliograficos y se modificaron mediante prueba y error aquellos que fueron necesarios
para conseguir un buen ajuste entre las concentraciones observadas y simuladas.
Posteriormente se validé el modelo en el humedal FG2 mediante la monitorizacion realizada
durante el mismo periodo de tiempo (abril de 2009 — abril de 2012).

Al igual que en el capitulo anterior, los HAFS FG1 y FG2 se simularon considerando que el agua
a tratar procede del punto POa.

Las variables utilizadas para llevar a cabo la calibracién y la validacion son amonio, nitrato, NT,
NO, DQO; y DQQO:s. De estas, el amonio y el nitrato son los dos componentes simulados en el
modelo M2 cuya concentracién observada se midid directamente en el efluente de los HHAA,
y por ello se les presa una atencidn especial durante los procesos de calibracion y validacién.

La bondad de los ajustes conseguidos entre las concentraciones observadas y simuladas se
cuantificd mediante la raiz cuadrada del error cuadratico medio (Ec. 4.13).

7.3.1. Fraccionamiento de la materia organica

En los analisis experimentales de calidad de aguas eutréficas se determinan habitualmente las
concentraciones de la materia organica total y soluble, es decir, la DQO;y y la DQOs, pero no se
suelen medir las fracciones de la materia orgdnica reactiva e inerte simuladas en los modelos
de tipo ASM (Xs, X, Ss y S;). Por otra parte, en la revisiéon bibliografica realizada no se
encontraron modelos de calidad de aguas eutrdéficas en los que se dividiera la materia organica
en estos cuatro componentes y que por lo tanto pudieran servir como referencia para
fraccionar la materia organica influente a los HAFS FG1 y FG2. No obstante, si que se han
realizado trabajos (Caselles-Osorio & Garcia, 2006; Caselles-Osorio et al., 2007) en los que se
estudia el funcionamiento de los HAFSS tratando diferentes tipos de materia orgdnica: en un
caso se traté almidén como materia organica particulada lentamente biodegradable y en otro
se utilizé la glucosa como materia organica soluble y rapidamente biodegradable. Se observo
que estas diferencias en la biodegradabilidad de la materia orgdnica dieron lugar a resultados
muy similares. Por lo tanto, aunque el fraccionamiento es necesario para la aplicacion de
modelos mecanicistas, Garcia et al. (2010) sefialan que los HAFSS no parecen ser muy sensibles
al tipo de biodegradabilidad de la materia organica. Aunque no se dispone de estudios de este
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tipo realizados en humedales artificiales de flujo superficial, cabria esperar que los resultados
fueran parecidos.

Atendiendo a los estudios previos comentados y dado que se carece de referencias
bibliograficas para establecer la particion de la materia orgdnica en este tipo de aguas, se
establecié el fraccionamiento de la materia organica en los HAFS FG1 y FG2 a partir del analisis
realizado en febrero de 2010 en el punto POa.

DQOs = 19.8

DBOs= 3.9
(Ss)

DBOs = 16.0
DQOp=18.2 (Xs)

$x

Figura 7.8. Esquematizacién de la fragmentacidn de la materia orgdnica establecida en el punto POa el
12/02/2010.

El 12/02/2010 se midié en la corriente influente a FG1 la DQO;, DQOs, DBO; y DBOs. Estas
determinaciones se utilizaron para establecer el fraccionamiento de la materia orgdnica,
asumiendo para ello las siguientes premisas: la DBOs corresponde a Ss, la DBO;, a X, la
diferencia entre la DQOs y la DBOs corresponde a la fraccidn inerte soluble y la diferencia entre
DQO;, y DBO; a la fraccidn inerte particulada (Figura 7.8). Los valores medidos fueron:
DQO;=38 mg O, L™, DQ0s=19.8 mg O, L', DBO:=19.9 mg O, L' y DBOs=3.9 mg O, L. Por lo
tanto, se determind que la DQO; corresponde en un 88% a Xs y en un 12% a X;, mientras que
un 20% de la DQOs es Ssy un 80% es S,.

Esta distribucién se aplico a las medidas de DQO; y DQO;s realizadas en los puntos POa, P1y P2
durante el periodo de estudio para obtener el fraccionamiento de la materia organica (Figura
7.9).
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Figura 7.9. Fraccionamiento de la materia organica en los puntos (a) POa, (b) P1y (c) P2.

7.3.2. Determinacién del nitrégeno contenido en el fitoplancton, en la vegetacion y en la

materia organica

El nitrégeno contenido en el fitoplancton (inx,, mg N mg Cl a') se determiné a partir del
contenido en carbono calculado en el apartado anterior y de la ratio de Redfield:

mg C 7.23 mgN
mgCla 41.03mgC

inxp = 42.70 =752mgNmgCla?! Ec.7.15

Por lo tanto, el coeficiente iyy, fue de 7.52 mg N mg Cl a’ para el fitoplancton contenido en el
agua tratada en los HAFS FG1 y FG2.

La materia organica contenida en el fitoplancton (ipqoxp, Mg O, mg Cl a') se calculd a partir de
la relacién DQO:C de 2.67 mg O, mg C?, con lo cual se determiné el valor de ipaoxp=114.01 mg
0, mgCla™.

El contenido en nitrégeno y fésforo en la vegetacion emergente de los HAFS FG1 y FG2 (inxm €
ipxm, respectivamente), que es principalmente Typha spp., se calculd a partir del trabajo
realizado por Hernadndez-Crespo et al. (2016) en estos mismos HAFS. En este estudio se
determinaron las concentraciones medias de nitrégeno y fésforo en la Typha spp. (12.1 g N kg
dw™y 2.1 g P kg dw) asi como el contenido en cenizas de la misma (6%).
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A partir del contenido en cenizas se calculd la relacidn entre la materia organica y el peso seco
de Typha spp. Teniendo en cuenta que el contenido en cenizas corresponde al porcentaje de
sélidos no volatiles y aplicando la relacién generalmente establecida de 1.42 mg DQO mg SSV?,
donde SSV es la concentracion de sélidos volatiles, se obtuvo que la relacidn entre la materia
organica y el peso seco de la Typha spp. en los HAFS FG1y FG2 fue de 1.33 g DQO kg dw™.

mg SSV 1.42mgDQ0 133 mg DQO

0.94 =1
mg dw mg SSV mg dw

Este valor es muy similar a los obtenidos por Rousseau (2005) para Phragmites australis: 1.17
para la parte viva, 1.19 para la parte muertay 1.14 g DQO kg dw™ para los detritos.

Por lo tanto, se calculd que el contenido en nitrégeno y fosforo en la Typha spp. de los HAFS
FG1y FG2 fue de iyxm=0.0091 mg N mg DQO™ Y ipxm=0.00158 mg P mg DQOY, respectivamente.
Este valor de inym €5 menor que el obtenido en el estudio de Rousseau (0.032 mg N mg DQO™).

Las concentraciones de nutrientes en las fracciones de la materia orgdnica se calibraron a
partir de los valores calculados de ixxm € ipxm. EStos contenidos de nitréogeno y fosforo en la
vegetacién macrofita son menores que las concentraciones habitualmente asignadas a las
fracciones de la materia orgdnica en los modelos de la serie ASM, que varia entre 0.01-0.07 mg
N mg DQO™ y 0.0-0.01 mg P mg DQO™ (Henze et al., 2000). Por lo tanto, no fue posible utilizar
estas concentraciones de nitrogeno y fésforo para la materia orgdnica, ya que de haberlo
hecho se hubieran cometido errores en los balances de materia que se aplican para obtener
los coeficientes U1gpir Y U1onna del proceso de degradacion de X,,4. La degradacién de la biomasa
de las macroéfitas muertas genera materia organica y el nitrogeno y fésforo contenido en dicha
materia organica no puede ser mayor al que contenian las macréfitas. Por lo tanto, fue
necesario reasignar los valores de las concentraciones de nutrientes en las fracciones de la
materia organica (X,, X;, Ss y S;). De este modo, las concentraciones de nitrégeno y fésforo en
estas fracciones se fijaron en un 10% de las indicadas por Henze et al. (2000) (Tabla 7.5), con lo
cual se cumplen todos los balances de materia incluidos en el modelo desarrollado.

Tabla 7.5. Contenidos de nitrégeno y fosforo en las fracciones de la materia organica.

Parametro Descripcion Valor
inss Contenido de nitrégeno en Ss (mg N mg DQO™Y). 0.003
insi Contenido de nitrégeno en S; (mg N mg DQO™). 0.001
inxs Contenido de nitrégeno en X; (mg N mg DQO™). 0.004
inxi Contenido de nitrégeno en X; (mg N mg DQO™) 0.003
ipSS11 Contenido de fésforo en S (mg P mg DQO™). 0.001
ipsi Contenido de fésforo en S; (mg P mg DQO™). 0.000
ipxs Contenido de fésforo en X, (mg P mg DQO™). 0.001
ipxi Contenido de fésforo en X; (mg P mg DQO'l). 0.001

El fraccionamiento del fésforo se obtuvo de forma distinta a la indicada en el Capitulo 6, ya
que los componentes utilizados en el modelo M2 son diferentes. Una vez conocido el fésforo

" Esta relacién de 0.001 mg P mg DQO™ fue la que se utilizé en el capitulo anterior para calcular el
fosforo organico (PO) a partir de la DQO.
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contenido en la materia orgdnica de la corriente de entrada se calculd el fésforo inorganico
particulado como la diferencia entre el fésforo total y el resto de formas de fésforo (Ec. 7.14).

Respecto a las concentraciones iniciales de los componentes, éstas son las observadas en los
efluentes de cada sistema (puntos P1y P2, respectivamente) durante la primera campafia de
monitorizacion (06/04/2009) (Tabla 7.6). En cuanto a las concentraciones iniciales de
microorganismos, éstas se han fijado en 0.001 mg DQO L™ siguiendo las indicaciones de Samsé
& Garcia (2013), con las cuales se pretende recrear la situacion de partida del sistema a la vez
qgue se minimiza el impacto de dichas condiciones iniciales establecidas de forma forzada. Se
asume que la concentracion de microorganismos influente con el agua a tratar es de 0 mg
DQO L™

Tabla 7.6. Concentraciones iniciales de los componentes en los HAFS FG1y FG2, para el modelo M2.

Concentracion inicial

Componente Unidades FG1 G2
Snia mgN L™ 0.134 0.005
Snos mgN L™ 0.848 0.018
S, mg DQO L™ 4.82 4.96
S, mg DQO L™ 19.28 19.84
X mg DQO L™ 0.001 0.001
X, mg DQO L™ 0.001 0.001
X, mg DQO L™ 3.87 4.4
X; mg DQO L™ 0.53 0.6
Xont gDbQO m? 505.4 505.4
Xing gbQom? 0.005 0.005
PIT mgP L™ 0.421 0.093
Pint mgPmgCla” 0.52 0.52
Xp mgClalL® 0.007 0.001
Xsst mgL” 16.5 10.1

7.3.3. Concentracion en la corriente de deposicion atmosférica

En la Tabla 7.7 se muestran las concentraciones de todos los componentes en el agua de
deposicién atmosférica. El contenido de fitoplancton en esta corriente es nulo, asi como
también las concentraciones de microorganismos y las biomasas de macrofitas.
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Tabla 7.7. Concentracién y carga de entrada de los distintos componentes en la corriente de deposicién
atmosférica.

Concentracion en la corriente de deposicién Carga de entrada por deposicién

Componente atmosférica (mg L") atmosférica (mg m?>d™)
SnHa 0.833 0.435
Snos 1.09 0.630
Ss 10.28 6.012
S 41.12 24.047
Xu 0.0 0.0
Xa 0.0 0.0
Xs 71.72 41.942
Xi 9.78 5.719
Xl 0.0 0.0
Xing 0.0 0.0
PIT 0.752 0.438
Pint 0.0 0.0
Xp 0.0 0.0
Xsst 86.98 51.25

7.3.4. Determinacion de las concentraciones de oxigeno disuelto

El oxigeno disuelto es una variable de entrada en el modelo desarrollado, es decir, no se simula
su concentracion sino que sus valores se introducen como datos de entrada.

La serie de datos a introducir tiene un incremento de tiempo de 0.5 d, de forma que para cada
dia un valor corresponde a las condiciones diurnas y el otro a las nocturnas. Dado que la
monitorizacién de los puntos POa, P1 y P2 se realiz6 siempre a la misma hora del dia (entre las
9.00h y las 11.00h, GMT+1 en horario de verano y GMT+2 en horario de invierno), se considerd
que estas medidas corresponden a las concentraciones diurnas de OD, realizandose una
interpolacion lineal para los dias entre muestreos. Las concentraciones medias mensuales
registradas en los puntos P1 y P2 se muestran en la Figura 7.10a. Para determinar las
concentraciones nocturnas de OD se utilizaron los registros realizados en continuo durante 24
horas. Asi, como las concentraciones de OD varian a lo largo del afio, se fijé una concentracion
nocturna de OD para cada estacion del afio, la cual se establecid como el valor minimo
registrado durante la monitorizacién realizada en continuo en cada estacion del afio. Por lo
tanto, las concentraciones nocturnas se fijaron en 5.03 mg O, L™ en primavera, 1.27 mg O, L™
en verano, 0.61 mg O, L™ en otofio y 3.51 mg O, L™ en invierno (Figura 7.10b). Estas
concentraciones, que fueron determinadas en el punto P1 (efluente de FG1 e influente de
FG2), se asumen como los valores minimos de ambos HAFS. Se consideré que la concentracion
de OD varia linealmente entre los valores de concentracién minima y maxima.
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Figura 7.10. (a) Concentraciones diurnas medias mensuales de OD monitorizadas en P1y P2. (b)
Evolucién temporal del OD a lo largo de 24 horas en cada estacion del afio, en el punto P1. (c) Detalle de
la interpolacion de los valores diurnos y nocturnos de OD entre dos dias de monitorizacion.

En la Figura 7.10c se muestra un detalle de las concentraciones de oxigeno disuelto
introducidas al modelo para dos dias consecutivos de monitorizacién. Se muestra la
concentracién de OD medido in situ durante la manana de los dias 16 y 28 de diciembre de
2009 (puntos rojos). De la interpolacion lineal entre ambos valores se obtuvieron las
concentraciones diurnas de OD (linea roja) y la concentracién nocturna fue de 3.51 mg O, L™
hasta el dia 21 de diciembre y de 0.61 a partir de ese momento, debido al cambio de estacién.

7.3.5. Determinacion de X, Y Xmg

Las biomasas de macréfitas vivas y muertas fueron introducidas como variables de entrada al
modelo, puesto que el objetivo del mismo no es modelar los componentes X, y Xmg Sino
estudiar su influencia en las concentraciones de nitrégeno, fésforo y materia orgénica.

Puesto que no se dispuso de medidas directas de la evolucién temporal de la biomasa de las
macrofitas en los HAFS FG1 y FG2, X, Y Xng Se calcularon a partir de la cobertura vegetal y del
valor maximo de biomasa aérea determinado para los humedales FG1 y FG2 por Hernandez-
Crespo et al. (2016). Dado que la biomasa existente en ambos sistemas no fue homogénea en
toda la superficie, se asumiéd que la densidad de macréfitas cuando la celda estaba
completamente vegetada (CV=1) era la mitad del valor madximo determinado en el estudio
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previamente citado: 0.95 kg m™. Por lo tanto, la evolucién temporal de la biomasa total de
macrofitas (X, + Xmg) Sse obtuvo multiplicando esta densidad maxima calculada por la CV
existente en cada momento y aplicando la ratio de 1.33 g DQO g dw”, anteriormente
calculada, para expresar la biomasa en unidades de masa de DQO por unidad de superficie.

La distribucién de la biomasa total de macrdfitas entre X, y Xmg Se realizd teniendo en cuenta
las observaciones realizadas in situ y la gestién llevada a cabo en los HAFS. La biomasa de
macrofitas muertas se considerd nula al principio del periodo de estudio porque ambos
sistemas acababan de ser plantados con Thypa spp. joven en abril de 2009. En FG1, dado que
la vegetacion se segd tras el primer afio de operacion (en octubre de 2010) y la cobertura
vegetal fue nula a partir de ese momento, se considerd que toda la biomasa que habia existido
era X, (Figura 7.11). Por el contrario, el humedal FG2 no se cosechd y la vegetacion sufrié un
proceso continuado de muerte y degradacion desde marzo de 2010 hasta el final del periodo
de estudio. Por lo tanto, en FG2 se establecid una distribucion entre X, y Xnq basada en las
observaciones realizadas in situ de forma que la suma de X, y Xng corresponde en todo
momento a la densidad de biomasa total calculada en el sistema.
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Figura 7.11. Evolucion temporal de X Y Xmg (8 DQO m?) en (a) FG1 y (b) FG2.

Siguiendo a Kadlec & Wallace (2009), la época de crecimiento para la Typha spp. se consideré
entre febrero y mediados de septiembre.

7.4. Resultados de la ampliacidon del modelo para la simulacion del nitrégeno y de la
materia organica

A continuacién se muestran los resultados obtenidos en la calibracidén y en la validacién del
modelo M2, realizados en los HAFS FG1 y FG2, respectivamente. Posteriormente, se presentan
las contribuciones de los procesos modelados en la eliminacion de los componentes
estudiados.
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7.4.1. Resultados de calibracion y validacién

En primer lugar, se simulé el humedal FG1 aplicando la matriz estequiométrica descrita en la
Tabla 7.2, las expresiones cinéticas de la Tabla 7.3, los valores de los pardmetros obtenidos
anteriormente y utilizando los valores indicados por Henze et al. (2000); Reichert et al. (2001);
Rousseau (2005); Langergraber et al. (2009) para el resto de parametros.

Los resultados obtenidos en este primer paso no permitieron reproducir adecuadamente las
concentraciones de amonio y nitrato observadas en el efluente de FG1 y se obtuvieron valores
de RMSE muy elevados. Es mds, las concentraciones simuladas eran mas similares a las
observadas en el influente que en el efluente, lo cual indicaba que no se estaba simulando
adecuadamente el funcionamiento del HAFS.

Se decidié estudiar detalladamente la simulacién del amonio y del nitrato para averiguar por
qué el modelo no reproducia el funcionamiento del humedal artificial. En el caso del amonio,
el principal proceso de eliminaciéon en la mayoria de humedales es la nitrificacion (Kadlec &
Wallace, 2009), es decir, el crecimiento de X, y la eliminacién de nitrato se produce
basicamente por desnitrificaciéon (Saeed & Sun, 2012), esto es, mediante el crecimiento
anodxico de Xy. Por lo tanto, se revisaron estos procesos.

La primera comprobaciéon que se realizé fue la existencia de una poblacidn microbiana
adecuada de Xa y Xy, y tal como se muestra en la Figura 7.12 se observd que las
concentraciones de ambos microorganismos eran muy bajas. El crecimiento de X, fue nulo y su
concentracion disminuy6 desde el valor inicial de 0.001 mg DQO L™ hasta cero durante las
cuatro etapas en las que se dividio el periodo de investigacion (Figura 7.12). Los
microorganismos heterétrofos, que tienen una velocidad de crecimiento mas rapida (Henze et
al., 2000), muestran una concentracién media de 2.85 mg DQO L™, con picos de hasta 10 mg
DQO L™ Sin embargo, estas concentraciones son muy bajas si se comparan con los 200 mg
DQO L™ observados por Samsé & Garcia (2013) o los valores de hasta 2000 mg kg™
referenciados por Langergraber & Siméinek (2012).
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Figura 7.12. Concentraciones de X, y Xy obtenidas en el primer paso de calibracion de FG1. Las barras
grises verticales indican los periodos de secado del sistema.

Por lo tanto, el siguiente paso fue averiguar cudl era el motivo por el que no crecian estos
microorganismos. Tal como muestran las expresiones cinéticas (Tabla 7.3), el crecimiento de X,
puede estar limitado por la concentracion de amonio, de oxigeno disuelto y de PID. Se
calcularon los valores de las funciones Monod para cada uno de estos componentes utilizando
para ello diferentes valores de los coeficientes de saturacion/inhibicion y se comprobd que la
principal limitacion venia marcada por la concentracidon de amonio, pero ésta no era suficiente
para impedir el crecimiento de X, (Figura 7.13).

::hﬂ 0

04 -

. Hu.. Lm

abr.-09 oct.-09 abr.-10 oct.-10 abr.-11 oct.-11 abr.-12

NH4 oD DIP NH4-DIP-OD

Figura 7.13. Valores de las funciones Monod para el crecimiento de X, en el HAFS FG1. Las barras grises
verticales indican los periodos de secado del sistema.
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El mismo procedimiento se realizd para comprobar las limitaciones ejercidas por la materia
organica, el amonio, el oxigeno disuelto y el PID en el crecimiento aerobio de Xy, y también el
nitrato en el crecimiento andéxico. Se comprobd que las limitaciones tampoco eran suficientes
para obtener unas concentraciones tan bajas de microorganismos heterétrofos.

Por lo tanto, la falta de crecimiento de X, y X,, radicaba en otra causa.

Todos los componentes del modelo desarrollado e implementado en AQUASIM eran
considerados variables moviles, es decir, eran transportados con el flujo del agua y exportados
con el caudal efluente. Sin embargo, el modelo CW2D para HAFSS (Langergraber & Simdnek,
2005) considera que los microorganismos son inmdviles, lo que significa que en lugar de estar
en flotacidon en la columna de agua se encuentran fijados sobre las superficies disponibles del
HA. Se indagd en esta caracteristica porque aqui podia radicar la causa de que el modelo no
simulara el crecimiento de los microorganismos.

Una situacién similar se observé en el modelo Retraso-CWM1 (Llorens et al., 2011a), donde los
microorganismos no se modelaron como componentes adheridos sobre la superficie sino en
flotacién y por lo tanto tenian un comportamiento similar al de los componentes solubles. En
aquel caso, se introdujo una concentraciéon constante de microorganismos en el influente a
tratar, lo cual permitié la modelacion de situaciones estacionarias pero no la simulacién del
crecimiento de las poblaciones microbianas (Samsé et al., 2014).

En el modelo aqui desarrollado se optd por introducir una herramienta matematica que
permitiera la modelacion de los microorganismos Xy y X4, como componentes inmoviles. Una
forma sencilla de simular dicha inmovilidad en un compartimento completamente agitado en
AQUASIM fue incluir una recirculacidn tedrica de microorganismos en la que solamente las
masas de X, y Xy fueran recirculadas al compartimento de reacciéon con un caudal de 1 L d?,
que resulta despreciable para el balance hidraulico del sistema (Figura 7.14).

XAJ xH

—> FG1 > Aux

Qi n Qout

Figura 7.14. Esquema de la recirculacion de X, y X, en el sistema FG1.

Tras incorporar dicha recirculacién, se obtuvieron concentraciones de microorganismos mas
elevadas, comparables a las observadas en la bibliografia anteriormente citada (Figura 7.15) v,
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tal como se describe a continuacidn, el modelo reprodujo adecuadamente las concentraciones
de los componentes estudiados.
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Figura 7.15. Evolucion temporal de las concentraciones de X, y Xy en FG1 considerando una
recirculacion del 99% de los microorganismos. Las barras grises verticales indican los periodos de secado
del sistema.

La concentracién media de X, en FG1 durante el periodo de estudio aumenté de 2:10° mg
DQO L™ en la simulacién en la que los microorganismos se consideran méviles a 0.76 mg DQO
L™ si se consideran inmdviles, y la de X, pasé de 2.85 mg DQO L™* a 107 mg DQO L™.

Por lo tanto, la biomasa de microorganismos en los HAFS FG1 y FG2 no se encuentra en
flotacién en la columna de agua sino que estd inmovil en los sistemas, fijada a las superficies
disponibles (por ejemplo, sobre los tallos de la vegetacion, en la superficie de la capa de
sedimentos y en las paredes laterales de los sistemas).

Durante el proceso de calibracion del modelo se calibré la fraccion de microorganismos a
recircular, ya que era posible que una parte de éstos se desprendieran de la superficie donde
estaban fijados y salieran del sistema con el caudal efluente. Tras la calibraciéon del modelo, los
mejores resultados se obtuvieron considerando que la mayoria de microorganismos (99%)
permanecian inmoviles en el sistema.

La recirculacién aplicada a los microorganismos supone una herramienta matematica para la
simulacidn de las caracteristicas de inmovilidad de los microorganismos autétrofos y
heterdtrofos en un HAFS. El uso de esta herramienta es posible porque en este modelo no se
persigue la realizacion de un estudio detallado del biofilm desarrollado en un HAFS sino la
simulacidn de la eliminacion del nitrégeno y de materia organica utilizando un modelo basado
en procesos, el cual incluye, entre otros, el comportamiento de los microorganismos
autétrofos y heterdtrofos.
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Tabla 7.8. Pardmetros cinéticos del modelo de nitrégeno, materia organica, sélidos en suspension,

fitoplancton y fésforo.

Parametro Descripcion Valor Referencia
Fitoplancton
Kemn Coeficiente de saturacién para Syus (Mg N L'l). 0.025 (1)
Hidrolisis
Ky, Constante de velocidad de hidrdlisis (d'l). 3 (2)
Os Factor de correccion de la hidrdlisis andxica 0.6 (2)
Khyd op Coeficiente de saturacion/inhibicion para el oxigeno (mg O, LY. 0.2 (2)
K, Coeficiente de saturacion/inhibicién para la hidrdlisis (mg DQOs 0.1 (2)
mg DQO4 ).
Bacterias heterotrofas
My Velocidad méxima de crecimiento (d™). 5 (3)
by Constante de velocidad de lisis (d'l). 0.4 (2)
Nno3 Factor de correccion de la desnitrificacion. 0.8 (2)
Knh Coeficiente de saturacién para Syus (Mg N L'l). 0.05 (2)
knon Coeficiente de saturacion/inhibicién para Sygs; (mg N L'l). 0.05 E.E.
ks Coeficiente de saturacion para Ss (mg DQO LY. 0.005 E.E.
kow Coeficiente de saturacion/inhibicién para OD (mg O, LY. 0.5 E.E.
Kpn Coeficiente de saturacion/inhibicidn para el PID (mg P L™h. 0.001 E.E.
O, Coeficiente de correccién de la temperatura para el crecimiento. 1.0718 (2)
(S Coeficiente de correccién de la temperatura para la lisis. 1.0718 (2)
Bk Coeficiente de correccién de la temperatura para hidrdlisis. 1.014 (2)
Bacterias autétrofas
Ma Velocidad maxima de crecimiento (d'l). 1.2 E.E.
ba Constante de velocidad de lisis (d™). 0.15 (2)
Knta Coeficiente de saturacion para Syus (mg N L'l). 0.4 E.E.
koa Coeficiente de saturacion para OD (mg O, L. 1 (4)
Kpa Coeficiente de saturacion para el PID (mg P L'l). 0.0005 E.E.
B.a Coeficiente de correccién de la temperatura para el crecimiento. 1.1107 (2)
B Coeficiente de correccién de la temperatura para la lisis. 1.1161 (2)
Interaccion con la capa de sedimentos
Vex Velocidad de sedimentacion de X, y X; (m d™). 0.03 E.E.
Dopnna Coeficiente de difusidon de Syua (m2 d'l). 1.71-10" (5)
Doyos Coeficiente de difusién de Syos (m”> d ™). 1.64-10" (5)
O4ifu NH4 Coeficiente de correccién de la temperatura para la difusién de 1.0237 (5)
SNH4-
O4ifu NO3 Coeficiente de correccién de la temperatura para la difusion de 1.0239 (5)
Snos-
Plantas
Kol Velocidad de crecimiento de las plantas (d™). 0.028 (6)
Kdeg Velocidad de degradacion de las plantas (d7). 0.0025 E.E.
Knnp Coeficiente de saturacion/inhibicidn para Syus (mg N L'l). 0.1 E.E.
knop Coeficiente de saturacidn para Sypz (mg N L'l). 0.1 (7)
kpp Coeficiente de saturacion/inhibicién para el PID (mg P L'l). 0.0005 E.E.
Bup plant Coeficiente de correccién de la temperatura para la toma por las 1.09 (8)
plantas.
Beg Coeficiente de correccién de la temperatura para la degradacion 1.0524 (9)

de las plantas.

(1): Ambrose et al. (1988), (2): Henze et al. (2000), (3): Mcbride & Tanner (2000), (4): Langergraber &
Simanek (2005), (5): Reddy & DeLaune (2008), (6): Hernandez-Crespo et al. (2016), (7): Kadlec & Knight
(1996), (8): Asaeda & Karunaratne (2000), (9): Alvarez & Bécares (2006), E.E.: este estudio.
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Por lo tanto, la calibracidon de los pardmetros incluidos en la Tabla 7.8 y en la Tabla 7.9 se
realiz6 considerando dicha propiedad de inmovilidad que demostraron tener los
microorganismos en el HAFS FG1. Los parametros ya calibrados en el capitulo anterior
mantuvieron su valor, y por lo tanto no se incluyen en estas tablas. En el proceso de validacién
también se modelaron los microorganismos como componentes inmdviles introduciendo una
recirculacién del 99% de las masas de Xy y X, en el HAFS FG2.

El coeficiente ipqoseq S€ Ccalculd a partir del contenido en carbono medido en los sedimentos del
HA FG1 durante las siete campafias de monitorizacion de sedimentos. Se obtuvo una
porcentaje medio del contenido de carbono de 2.2+0.2%, que aplicando la relacién 2.67 mg O,
mg C™ da una concentracién de 0.06 mg DQO mg dw™.

Las concentraciones de amonio y nitrato en el agua intersticial del sedimento (NHyseq Y NOsseq,
respectivamente), necesarias para calcular el proceso de difusién, se tomaron de los valores
medidos por Hernandez-Crespo (2013b) en los sedimentos del lago de I’Albufera (Valéncia). Se
utilizé el valor medio observado en los primeros 10 cm del perfil: 55 mg NH,-N L' y 0.4 mg
NOs-N L™

Al igual que en el capitulo anterior, debe tenerse en cuenta que los procesos de calibracion y
validacién se han realizado para obtener un conjunto de valores de los pardmetros utilizados
gue optimice el ajuste de las concentraciones simuladas con las observadas. Sin embargo, esto
no descarta la posibilidad de que un conjunto diferente de valores también pudiera
proporcionar ajustes adecuados.

Tabla 7.9. Parametros de composicién del modelo M2.

Parametro Descripcion Valor Referencia
Yy Coeficiente de rendimiento de X, (mg DQOy,, mg DQO Ss ). 0.63 (2)
Ya Coeficiente de rendimiento de X, (mg DQO,,, mg N7). 0.24 (2)
fxpss Fracciéon de S generada en la muerte y respiracion de X, (mg DQOs; 0.1 E.E.

mg DQOXp'l).
fxoxi Fraccion de X; generada en la muerte y respiracion de X, (mg DQOy; 0.01 E.E.
mg DQOXp'l).
fomss Fraccion de Ss generada en la lisis de los microorganismos (mg 0.1 E.E.
DQOs; Mg DQO ).
fomxi Fraccidn X; generada en la lisis de los microorganismos (mg DQOs, 0.01 E.E.
mg DQO ).
frydsi Fraccion de X; generada en la hidrélisis (mg DQOs; mg DQOys ). 0 (2)
folant Fraccion de X; generada en la degradacién de las plantas (mg DQOy; 0.2 (10)
mg DQOxmq ).
inxp Contenido de N en X, (mg N mg Cl a'l). 7.52 E.E.
ipqoxp Contenido de DQO en X, (mg DQO mg Cl al). 114.01 E.E.
ime12 Contenido de N en los microorganismos (mg N mg DQOym ). 0.07 (2)
ipbm Contenido de P en los microorganismos (mg P mg DQOy, ). 0.01 E.E.
inXm Contenido de N en las plantas (mg N mg DQOymg ). 0.0091 (6)
ipxm Contenido de P en las plantas (mg P mg DQOde'l). 0.0016 (6)
ipQosed Contenido de DQO en los sedimentos (mg DQO mg dw'l). 0.06 E.E.

(10): Rousseau (2005).

12 , . . . . . .
El subindice bm hace referencia a la biomasa de los microorganismos, es decir, de Xy y Xa.
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Los procesos de calibracién y validacién del modelo muestran que la maxima velocidad de
crecimiento de los microorganismos heterétrofos en los HAFS FG1 y FG2 es ligeramente
inferior al valor de 6 d™* habitualmente utilizado en los modelos aplicados a humedales de flujo
subsuperficial (Langergraber & Sim(inek, 2005; Langergraber et al., 2009; Mburu et al., 2012;
Samsd & Garcia, 2013). Sin embargo, tal como se indica en la Tabla 7.8, dicho valor coincide
con el utilizado por Mcbride & Tanner (2000) para la modelacion de la eliminacién de
nitrégeno en HAFSS operados de forma intermitente. La mdxima velocidad de crecimiento de
los microorganismos autétrofos es muy similar a la utilizada por Reichert et al. (2001) para los
microorganismos nitrificantes de la segunda etapa, con un valor intermedio entre el valor
habitual de 1 d*! de CWM1, CW2D o BIO-PORE y el valor de 1.5 d™ utilizado por Palfy &
Langergraber (2014).
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Figura 7.16. Valores de las funciones Monod para (a) el amonio y el nitrato y (b) la materia organica y el
fosforo en el crecimiento de Xy, en FG1.
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Figura 7.17. Valores de las funciones Monod para (a) el amonio y el nitrato y (b) la materia organica y el
fosforo en el crecimiento de X, en FG2.

En la Figura 7.16 y Figura 7.17 se observan las limitaciones de los diferentes parametros que
afectan al crecimiento de Xy en FG1 y FG2, tanto en condiciones aerobias como andxicas.
Como se puede observar, el factor mas limitante para el crecimiento de Xy en ambos sistemas
es la materia organica. Si simulamos la concentracion de nitratos asumiendo dichas
limitaciones, el modelo representa adecuadamente las concentraciones de salida alcanzadas
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en el punto P2 (salida de FG2) pero no es capaz de reproducir las concentraciones observadas
en el punto P1 (salida de FG1) porque se limita su eliminacién por desnitrificacién (crecimiento
anoxico de X;).

Se realizaron distintas simulaciones para mejorar la reproduccién de las concentraciones de
nitrato observadas en el sistema FG1 y se observd que si se asume una concentracidon de
materia organica tal que no limite el crecimiento andxico de Xy (es decir, la funcién monod de
Ss para el crecimiento andxico es igual a 1) se consigue una simulacion muy buena de la
eliminaciéon de nitratos. En la Figura 7.18a se observa como la concentracién simulada de
nitratos teniendo en cuenta esta asuncién (linea continua) refleja mucho mejor las
concentraciones observadas a la salida del sistema FG1 que la simulacidon que no considera
dicha asuncion (linea discontinua). La masa de nitrato eliminado acumulado en FG1 se simula
adecuadamente al adoptar este cambio para la limitacién de la materia organica (Figura
7.18b).
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Figura 7.18. Simulacién de (a) la concentracion de nitratos en FG1 con la limitacidn inicial de S, y
asumiendo un valor de 1 para su funcion Monod y (b) masa de nitratos eliminada con y sin la limitacion
deS..

En FG2, la limitacién ejercida por la materia orgdnica en el crecimiento de X, no impide una
buena simulacién de los componentes modelados, incluido el nitrato, por lo que en ella se
aplicéd la ecuaciéon de monod para la Ss tal como aparece en la Tabla 7.3 y se calibré la
constante Ks en 0.005 mg DQO L.

Esta diferencia de comportamiento entre ambos humedales es debida a las condiciones
especificas necesarias para llevar a cabo el proceso de desnitrificacion, el cual implica el
consumo de materia organica (Ss). Habitualmente, las concentraciones de OD en un HAFS
restringen este proceso a las zonas mas profundas, en la interfaz entre la columna de agua vy la
capa de sedimentos, donde frecuentemente se alcanzan condiciones de anoxia. En el caso del
HAFS FG1, se observaron importantes acumulaciones de materia organica sobre el fondo del
humedal, especialmente en las zonas laterales del mismo. Por lo tanto, los resultados de las
simulaciones realizadas en este sistema sugieren que la materia orgdnica necesaria para el
crecimiento andxico de X, pudo estar suministrada desde estas acumulaciones. En FG2 estas
acumulaciones son mucho mas pequefias, aportan menos materia organica y por lo tanto la
fuente de S para la desnitrificacion esta limitada al contenido estricto de la columna de agua.
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Por otra parte, la calibracion de algunos coeficientes de saturacidn/inhibicion muestra valores
inferiores a algunos de los utilizados para el tratamiento de aguas residuales urbanas en HHAA
de flujo subsuperficial (Langergraber & Simiinek, 2005; Langergraber et al., 2009). Esta
diferencia puede estar debida a que las referencias citadas utilizan los modelos para simular el
tratamiento de aguas residuales urbanas, mientras que el modelo aqui desarrollado se aplica al
tratamiento de aguas eutrofizadas. Tal como se comenté en el Capitulo 3, las concentraciones
de amonio, nitrato y materia orgdnica en este tipo de agua suelen ser menores que las tipicas
de las aguas residuales urbanas. Sin embargo, las oscilaciones en la concentracién de OD
dieron lugar a coeficientes mas altos de inhibicidn/saturacion para el oxigeno.

Se utilizé la velocidad de crecimiento de las macréfitas indicada por Hernandez-Crespo et al.
(2016) (K, = 0.028 d™) y se calibrd la velocidad de degradacién en 0.0020 d™, valor muy similar
al presentado por Alvarez & Bécares (2006) para la Thypa spp (0.00094 — 0.01 d*). Asi mismo,
también es muy similar a los valores obtenidos por Marois & Mitsch (2016), quienes cifran la
maxima productividad primaria de la Thypa spp. en 0.0255 d™ y la de muerte en 0.0036 d™.

En la Figura 7.19a se observa el efecto del OD en el crecimiento de X, en el HA FG1: por una
parte, el efecto de saturacion en el crecimiento aerobio y por otra el de inhibicion en el
crecimiento andxico. En la ampliacion de dicha figura (Figura 7.19b) se aprecia como estas
limitaciones varian a lo largo del dia, segin cambia la concentracion de OD entre el dia y la
noche. La limitacion ejercida por la concentracion de OD sigue un patrén muy similar en los
dos sistemas, siendo algo mas restrictiva en el sistema FG2 (Figura 7.19c).
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Figura 7.19. Valores de las funciones de Monod de saturacidn/inhibicion del OD en el crecimiento de Xy
en (a) FG1y (c) FG2. (b) Detalle de los valores de dicha funcién entre 13/09/10y 02/11/10 en FG1.
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La principal limitacién al crecimiento de los microorganismos autdtrofos la ejerce la
concentracidon de amonio, especialmente en el sistema FG2 (Figura 7.20). En cuanto al PID, la
limitacidn es ligeramente inferior en el sistema FG2, ya que como se vio en la Tabla 6.11 del
capitulo anterior, la concentracién de PID era mayor en este humedal.
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Figura 7.20. Valores de las funciones Monod para el amonio y el fésforo en el crecimiento de X, en (a)
FG1y (b) FG2.

Tal como se ha indicado anteriormente, la alcalinidad es uno de los factores que afecta al
proceso de nitrificacion, y por tanto al crecimiento de X,.

La alcalinidad fue incluida en la modelacion de los fangos activados a partir del modelo ASM2
(Henze et al., 2000), si bien los modelos CWM1 y CW2D aplicados a la modelacién de
humedales artificiales de flujo subsuperficial no incluyen este parametro. En el modelo ASM?2
la alcalinidad se introduce para mantener la continuidad eléctrica en las relaciones bioldgicas y
para poder detectar posibles valores bajos de pH, asumiendo que toda la alcalinidad esta en
forma de iones bicarbonato. Entre otros, los procesos de crecimiento aerobio de Xy y Xa
producen una disminucién de la alcalinidad, mientras que los procesos de hidrdlisis y
crecimiento andxico de Xy la incrementan. Asi mismo, la alcalinidad influye en las cinéticas de
los crecimientos aerobios y anaerobios de Xy, en la fermentacion, en el crecimiento de X, y en
la redisolucién del foésforo precipitado.

Puesto que el proceso de nitrificacion es especialmente sensible a la alcalinidad, se estudid su
influencia en los sistemas FG1 y FG2 aplicando la funcién de Monod para la alcalinidad (Ec.
7.16) a los valores de alcalinidad medidos en los puntos POa, P1y P2 entre julio y diciembre de
2015 (n=38):

Alk

m Ec.7.16

donde Alk (mol HCO;” m™) es la concentracién de alcalinidad y ki (mol HCOs” m™) la constante
de saturacién. Utilizando el valor de k,;,=0.5 mol HCOs m™ indicado en ASM2 y ASM2d (Henze
et al., 2000), se obtuvo que la expresion Monod para la alcalinidad presentaba valores medios
de 0.84 + 0.03 para los tres puntos estudiados (Figura 7.21). Por lo tanto, la alcalinidad en
estos sistemas y durante el periodo estudiado no ejercid una limitacién sustancial en el
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crecimiento de los microorganismos autdtrofos. Se considera que en este caso esta justificada
la no inclusidn de la alcalinidad como un componente, dado la complejidad que ello afiadiria al
modelo.
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Figura 7.21. Valores de la funcién Monod para la alcalinidad en los puntos POa, P1y P2.

En el caso del fitoplancton, la mayor limitacién para su crecimiento la establece Ia
disponibilidad de fésforo, cuya funcién de Monod toma valores de entre 0.4-0.5 en ambos
sistemas (Figura 7.22). La limitacién del nitrégeno, aunque de mucha menor magnitud que la
del fésforo, es mayor en FG2 que en FG1.

a) b)
ol 1 o o Wﬁ th

abr.-09  oct.-09 abr.-10 oct-10 abr.-11  oct-11  abr.-12 abr.-09  oct-09 abr.-10  oct-10 abr.-11  oct-11  abr.-12

—NID —P —NID —P

Figura 7.22. Limitacion del crecimiento de X, por el fésforo y por el NID en (a) FG1y (b) FG2.

A la vista de los valores del factor de preferencia para el amonio en el crecimiento de X,, el
fitoplancton toma la mayoria del nitrégeno en forma de amonio (Figura 7.23). Este factor es
mayor, en promedio, en el sistema FG1, donde el 72% del nitrégeno que consume el
fitoplancton lo toma en forma de amonio, frente al 63% de FG2 (el FPyys en FG1 es 0.72 + 0.22
yen FG2 es 0.63 £ 0.31).
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Figura 7.23. Valores del factor de preferencia FPy, en el crecimiento de Xp.

En la Figura 7.24 y Figura 7.25 se muestran las limitaciones de los diferentes factores que
afectan a la toma de nutrientes por las macrofitas, separados para los procesos de la toma de
amonio y la de nitrato.”

a)
1.00

0.80
0.60
0.40
0.20

0.00

b)

Wil [MM - \ .

abr.-09  oct-09 abr.-10  oct-10 abr.-11  oct-11  abr.-12 abr.-09  oct.-09 abr.-10  oct-10  abr.-11  oct-11  abr.-12

——NH4 —P ——NO3 ——NH4_inh

Figura 7.24. Valores de las funciones Monod para (a) el amonio y el fésforo en la toma de amonio por

Xmi, Y (b) el nitrato y la inhibicién por amonio en la toma de nitrato por X, en FG1.

Cabe destacar que estos resultados se han obtenido mediante la calibracion del modelo
desarrollado, el objetivo del cual no es la modelacién temporal de la biomasa de macréfitas
sino la simulacidn de la influencia de éstas en las concentraciones de las formas de nitrégeno

13 .. .y 4, . . .
Dado que la limitacion del fosforo es la misma para los dos procesos, sdlo se presenta una vez junto a
los factores que afectan al crecimiento basado en amonio (linea verde).
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en la columna de agua. Por lo tanto, los resultados extraidos respecto a la toma de nutrientes
por las macrdfitas estan condicionados a los supuestos asumidos en este modelo.

Segun se observa, la toma de nutrientes por Typha spp. en los HAFS FG1 y FG2 esta mas
limitada por la disponibilidad de nitrogeno que por la de fésforo. Respecto a la preferencia
amonio-nitrato, la concentracion de amonio limita la toma de nitrato en un 51% en FG1, en
valores medios, y en un 40% en FG2. Como cabia esperar a partir de la formulacién
matematica, la limitacién ejercida por el amonio en el proceso de crecimiento de X, a partir
de amonio es inversa a la inhibicién por amonio en el de crecimiento de X, a partir de nitrato.

)

a)

1.00 - 1.00 -

0.80 - 0.80 -

b
060 | 0.60 |
040 | 0.40 -
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abr.-09 oct-09 abr-10 oct-10 abr.-11  oct-11  abr.-12 abr.-09 oct-09 abr-10 oct-10 abr.-11  oct-11  abr.-12

——NH4 —P ——NO3 ——NH4_inh

Figura 7.25. Valores de las funciones Monod para (a) el amonio y el fésforo en la toma de amonio por
Xmi, Y (b) el nitrato y la inhibicién por amonio en la toma de nitrato por X, en FG2.

En FG2, y tanto para el crecimiento de los tres componentes indicados (Xy, Xa Y Xp) como para
la toma de nutrientes por parte de las macrodfitas, se observa la gran limitacion ejercida por el
amonio durante los primeros meses del periodo de estudio. Esta limitacion es especialmente
significativa en el caso de los microorganismos autdtrofos, para los cuales la funcién Monod
del amonio vale practicamente cero hasta septiembre de 2009, y por tanto el crecimiento
alcanzado durante estos meses es nulo (Figura 7.15).

La Figura 7.26 y la Figura 7.27 muestran la adecuada calibracién y validacién del modelo, ya
que se representan adecuadamente las principales tendencias observadas en la evolucién de
las formas de nitrogeno y materia orgdnica en los HAFS FG1 y FG2. Una muestra de la robustez
del modelo es que los valores de los RMSE obtenidos para la mayoria de parametros
mejoraron en el proceso de validacion (Tabla 7.10).
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Figura 7.26. Evolucion temporal de las concentraciones observadas y simuladas de las formas de
nitrégeno en FG1 (calibracidn) y FG2 (validacién). Los tridangulos representan las concentraciones de
entrada, los circulos las concentraciones observadas de salida y la linea las concentraciones simuladas
de salida. Las barras grises indican los periodos de secado de los HHAA.
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Figura 7.27. Evolucion temporal de las concentraciones observadas y simuladas de DQO; y DQOs en FG1
(calibracién) y FG2 (validacion). Los triangulos representan las concentraciones de entrada, los circulos
las concentraciones observadas de salida y la linea las concentraciones simuladas de salida. Las barras

grises indican los periodos de secado de los HHAA.

Tabla 7.10. Concentraciones medias y RMSE obtenidos en los procesos de calibracion y validacion.

Amonio Nitrato NO NT DQOy DQOg
(mgNLY) (mgNL") (mgNL") (mgNL") (mgbaol?) (mgbDaoLl?)

FG1 (calibracion)

Concentracion media 0.490 2.13 0.49 3.8 33.2 22.2

influente

Concentracion media 0.233 0.98 0.09 2.6 38.0 234

observada efluente

Concentracion media 0.286 1.03 0.03 1.7 32.1 23.8

simulada efluente

RMSE 0.556 1.09 0.07 1.6 15.9 7.6
FG2 (validacidn)

Concentracion media 0.230 0.97 0.09 2.5 37.8 23.4

influente

Concentracion media 0.240 0.62 0.07 2.1 35.1 25.1

observada efluente

Concentracion media 0.194 0.71 0.04 1.2 28.1 24.3

simulada efluente

RMSE 0.330 0.57 0.05 13 12.9 8.1

La calibracion y validacidon del amonio y nitrato, que son variables incluidas como
componentes en el modelo, es satisfactoria. En el caso del amonio, se observa que el ajuste es
mejor cuando las concentraciones, tanto de entrada como de salida, son menores, y el modelo
es capaz de representar la capacidad observada del sistema para reducir los picos de amonio
en la entrada.
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En la representacién de las variables obtenidas de forma indirecta a partir de la suma de los
contenidos de nitrégeno de los componentes correspondientes, es decir, el NO y el NT, se
observan diferentes patrones. Los resultados para el NO son mejores en el HAFS FG2.

En cuanto al NT, las concentraciones simuladas son inferiores a las observadas en los dos
casos.

Por lo tanto, el modelo simula de forma adecuada las concentraciones de amonio y nitrato en
los sistemas FG1 y FG2. No obstante, se estima una pequeia sobreeliminacion del NT.

Respecto a la DQO; y la DQO;, las cuales también se calculan de forma indirecta a partir de los
componentes del modelo, se observa que el ajuste de la fraccidn soluble es mejor que el de Ia
particulada En el caso de la DQOs, que supone algo mas del 60% del total de la materia
organica (Figura 7.9), se obtienen RMSE menores que para la DQOy. Analizando con mas
detalle las diferencias entre la materia organica medida y simulada, se observa como en el
caso de la DQOs en FG1 la concentracion media simulada es ligeramente superior a la
observada, mientras que en el caso de la DQOy sucede lo contrario. Por lo tanto, sumando las
diferencias observadas en la concentracion media de la DQOs a la DQOy, se obtiene que las
diferencias de la fraccién particulada serian de 6.3 mg O, L* en FG1. Teniendo en cuenta la
gran acumulacién de materia organica observada en el fondo del HAFS FG1, la
sobreeliminacion de DQO particulada se podria asociar a una infravaloracién de la modelacién
de la resuspensién de la materia orgdnica que se estaria produciendo desde estas
acumulaciones hacia la columna de agua.

A continuacién se presenta un anadlisis mas detallado de la simulacién de los componentes del
modelo que han sido medidos en los HAFS, es decir, del amonio y del nitrato.

En los box-plot mensuales (Figura 7.28 y Figura 7.29) se refleja que en ambos casos se
consiguid una adecuada simulacién de las tendencias observadas en los sistemas a escala real.
Las concentraciones medias mensuales observadas y simuladas son muy similares y los valores
maximos y minimos simulados recogen satisfactoriamente los extremos de los bigotes de los
box-plot.

FG2

2.5 4
2.0 - 20 -

1.5 -+ 15

NH,* (mg N L)

NH,* (mg N L?)

0.5 05 -

0.0

Figura 7.28. Comparacion entre los box-plot de las concentraciones de amonio observadas y las
concentraciones simuladas medias, maximas y minimas para cada mes, en FG1 y en FG2.
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El andlisis de los resultados en base mensual pone de manifiesto la dificultad de establecer un
patrén temporal en la bondad del ajuste realizado. En el caso del amonio, los mejores ajustes
en FG1 se obtienen en los meses de enero, febrero, abril, julio, octubre y noviembre, mientras
gue en marzo, mayo, junio, julio, agosto y diciembre se observan las mayores diferencias entre
las concentraciones medias observadas y simuladas. En FG2 el ajuste es satisfactorio durante
practicamente todos los meses del afio y las diferencias son maximas en abril. Respecto a los
nitratos, los meses de junio, agosto y diciembre son los que mejor se ajustan en FG1, mientras
gue en FG2 son los meses de julio a diciembre; por el contrario, las mayores diferencias se
observan en los meses de primavera en ambos sistemas (abril y mayo).

FG1 5 FG2

NO, (mg NL?)
NO, (mg N L?)

Figura 7.29. Comparacién entre los box-plot de las concentraciones de nitrato observadas y las
concentraciones simuladas medias, maximas y minimas para cada mes, en FG1y en FG2.

Una de las aportaciones de este estudio es la capacidad del modelo desarrollado para
representar adecuadamente las masas eliminadas acumuladas de amonio y de nitrato (Figura
7.30y Figura 7.31). En el caso de la calibracién, el modelo simula con un alto grado de ajuste la
masa eliminada de amonio y nitrato a lo largo del periodo de estudio, alcanzandose un error
inferior al 10% de la masa eliminada al final del periodo de estudio en ambos casos. En el
proceso de validacidn, el amonio representa el funcionamiento del sistema, con una
eliminacion positiva hasta abril de 2010 y una posterior producciéon de amonio. Sin embargo, a
partir de febrero de 2011 el modelo sobrevalora la eliminacién de amonio.

Esta diferencia en la masa de amonio eliminada acumulada durante el ultimo afio puede ser
debida a la descomposicién de la vegetacion emergente en FG2. Como ya se ha comentado, la
degradacion de las macrdfitas se ha estimado a partir de la cobertura vegetal y su contenido
en nitrégeno. Puesto que la cobertura vegetal fue descendiendo y degradandose a partir de
octubre de 2010, el aporte de amonio modelado por esta fuente también disminuyé. Sin
embargo, una de las principales causas de la desaparicion de la cobertura vegetal en FG2 es la
ingesta por parte de la avifauna herbivora, principalmente el Porphyrio porphyrio, el cual corta
los brotes verdes de Typha spp. a la altura de la lamina de agua, provocando la muerte de la
planta. Cuando la cobertura vegetal ha desaparecido, una fraccién del tallo queda sumergida
en el agua, y junto con las partes de la planta que caen a la columna de agua, se van
degradando y liberando nutrientes, entre otros amonio. No obstante, en el proceso de
degradacion de la vegetacién no se ha tenido en cuenta la fraccion del tallo que queda
sumergida en la columna de agua, la cual no se computa como CV pero sigue degradandose y
liberando amonio y otros componentes a la columna de agua.
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La masa de nitrato eliminada acumulada fue correctamente estimada durante los procesos de

calibracién y validacion (Figura 7.31).
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Figura 7.30. Masa de amonio eliminada acumulada en FG1 y en FG2. Los puntos representan las masas
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Figura 7.31. Masa de nitrato eliminada acumulada en FG1 y en FG2. Los puntos representan las masas

observadas y la linea la masa simulada.

En la Figura 7.32 se muestran las masas eliminadas acumuladas de materia orgdnica total y

soluble. En primer lugar, el modelo reproduce con bastante adecuacién las tendencias de

eliminacion o generaciéon de masa. Por otra parte, se simulan los cambios de tendencia en la

eliminacion a lo largo del tiempo, lo cual se observa muy bien en los graficos de la materia

orgdnica soluble. La excepcidn a este ajuste es la DQOr en FG1, donde a partir de abril de 2010

se produce una generacién de materia organica que el modelo no reproduce adecuadamente.

Como se ha comentado anteriormente, este desfase puede ser debido a una resuspension de

materia organica particulada desde las acumulaciones sobre el fondo del humedal, las cuales

explicarian también la materia orgdnica utilizada en el crecimiento andxico de Xj,.
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Figura 7.32. Masa de DQO+y DQOs eliminada acumulada en FG1y en FG2. Los puntos representan las
masas observadas y la linea la masa simulada.

7.4.2. Resultados del balance de nitrégeno

A continuacion se detalla la contribucién de los principales procesos estudiados en la
eliminacion de amonio y nitrato. La influencia de cada mecanismo se calculé en base a la
cantidad total de estos elementos que entré al sistema, es decir, al sumatorio de la masa que
entrdé con el influente y la masa que se generé mediante los procesos internos del humedal
(difusidn, lisis de microorganismos, degradacién de las macrdfitas, etc.).

En el balance del amonio, la masa consumida mediante los procesos de crecimiento aerobio y
anoéxico de Xy, asi como la masa reciclada en el proceso de lisis de Xy, se contabilizan en un
Unico valor (Ec. 7.17).

kg NHZeliminadosXH = kg NHIcrec. aer.XH+kg NHIcrec. anoxXH kg NHIlisis XH Ec.7.17

Tal como se indica en la Figura 7.33, en el HAFS FG1 el amonio se elimina principalmente
mediante el crecimiento de X,, es decir, mediante nitrificacion. En FG2 éste también es el
principal mecanismo de eliminacidn de amonio pero su porcentaje de influencia es menor en
favor de los procesos de los microorganismos heterdtrofos y de las plantas. La CV fue mayor en
FG2 y ello dio lugar a que el 19% del amonio del sistema se eliminara a través de la toma
ejercida por las macrdfitas.

La actividad de X4 elimina el 12 y 17% del amonio en FG1 y FG2, respectivamente, lo cual esta
en concordancia con las observaciones realizadas por Saeed & Sun (2012), los cuales atribuyen
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un papel destacado a estos microorganismos. Por otra parte, el crecimiento de X, consume
una cantidad pequefia del amonio del sistema, no siendo superior al 2%.

La magnitud del amonio reciclado es diferente en cada sistema, representando el 29 y el 54%
de la masa total que entra en FG1 y FG2, respectivamente. Los procesos que mads contribuyen
al reciclaje del amonio son la difusién, la hidrdlisis, la muerte y la respiracién de X, (Figura
7.34). La mayor concentracion de fitoplancton en FG1 respecto a FG2 (0.058 + 0.050 mg Cl a L™
frente a 0.041 + 0.035 mg Cl a L) hace que la contribucién de los procesos de muerte y
respiracion de X, al amonio anadido internamente al sistema sea mayor en FG1. El amonio
afadido a la columna de agua por la degradacién de las plantas fue despreciable en FG1
porque la vegetacion se coseché tras el primer afio de operacién del sistema, cuando no existia
todavia biomasa vegetal muerta, mientras que en FG2 juegan un papel importante, afiadiendo
el 8% del amonio reciclado. Las macrofitas de FG2 no se cosecharon durante los tres afios de
estudio y fueron afectadas por el calamén (Porphyrio porphyrio), el cual se alimenta de brotes
verdes de Typha spp., causando la muerte de estas plantas y dando lugar a su degradacién
posterior (Martin et al., 2013b).

El resto de procesos aportan en conjunto menos del 5% del amonio anadido internamente a
ambos sistemas.
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Figura 7.33. Balance de los mecanismos de eliminacién de amonio en (a) FG1y (b) FG2.
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Figura 7.34. Balance de los procesos implicados en el reciclaje interno de amonio en FG1 y FG2.

Respecto al consumo de nitrato, el principal proceso de eliminacidn es el crecimiento andxico
de Xy (Figura 7.35) lo cual esta en concordancia con la asuncién general de que la
desnitrificacién es uno de los mecanismos mds importantes para eliminar nitréogeno en
humedales artificiales (Garcia et al., 2010; Sanchez-Carrillo et al., 2011; Saeed & Sun, 2012). En
el estudio realizado por Bachand & Horne (2000b), en el que se estudiaba la remocién de
nitratos en HAFS, también se concluyd que la desnitrificacién era uno de los mecanismos
principales de eliminacion.

La eliminacién de nitratos mediante la toma por las macrdfitas fue muy baja en ambos
sistemas, sin alcanzar el 5%.

El nitrato afadido a FG1 y FG2 mediante los procesos internos representa el 11% de la
cantidad que entra con el influente en ambos sistemas. Todo el nitrato reciclado fue producido
por el crecimiento de Xa.

a) b)
Deposicion Deposicion
12 kg 16 kg
Efluente
43%
Influente Influente Efluente
63%
8378 ke 4411 kg
Reciclaje Reciclaje
1061 kg 537 kg
Crecim. Crecim. Crecim. Crecim.
plantas anoxico Xy plantas andxico Xy
1% 56% 4% 33%

Figura 7.35. Balance de los mecanismos de eliminacién de nitrato en FG1y FG2.
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El nitrégeno asimilado por las macréfitas en FG1 y FG2 (Tabla 7.11) es considerablemente
menor que el obtenido por Tuncsiper et al. (2006), en cuyo estudio se cuantificd que entre 120
y 167 mg N m?2 d* fueron asimilados por la Thypa spp. La tasa de toma por las macréfitas
indicada por Brix (1994) también es mucho mayor (273-685 mg N m™ d). Esta diferencia
puede ser debida a que en los sistemas estudiados, las macrdfitas vivas (X.,), que son las que
asimilan nutrientes, no estuvieron presentes durante todo el periodo de estudio. En FG1
practicamente desaparecieron a partir de octubre de 2009 y en FG2 a partir de agosto de
2010. Por lo tanto, si se recalcula la tasa de toma de nitrégeno por la vegetacion
restringiéndola a este periodo, se obtiene que en FG1 las macréfitas asimilan 77.44 mg Nm?2 d’
! de amonio y 34.62 mg N m™ d™ de nitrato y en FG2 43.50 mg N m™ d* de amonio y 21.33 mg
N m™ d? de nitrato. Estos valores son mas similares a los indicados en la bibliografia, si bien
siguen siendo inferiores, por lo cual se identifica un amplio margen de mejora para maximizar
la eliminacién de nitrégeno mediante la asimilacién por las macroéfitas. Dicha mejora pasaria
por conseguir una mayor cobertura vegetal, con una mayor biomasa por unidad de superficie y
un cosechado periédico que permitiera eliminar dichos nutrientes del sistema y evitar el
retorno de los mismos a la columna de agua a través de la degradacion de la biomasa vegetal
muerta. Alvarez & Bécares (2008) obtuvieron que las concentraciones de SST y DBO en los
efluentes de HAFS cosechados periédicamente fueron 37.3 y 49.2% menores que en aquellos
humedales donde no se coseché la vegetacidn.

En el estudio anteriormente citado se cifra en el 19% la cantidad de NT eliminada por la Thypa
spp., en Li et al. (2008) en el 20% y en los sistemas FG1 y FG2 los valores son del mismo orden:
el 10% del NT eliminado en FG1 lo asimila la vegetacion y el 23% en FG2, donde la cobertura
vegetal existente es mayor.

Tabla 7.11. Tasas de consumo y generacién de amonio (mg N m d) calculadas para cada proceso.

Consumo Generacion
FG1 FG2 FG1 FG2
Amonio (mg N m” d)
Crecim. Xp 3.56 1.07 Muerte Xp 5.76 4.27
Actividad Xy 22.87 19.75 Resp. Xp 5.17 3.72
Crecim. X, 80.68 30.20 Hidrolisis andxica 0.14 0.19
Toma por Xy, 16.74 21.35 Hidrolisis 8.56 9.67
Lisis X 1.00 0.37
Degrad. X,q 0.00 4.94
Difusion 34.28 37.85
TOTAL 123.85 72.37 TOTAL 54.91 61.01
Nitrato (mg N m>d?)
Crecim. Xp 1.05 0.47 Crecim. Xa 57.49 29.70
Crecim. anoxico Xy 396.53 89.54
Toma por X, 7.48 10.47
Difusion 0.28 0.13
TOTAL 405.34 100.61 TOTAL 57.49 29.70

Tal como se indicaba en el Capitulo 6 para el caso del fésforo, ni el modelo desarrollado ni el
balance de nitrégeno incluyen los aportes realizados por las excreciones de la avifauna. Al igual
que se hizo en aquel caso, se determiné el nitrégeno aportado mediante esta fuente externa
calculando el nitrégeno contenido en los excrementos de Anas platyrhynchos, que supone casi
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el 60% de las aves contabilizadas en los HHAA del Tancat de la Pipa. Segun el estudio realizado
por Marion et al. (1994), el nitrégeno supone el 2.62% de la masa de las excreciones de esta
especie, las cuales defecan diariamente el 3% de su peso. Dado que un dnade azulén adulto
presenta un peso medio de 920 g (CHJ, 2011), el nitrégeno aportado se calcula en 0.72 g N por
individuo cada dia. Estas excreciones aportan un promedio de 29.99 g N d* en el HAFS FG1y
33.42 g N d™ en el HAFS FG2 (Figura 7.36), lo cual supone el 0.19% y el 0.31% del nitrégeno
influente desde el lago de I'Albufera, respectivamente.

Por lo tanto, el bajo porcentaje de nitrégeno aportado por las excreciones de la avifauna
respecto al nitrdgeno que entra a los HAFS a través de la corriente influente justifica que esta
entrada externa de nutrientes no se haya incluido en el modelo desarrollado.
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Figura 7.36. Aportes de nitrogeno (g N d’l) introducidos a (a) el HAFS FG1 y (b) el HAFS FG2 por el caudal
influente y por las excreciones de Anas platyrhynchos.

7.5. Conclusiones de la ampliacién del modelo para la simulacidn del nitrégeno y de
la materia orgdnica

Se ha realizado la ampliacién del modelo mecanicista M1 incluyendo la modelacién biocinética
de las formas de nitrdgeno y materia organica. El modelo, que sigue la estructura de los
modelos ASM, se ha aplicado al tratamiento de aguas eutréficas en humedales artificiales de
flujo superficial. El modelo ha sido calibrado y validado de forma satisfactoria en dos sistemas,
los cuales han estado trabajando en condiciones reales durante tres afios. Se ha utilizado el
software AQUASIM para modelar los sistemas como reactores de mezcla completa. Este
estudio ha permitido ampliar el conocimiento sobre algunas cuestiones relacionadas con la
inmovilidad de los microorganismos en HAFS y con la cuantificacidn del papel de la vegetacion
emergente en la eliminacion de nitrégeno en este tipo de sistemas.

El modelo incluye los mecanismos relacionados con los microorganismos heterétrofos vy
autétrofos, el fitoplancton y las macrofitas. Las simulaciones realizadas han demostrado que
los microorganismos que crecen en estos sistemas son inmdviles y por lo tanto se considera
que estan adheridos sobre las superficies disponibles. Las condiciones aerobias y andxicas que
ocurren de forma habitual en sistemas eutrdficos fueron reproducidas mediante las
oscilaciones diurnas y nocturnas de la concentracién de oxigeno disuelto, la cual fue
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considerada como una variable de entrada al modelo. El efecto de la toma de nitrégeno por la
vegetacién macréfita se simulé a partir de la cobertura vegetal, el cual es un parametro facil de
medir y que proporciona informacién valiosa para la modelacién de la influencia de las
macréfitas en la toma de nutrientes.

El modelo simulé adecuadamente la eliminacién de nitrégeno en ambos HAFS, los cuales
operaron con diferentes coberturas vegetales y con diferentes estrategias de gestidn, tales
como el cosechado de las macréfitas. Ademds, el modelo fue capaz de simular el
comportamiento de los sistemas incluso cuando los rendimientos de eliminacién fueron
negativos.

Ademas, se ha cuantificado la contribucién de cada proceso en la eliminacién de amonio y
nitrato, incluyendo el papel de la vegetacion. Se ha demostrado que el crecimiento de los
microorganismos autétrofos es el proceso mas importante en la eliminacion de amonio y el
crecimiento andxico de los microorganismos heterétrofos es el que mads nitrato elimina. La
toma de nitrégeno por la vegetacion elimind una cantidad apreciable de nitrégeno inorgdnico
disuelto, especialmente en FG2 donde la cobertura vegetal fue mayor. No obstante, una
cantidad importante de este amonio fue devuelta a la columna de agua a partir de la
degradacion de las plantas muertas, por lo que un cosechado adecuado de la vegetacidn
hubiera permitido aumentar la cantidad de amonio eliminado por este mecanismo.

El desarrollo de este modelo implica un progreso considerable en el conocimiento de los
procesos de eliminacién de nitrégeno en HAFS. Se han identificado los principales procesos
implicados y se ha comprobado que un buen grado de cobertura vegetal, asi como el
cosechado de las macrofitas, son factores cruciales en dicha eliminaciéon. Por lo tanto, las
conclusiones obtenidas en este estudio suponen un conocimiento util para maximizar las
eficiencias de eliminacidn de nitrégeno en HAFS.

No obstante, se requiere mas conocimiento para mejorar la modelacion de la materia organica
y simular las acumulaciones de su fraccion particulada en la interfaz agua sedimento, asi como
estudios mas detallados de la fragmentacidon de los tipos de materia orgdnica en aguas
eutréficas. Por otra parte, también seria Util que trabajos futuros se focalizaran en la
determinacion de la distribucidon de los microorganismos a lo largo de la superficie disponible
del sistema. Con ello se podrian contestar preguntas que hoy todavia carecen de una
respuesta concreta, tales como ddénde tienen lugar los diferentes procesos que ocurren en un
HAFS o cdmo afecta el cosechado o la pérdida de biomasa de macréfitas a la comunidad
microbiana.
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Capitulo8. Comparacion de la simulacion de las formas de
fésforo en los dos capitulos anteriores

En el Capitulo 6 se ha desarrollado un modelo mecanicista para simular las concentraciones de
los sdlidos en suspensidn, el fitoplancton y el fésforo total (M1) que posteriormente se ha
ampliado en el Capitulo 7 para incluir también las formas de nitrégeno y materia orgdnica
(M2).

En modelo descrito en el Capitulo 6 se incluyen las variables de calidad del agua ligadas a la
concentracién de sdélidos en suspension en aguas eutroéficas. El interés en la simulacion de este
componente radica en la importancia de conseguir efluentes con una baja concentracién de
solidos en suspension para revertir el estado de eutrofia de lagos hipereutrofizados como
I’Albufera y alcanzar un nuevo equilibrio caracterizado por la alta transparencia de las aguas y
la dominancia de la vegetacion sumergida. Por lo tanto, dicho modelo incluye la simulacion de
los sdlidos totales en suspension, el fitoplancton y el fosforo, éste ultimo dividido en fosforo
inorganico total (PIT), fosforo organico (PO) y fdsforo acumulado internamente en el
fitoplancton (P;.). El fésforo total se calcula como la suma de estas tres fracciones mas el
fésforo contenido en el tejido celular del fitoplancton. Asi mismo, el PIT se puede dividir en las
fracciones soluble y particulada.

En el Capitulo 7 se han incluido, ademas de las variables anteriores, la modelacién del
nitrégeno y de la materia orgdnica, las cuales resultan de interés en la calidad de las masas de
agua naturales. La incorporacién de estas variables implica la inclusién de nuevos
componentes en el modelo (Tabla 7.1) y la modificacion de los componentes utilizados para
simular la dinamica del fésforo. El fésforo se modela a través de los componentes PIT y P;.. Por
lo tanto, no se incluye el componente PO sino que se modela mediante el fésforo contenido en
los componentes organicos (Xs, X;, Ss y S;). Asi mismo, en este capitulo se simula la toma de
nutrientes (amonio, nitrato y fosfato) por la vegetacién macréfita.
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En el presente capitulo se realiza una comparaciéon entre las simulaciones del fdsforo
realizadas en los dos capitulos descritos (M1 y M2). Dicha comparacion permite conocer las
diferencias obtenidas entre ambas simulaciones y determinar la contribucién de la toma de
nutrientes por las macrdfitas en la eliminacién del fésforo en HAFS.

En la Tabla 8.1 se presentan las concentraciones medias observadas y simuladas y los valores
del RMSE obtenidos para los componentes del fésforo simulados en los capitulos 6 y 7, asi
como para el fésforo total (PT) calculado mediante la Ec. 6.27 y la Ec. 7.14. Nétese que los
resultados relativos al PIT se presentan diferenciados para la fraccion soluble (PID) vy
particulada (PIP). Se utiliza la nomenclatura M1 para referirse a los resultados obtenidos en el
Capitulo 6 y M2 para los obtenidos en el Capitulo 7.

Tabla 8.1. Concentraciones medias observadas y simuladas y RMSE obtenidos en las simulaciones de
FG1y FG2 mediante los modelos M1y M2.

PID PIP PT
(mgP L'l) (mgP L™ (mgP L'l)
FG1 M1 M2 M1 M2 M1 M2
Concentracion media influente 0.107 0.107 0.132 0.152 0.359 0.359
Concentracion media observada efluente 0.025 0.025 0.205 0.225 0.330 0.330
Concentracion media simulada efluente 0.028 0.028 0.160 0.167 0.307 0.283
RMSE 0.046 0.048 0.189 0.195 0.214 0.224
FG2 M1 M2 M1 M2 M1 M2
Concentracién media influente 0.024 0.024 0.202 0.223 0.328 0.328
Concentracidon media observada efluente 0.045 0.045 0.091 0.112 0.227 0.227
Concentracién media simulada efluente 0.048 0.046 0.075 0.076 0.212 0.193
RMSE 0.065 0.067 0.094 0.102 0.112 0.115

Se observa como las concentraciones medias observadas de PIP tanto en el influente como en
el efluente no son las mismas en ambos modelos. Esta variacion es debida a que el PIP no se
determind experimentalmente durante las campafas de monitorizacién sino que se ha
calculado indirectamente en cada caso.

Los resultados obtenidos en ambas simulaciones han demostrado la validez de los modelos
desarrollados para representar la dindmica de este nutriente en humedales artificiales de flujo
superficial, ya que en ambos casos las simulaciones representan las tendencias observadas en
los sistemas reales FG1y FG2.

La representaciéon de ambos HAFS mediante las dos simulaciones da lugar a resultados muy
similares para los componentes PID y PIP, mientras que las mayores diferencias se encuentran
en el fésforo total. Estas mayores diferencias son debidas a que el PT no se modela como un
componente, sino que se calcula a partir del contenido en fésforo del resto de componentes.

Los valores del RMSE para el PID, PIP y PT son ligeramente superiores en el modelo M2
respecto al M1.

En la Figura 8.1 se muestra la representacién de la masa eliminada de fésforo total, acumulada
durante todo el periodo de estudio. Aunque los dos modelos reproducen adecuadamente la
tendencia de eliminacién de los sistemas FG1 y FG2, se observa que la masa estimada por M1
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se ajusta mas a la masa observada en ambos sistemas. La masa eliminada acumulada,
calculada a partir de las simulaciones del modelo M2, da lugar a una sobreeliminacién de PT.
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Figura 8.1. Fésforo eliminado acumulado simulado mediante el modelo M1y el modelo M2, en (a) FG1y
(b) FG2.

Estos resultados indican que el modelo M1, pese a ser mas sencillo e incluir menos procesos
gue el modelo M2, resulta mas adecuado para la simulacién del fésforo en los sistemas
estudiados. Esto puede deberse a la menor cantidad de pardmetros requeridos por el modelo
M1, lo cual aporta menor incertidumbre y facilita su calibracidn.

Sin embargo, una de las ventajas de la aplicacién del modelo M2, que también ha demostrado
simular adecuadamente la dinamica del fosforo, es que permite calcular la contribucién de las
plantas macrdfitas en la eliminacidn de fésforo en los HAFS. La magnitud de este proceso en la
eliminacion de fosforo, asi como la del resto de procesos que intervienen en la eliminacion del
fosforo total, se representa en la Figura 8.2.

Los procesos incluidos en este balance son los que modifican la concentraciéon de PT en la
columna de agua, dejando al margen aquellos que suponen una transformacion entre
componentes. Los procesos que reducen dicha concentracion son el crecimiento de las
macroéfitas (utilizando amonio o nitrato como fuente de nitrégeno), la sedimentacién del
fitoplancton, la sedimentacion del PIP y la sedimentacidn de la materia orgdnica particulada (Xs
y X)). Los procesos que contribuyen al incremento de la concentracidn son la degradacion de la
biomasa muerta de las macrdfitas, la difusion desde la capa de sedimentos y la resuspension
provocada por las aves y por el viento.

Los resultados globales alcanzados en el modelo M2 son muy similares a los que se alcanzaron
en M1. Aplicando el modelo M1 se obtuvo que el efluente contenia el 86% del PT que entraba
en FG1 y utilizando el modelo M2 este porcentaje es del 84%. En el HAFS FG2, estos
porcentajes varian del 61% en el modelo M1 al 58% en M2.

Dado que en el modelo M2 no se incluye el componente PO, la sedimentacion del fosforo que
forma parte de la materia organica se calcula a partir de la sedimentacion de la materia
organica particulada (Xs y X,) y de su contenido en fdésforo (ipys € ipx). El balance aplicado al PT
modelado mediante M2 indica que el porcentaje de fdsforo eliminado a través de la
sedimentacion de la materia organica es menor que la sedimentacién del PO simulado en M1.
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Por el contrario, la contribuciéon de la sedimentacion del PIP es mayor en el modelo M2,
resultando ser el principal proceso de eliminacién de PT. La comparacidén entre los modelos
M1y M2 indica que la sedimentacidn es el principal mecanismo de eliminacion de fésforo en
HAFS, con independencia de que las fracciones que sedimenten sean las inorganicas o las
organicas particuladas. Esta observacidon coincide con las determinaciones realizadas por
Dunne et al. (2015), quienes calcularon que el principal proceso de eliminacién de PT en los
HAFS que tratan las aguas del lago Apopka (Florida, EEUU) es la sedimentacion.
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Figura 8.2. Balance del fésforo total (kg P) en (a) FG1y (b) FG2 entre abril de 2009 y abril de 2012 tras
aplicar el modelo M2.

La comparacion de los resultados obtenidos mediante ambos modelos también indica que los
procesos de resuspension en M2 aportan menos fosforo que lo que afiadian en M1. Esta
diferencia es debida al método de calculo utilizado en cada caso, ya que en M1 el fésforo
resuspendido se calcula a partir del fésforo contenido en los sedimentos y en el modelo M2 se
calcula a partir del fésforo contenido en la materia orgdnica particulada que se resuspende.

En cuanto a la toma de nutrientes por la vegetacidn, en el proceso de crecimiento de las
macroéfitas se tomé el 3.7% del PT que entré en FG1 y el 7.7% del que entré a FG2. La mayor
contribucion de las plantas en el HAFS FG2 es debida a que este sistema presentd una mayor
cobertura vegetal durante el periodo de estudio.

La evaluacion de la capacidad neta de las plantas para eliminar fésforo incluye también el
fosforo liberado a partir de la degradacion de la biomasa muerta de las macrodfitas. En el
sistema FG1 esta cantidad fue nula, ya que la vegetacién fue cosechada en octubre de 2010 y
no volvié a crecer. Sin embargo, en FG2 la degradacidn de las macroéfitas muertas devolvié a la
columna de agua el 0.8% del fésforo que entré al sistema. Por lo tanto, la eliminacién neta de
foésforo atribuible a las plantas es el 3.7% del PT que entrd a FG1 y el 6.9% del que entré a FG2.
Estos valores son muy parecidos a los determinados por Davies & Cottingham (1993), quienes
calcularon que la toma por las plantas elimina el 6% del fésforo influente en el HAFSS
monitorizado. También coinciden con los resultados de Vymazal (2002) en los que se estima
que el PT retenido por las plantas varia entre el 5y 10% del PT que entra al sistema. Sin
embargo, también existe bibliografia en la que se les atribuye un mayor papel a las plantas. Por
ejemplo, Huett et al. (2005) calcularon que en un HAFSS en el que se eliminaba mas del 96%
del PT de entrada, el 86% de esta reduccidén era ejercida por la toma de la vegetacion.
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En el modelo desarrollado, el crecimiento de la vegetacion macréfita sélo contabiliza los
nutrientes asociados a la parte aérea de las plantas, sin incluir los nutrientes retenidos en la
parte subterranea. Por lo tanto, se podria esperar que el PT eliminado por las macréfitas fuera
mayor, ya que la mitad o mds de los nutrientes contenidos en el tejido vegetal se acumulan en
la parte subterrdnea de la planta (Vymazal, 2007).

Tal como se ha realizado en los capitulos anteriores, a continuacién se determinan las tasas
superficiales de eliminacién y aporte de PT calculadas para cada uno de los procesos
analizados. La mayor tasa de eliminacién de fésforo es la del proceso de sedimentacion de PIP,
seguida de la sedimentacién de fitoplancton y la toma por las plantas. Los dos procesos de
crecimiento de las plantas suman un consumo de 4.32 mgP m?d" en FG1y 554 mg P m?>d*
en FG2.

En cuanto a los procesos que aportan PT a la columna de agua, la mayor tasa superficial en FG1
es la de la resuspensidn ejercida por el viento, que aporta 1.16 mg P m™ d* (Tabla 8.2). Sin
embargo, el PT resuspendido por el viento en FG2 presenta una tasa de 0.44 mg P m™>d™. Esta
diferencia es debida a la mayor cobertura vegetal existente en FG2, la cual limita la
resuspension. El proceso de difusion aporta alrededor de 0.7 mg P m™ d™, lo cual supone la
mayor tasa superficial de los procesos de aporte en FG2. Esta tasa de difusién es mayor que el
valor de 0.05 mg P m™ d* calculado por Lai (2014) para un HAFS en el que se tratan aguas de
escorrentia urbana. La degradacién de la biomasa muerta de las macroéfitas en FG2 presenta
una tasa de 0.54 mg P m™? d”, la cual supone el 10% del PT que habia asimilado por la
vegetacion en este mismo sistema.

Tabla 8.2. Tasas de eliminacién y aporte de PT (mg P m? d'l) calculadas para cada proceso.

Eliminacion de PT (mg P m~ d’) Aporte de PT (mg P m~ d’)
FG1 FG2 FG1 FG2
Crecimiento de X, (NH,4) 2.88 3.74 Degradacion de X4 0.00 0.54
Crecimiento de X, (NO3) 1.44 1.80 Resuspensién por avifauna 0.32 0.24
Sedimentacion X, 3.13 2.56 Resuspension por el viento 1.16 0.44
Sedimentacién PIP 10.70 21.38 Difusion 0.68 0.75
Sedimentacién del P
contenido en Xs y X, 0.20 0.87
TOTAL 18.35 30.35 TOTAL 2.16 1.97

Estos resultados permiten cuantificar el papel de la vegetacidén en la eliminacién del fésforo
total. Asi mismo, las diferentes gestiones realizadas en los sistemas FG1 y FG2 (sélo en el
primero de ellos se cosechd la vegetacion) permiten comprobar la importancia del cosechado
en este tipo de HHAA. Tal como se apunta en un gran nimero de trabajos (Wang & Mitsch,
2000; Vymazal, 2002; Rousseau et al., 2004) la vegetacion macrodfita elimina un porcentaje
pequeno del PT que entra a un HA y el cosechado de la biomasa vegetal resulta necesario para
extraer estos nutrientes del sistema, ya que de lo contrario una parte de éstos son devueltos al
medio. El cosechado permite extraer del sistema los nutrientes acumulados en la parte aérea
de la planta, pero no en la parte subterranea.
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Capitulo 9. Andlisis de sensibilidad

En este capitulo se analiza la sensibilidad del modelo a los parametros que se incluyen en él, es
decir, la influencia de los cambios en los valores de los parametros sobre los resultados del
modelo. Este analisis permitiria, en trabajos futuros, focalizar los esfuerzos de calibracién en
aquellos pardmetros mas influyentes.

La sensibilidad es una caracteristica propia de cada modelo que depende de las expresiones
matematicas utilizadas en la representacion de los modelos fisicos, quimicos y bioldgicos
(Martin, 1998).

En este caso, el analisis de sensibilidad se dividié6 en dos partes. Por un lado se analizd la
sensibilidad del modelo aplicado para la simulacion de los sdlidos totales en suspensidon y por
otra parte la sensibilidad del resto del modelo, excluyendo los sélidos totales en suspensién.

La divisién del andlisis en estas dos partes estuvo motivada por varias razones. En primer lugar,
los SST son un componente destacado del modelo cuya simulacion no depende de las
concentraciones del resto de componentes, por lo que resulta interesante estudiar su
sensibilidad de forma independiente. Por otra parte, la metodologia aplicada a cada una de las
partes es diferente y el analisis aplicado al caso de los SST estd limitado a un nimero de
pardmetros pequefio, mientras que el analisis aplicado en el segundo caso puede incluir un
gran numero de pardmetros.

A continuacion, se presentan y analizan los resultados obtenidos en ambos analisis de
sensibilidad.
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9.1. Resultados del analisis de sensibilidad para la simulacién de los sélidos totales
en suspension

En la Tabla 9.1 se muestran los valores de los pardmetros calculados sobre los efectos
elementales escalados (SEE) obtenidos para los seis parametros estudiados en el analisis. Los
valores de o; muestran la media de la desviacion estandar entre los valores de los pardmetros
simulados en el analisis y sus valores de calibracion, mientras que o; indica la media de la
desviacidn estandar entre las concentraciones de Xssr simuladas en dichas orientaciones y el
valor originalmente simulado durante el proceso de calibracién.

Se observa como el parametro K, presenta el mayor valor de o;, seguido de Kyeg seq, Siendo
destacable que la diferencia entre ambos es de dos 6rdenes de magnitud. Por el contrario, el
pardmetro a presenta el menor valor de g;, siendo de un orden de magnitud mucho menor a la
obtenida en el resto de parametros. En cuanto a o, los valores obtenidos presentan drdenes
de magnitud mas homogéneas y los mayores valores los registran los pardmetros a y B. Por lo
tanto, aplicando una variacion del 0, 33.3, 66.7 o 100% sobre el valor de calibracién de los
pardmetros estudiados, a y B son los pardmetros mds influyentes sobre la concentracidn
simulada de los sélidos en suspensidn.

Tabla 9.1. Valores de los parametros estudiados en el analisis de sensibilidad.

Pardmetros o o " o
Veed 0.037 2.345 -0.100 0.036
Kyeg sed 4.754 1.904 -8.364 3.026
Kyeg res 0.0533 1.055 0.023 0.056
Kavi 570.950 3.475 -575.847 302.441
a 3.62-10°° 79.327 -4.33-10°° 3.43-10°
B 4.461 67.775 10.912 2.082

En la Figura 9.1 se muestra la representacién de la desviacion estandar de SEE (o) frente a la
media de SEE (u). En los cuatro graficos (a, b, ¢, d) se representan los mismos valores, si bien la
escala de los ejes es diferente en cada caso para poder observar la posicién de los diferentes
puntos representados. Los pardmetros cuya representacion se ubica fuera del drea dibujada
por las lineas p;; £ 2SEM;; se consideran parametros influyentes en la concentracion modelada
de los sélidos totales en suspensién. Se observa como los pardmetros Vgeq, Kieg sed, Kavi Y B son
pardmetros influyentes, es decir, el modelo presenta una alta sensibilidad a estos pardmetros.
Por el contrario, Kyeg res €5 €l parametro menos influyente (Figura 9.1c), y de hecho presenta el
menor valor de o;. En cuanto al parametro a, su representacién en la Figura 9.1d se ubica justo
en el limite del drea dibujada por las lineas p;; + 2SEM;j, por lo que cabria esperar que su
influencia sobre la concentracién simulada de Xssr fuera baja; sin embargo, presenta el mayor
valor de o; y debe considerarse como uno de los parametros de mayor sensibilidad del modelo.
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Figura 9.1. Representacion de las medidas de sensibilidad de la distribucidn de los efectos elementales
escalados. Las lineas corresponden a ;= + 2SEM..

9.2. Resultados del analisis de sensibilidad para la simulacion del fitoplancton, el
fosforo, el nitrégeno y la materia organica

En este apartado se analiza la sensibilidad del modelo M2, excluyendo la influencia sobre las
concentraciones de salida de los SST y los pardmetros estudiados en el apartado anterior.

Se llevd a cabo una revisidn de la bibliografia sobre los analisis de sensibilidad realizados en los
modelos disponibles para humedales artificiales y aguas eutréficas. A partir de esta revisidn se
preseleccionaron los parametros mas influyentes de M2.

En el modelo CW2D (Langergraber & Simtinek, 2012), los pardmetros mds influyentes son los
coeficientes de rendimiento (Y, e Ya) y las velocidades de muerte de los microorganismos (by y
ba). Mburu et al.,(2012) estudiaron la sensibilidad de una ampliacidon del modelo CWM1 y
determinaron una alta sensibilidad para los parametros del rendimiento de crecimiento de los
microorganismos heterdtrofos, metanogénicos, sulfato reductores y fermentativos; a los
coeficientes de saturacion/inhibicién por oxigeno disuelto, sulfato, acetato, materia orgénica e
hidrélisis; a la tasa de muerte de los microorganismos autétrofos, a la tasa de crecimiento de la
vegetacién y al coeficiente de adsorcién de la materia orgdnica.

El modelo de Wynn & Liehr (2001), que incluye los procesos de toma y liberacidén de nutrientes
por las plantas, es especialmente sensible a los procesos que afectan al crecimiento de los
microorganismos y al uso de los sustratos. Por su parte, Rousseau (2005) determiné que el
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modelo desarrollado en su Tesis Doctoral era especialmente sensible al factor de correccién de
la desnitrificacién, al coeficiente de saturacidn para el OD en el crecimiento de los
microorganismos autétrofos, al coeficiente de saturacidn de la materia organica en el
crecimiento de los microorganismos heterdtrofos, a la velocidad de crecimiento de las plantas
y a los coeficientes de correccién de la temperatura para el crecimiento de los
microorganismos autétrofos y heterdtrofos. Asi mismo, el modelo desarrollado por Martin
(1998) para las aguas del lago de I’Albufera es principalmente sensible a los cambios en los
valores de las velocidades de crecimiento, respiracion y sedimentacion del fitoplancton, la
composicion fitoplanctdnica, la intensidad luminosa de saturacién, la constante de
mineralizacion del fésforo y la fraccidn del fésforo inorganico disuelto.

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos en dicha revision bibliografica y las observaciones
realizadas en los procedimientos de calibracidn, anteriormente comentadas, se seleccionaron
26 parametros para estudiar la sensibilidad del modelo M2 (Tabla 9.2).

Tabla 9.2. Parametros incluidos en el analisis de sensibilidad de modelo M2.

Parametro Descripcion Valor de calibracién

1. py Velocidad méxima de crecimiento (d) 5

2. by Constante de velocidad de lisis (d™) 0.4
3. O Coeficiente de correccién de la temperatura para el crecimiento 1.0718
4. Yy Coeficiente de rendimiento de X, (mg DQO,m mg DQOs, ') 0.63
5. Nnos Factor de correccion de la desnitrificacion 0.8
6. Ha Velocidad méxima de crecimiento (d™) 1.2
7. ba Constante de velocidad de lisis (d™) 0.15
8. OB Coeficiente de correccién de la temperatura para el crecimiento 1.1107
9. Y, Coeficiente de rendimiento de X, (mg DQOy,,, mg N'l) 0.24
10. Ks Coeficiente de saturacién para Ss (mg DQO L'l) 0.005
11. Kyua Coeficiente de saturacién para Syus (Mg N L'l) 0.4
12. Koa Coeficiente de saturacién para OD (mg O, L™) 1
13. ky, Constante de velocidad de hidrdlisis (d™) 3
14. Gpax Velocidad maxima de crecimiento de Xp (d'l) 2
15. k, Velocidad de muerte de X, (d™) 0.1
16. Kresp Velocidad de respiracion de Xp (d'l) 0.1
17. vsxp Velocidad de sedimentacion de Xp (m d™) 0.07
18. | Intensidad luminosa de saturacion (ly d™) 150
19. ipxp Contenido de P en X, (mg P mg Chla™) 1.04
20. inxp Contenido de N en X, (mg N mg Chla™) 7.52
21. kg Coeficiente de particidn del fosforo inorganico 0.07
22. Prax Concentracion maxima de P;,; acumulado por el X, (mg P mg Chla'l) 2.08
23. Praxuptake  Tasa maxima de toma de fésforo por Xp (mg P mg Chla™ d'l) 1.28
24. Vpp Velocidad de sedimentacién de PIP (m d'l) 0.04
25. Ky Velocidad de crecimiento de las plantas (d™) 0.028
26. Kyeg Velocidad de degradacion de las plantas (d™) 0.0025

En la Tabla 9.3 y Tabla 9.4 se muestran la sensibilidad relativa de cada variable de salida para
cada parametro al incrementar el 10% y el -10%, respectivamente, el valor de cada uno de
ellos. En la dltima fila de dichas tablas se indica la sensibilidad &, para cada pardmetro.

Los resultados muestran como las sensibilidades relativas del modelo a los incrementos
positivos y negativos de los valores de los pardmetros son muy parecidas, obteniéndose
cambios de magnitud muy similar y signo contrario.
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Para determinar los pardmetros a los cuales el modelo es mds sensible, se clasifican las
sensibilidades relativas en cuatro categorias, las cuales se identifican mediante un cddigo de
colores:

- Categoria A: Sy mayor que 1 (color verde).

- Categoria B: Sy entre 0.5 y 1 (color naranja).

- Categoria C: Sy entre 0.1 y 0.5 (color amarillo).

- Categoria 0: Sx menor que 0.1. Se utilizé el mismo limite inferior que en Rousseau
(2005) (color blanco).

De esta manera se amplia la division de los pardmetros establecida por Rousseau (2005), en
cuyo trabajo sélo se diferencia entre sensibilidades relativas mayores o menores que 0.1. En el
analisis que aqui se realiza, la sensibilidad del modelo es mdxima para los pardmetros de la
categoria A, es menor para los pardmetros de las categorias B y C, respectivamente, y se
considera que el modelo es practicamente insensible a los parametros de la categoria 0.

Los 26 parametros estudiados muestran sensibilidades relativas diferentes sobre las
concentraciones de salida de las 8 variables de salida estudiadas. En el caso del fitoplancton,
presenta sensibilidad de categoria C a un Unico parametro, a la velocidad de sedimentacién de
Xp (Vsxp). EI PID muestra sensibilidad de tipo B a la constante de particion del fésforo inorganico
(Kg) y menores sensibilidades (categoria C) a los pardmetros Yy, Pmaxuptaker Vspip Y Ko EI PT
muestra sensibilidad de tipo C al contenido en fésforo del fitoplancton (ipx,).

Los componentes mds sensibles a los cambios en los valores de los parametros son las formas
inorgdnicas del nitréogeno, especialmente el nitrato. El nitrato, que se modelé con el
componente Syo3 incluyendo las concentraciones de nitrito y nitrato, presenta sensibilidad de
categoria A a tres parametros implicados en el crecimiento de los microorganismos
heterdtrofos: Wy, by ¥y Nnos. ES también este componente el que registra los valores mas
elevados de sensibilidad relativa en el analisis realizado. Por su parte, el amonio presenta
sensibilidad relativa de categoria A para la velocidad maxima de crecimiento de los
microorganismos autétrofos (U,). Tanto el amonio como el nitrato muestran sensibilidades de
tipo B a algunos pardmetros relacionados con el crecimiento de los microorganismos
autétrofos y a algunos coeficientes de saturacion incluidos en las funciones Monod de dicho
proceso.

El NT es sensible a iy y nNnos con una categoria B. La materia orgdnica presenta sensibilidad de
tipo C a algunos parametros de los procesos de crecimiento de los microorganismos autotrofos
y heterétrofos.

Por lo tanto, las formas inorganicas del nitrogeno son los componentes mas sensibles a los
cambios en los valores de los pardmetros del modelo. Los parametros con mayor sensibilidad
relativa son: py, by ¥ Nnos.

Los valores obtenidos de &, indican que los pardmetros mas sensibles del modelo son las
velocidades de crecimiento de los microorganismos autétrofos y heterétrofos, asi como el
coeficiente de rendimiento y la velocidad de muerte de estos ultimos y el factor de correccion
de la desnitrificacion. También presentan una alta sensibilidad los parametros by, 6,a, knua Y Kq.
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Tal como se observa en la Tabla 9.3 y Tabla 9.4, los microorganismos autétrofos son mas
sensibles a los cambios de temperatura que los microorganismos heterétrofos.

Por otra parte, el analisis del sensibilidad del modelo en el HAFS FG1, indica una sensibilidad
nula del pardmetro Kqe,, lo cual es debido a que la biomasa de macréfitas muertas (Xy,q) en este
sistema se ha considerado despreciable.

El andlisis realizado para determinar los parametros que causan mds sensibilidad permitiria, en
estudios futuros, focalizar los esfuerzos necesarios para calcular experimentalmente los
valores de dichos pardmetros. Esta determinacién experimental es una cuestién que ya se
indic6 como necesaria hace mas de una década para seguir avanzando en la modelacién
mecanicista de los humedales artificiales (Langergraber & Simtnek, 2005). En algunos trabajos
como los de Ortigara et al. (2011) y Galvdo & Pisoeiro (2016) se han determinado, mediante
respirometrias, los valores de Y, en humedales artificiales de flujo subsuperficial.
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Tabla 9.3. Valores de sensibilidad relativa para cada componente y cada parametro. Incrementos del -10% sobre el valor de calibracidn de cada pardmetro.
Pardmetro | py by euH Y Nno3 | Ha ba euA Ya ks Knha | Koa | Kn Gmax | Kr Kresp | Vsedxp | Is ipxp inxp K Pmax | Pmaxup | Vsedpip | Koi Kdeg
X, | 0.00|0.00|0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00|0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.04|-0.06|-0.05|-0.21| 0.05| 0.00| 0.00| 0.00|-0.04 0.03| 0.00| 0.00|0.00
PID| 0.080.01|0.03|-0.11| 0.03| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00|0.00| 0.00| 0.00| 0.02|-0.01| 0.07| 0.04| 0.02|-0.02| 0.08|-0.01|-0.86|-0.06| -0.15| -0.27 | -0.27 | 0.00
PT| 0.00|0.04|0.00|-0.05| 0.01| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00|0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00|-0.02|-0.02|-0.08| 0.00| 0.21| 0.00|-0.02 | 0.01 0.03| -0.03|-0.03|0.00
NH4+ -0.15|0.11|0.00 | -0.23 | -0.01 |-1.39| 0.74 | 0.44| 0.04|0.00| 0.76| 0.18|-0.01|-0.01| 0.00| 0.01|-0.01|-0.01|-0.04| 0.05| 0.04| 0.02 0.04 | -0.04 |-0.04 |0.00
NO; |-1.43|1.11|0.19| 0.28 |-1.35 | 0.69 | -0.54 | -0.28 | -0.03 | 0.00 | -0.55 | -0.12 | -0.23 | -0.01 | -0.02 | -0.01 | 0.00|-0.02 |-0.01| 0.01| 0.04| 0.02| 0.01| -0.01|-0.01|0.00
NT|-0.54|0.42 |0.11| 0.16 |-0.51 | 0.00|-0.07 | -0.06 | 0.00 | 0.00 | -0.08 | -0.01 | -0.08 | 0.01|-0.03|-0.02 | -0.06 | 0.01|-0.02| 0.33| 0.02| 0.00| 0.02| 0.03| 0.03|0.00
DQO;|-0.18 | 0.16 | 0.03 | 0.13|-0.13 | 0.07|-0.05 | -0.04| 0.00 | 0.00|-0.05|-0.01|-0.09| 0.00|-0.02 |-0.01|-0.03| 0.01|-0.01| 0.00| 0.01| 0.00| 0.01| 0.04| 0.04|0.00
DQOs | -0.23 | 0.18 | 0.04 | 0.08 |-0.18 | 0.10|-0.07 | -0.06 | -0.01 | 0.00 | -0.07 | -0.02 | -0.02 | 0.00|-0.01|-0.01| 0.00| 0.00|-0.01| 0.00| 0.01| 0.00 0.01| 0.04| 0.04|0.00
5./ 0.55/0.43|0.08| 0.16 | 0.52| 0.55| 0.33| 0.19| 0.02|0.00| 0.33| 0.08| 0.09| 0.02| 0.04| 0.03| 0.08| 0.02| 0.08| 0.12| 0.31| 0.03| 0.06| 0.10| 0.100.00

Tabla 9.4. Valores de sensibilidad relativa para cada componente y cada pardmetro. Incrementos del +10% sobre el valor de calibracién de cada pardmetro.
Parametro | uy by B | YH Nno3 | Ba ba Bua | Ya ks Knra | Koa | Ky Gmax | K Kresp | Vsedxp | Is ipxp | inxp | Kg Pmax | Pmaxup | Vsedpip | Kpl Kdeg
Xp 0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00|0.00| 0.00| 0.00| 0.00|-0.04| 0.06| 0.05| 0.20|-0.05| 0.00| 0.00| 0.00| 0.03| -0.03| 0.00| 0.00]0.00
PID|-0.06| 0.03|-0.03| 0.17|-0.02| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00|0.00| 0.00| 0.00|-0.01| 0.01|-0.07|-0.04|-0.02| 0.01(-0.08| 0.01| 0.72| 0.05| 0.14| 0.15( 0.22|0.00
pT| 0.01(-0.02| 0.00| 0.07|-0.01| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00|{0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.00| 0.02| 0.02| 0.08| 0.00|-0.21| 0.00| 0.01|-0.01| -0.03| 0.09| 0.03|0.00
NH4+ 0.02 -0.24|-0.01| 0.13| 0.01| 1.04 |-0.76 |-0.59 | -0.03 | 0.00|-0.76 | -0.18 | 0.01| 0.01| 0.00|-0.01| 0.01| 0.01| 0.04|-0.05|-0.04|-0.02| -0.04| -0.01|-0.03|0.00
NO; | 1.09 (-1.29 |-0.24 |-0.54 | 1.05|-0.78 | 0.43| 0.20| 0.03|0.00| 0.43| 0.11| 0.18| 0.01| 0.01| 0.01|-0.01| 0.02| 0.01|-0.01 (-0.04 |-0.02| -0.01| -0.01 |-0.03 | 0.00
NT| 0.43|-0.48|-0.13 |-0.27 | 0.41(-0.09| 0.03 |-0.01| 0.00|0.00| 0.03| 0.00| 0.07|-0.01| 0.03| 0.02| 0.06(-0.01| 0.02|-0.33(-0.02| 0.00| -0.02| -0.01(-0.03|0.00
DQO;| 0.16|-0.16 (-0.03 |-0.18 | 0.11|-0.08 | 0.04| 0.04| 0.00|0.00| 0.04| 0.01| 0.07| 0.00| 0.02| 0.01| 0.03|-0.01| 0.01| 0.00|-0.01| 0.00| -0.01| 0.00|-0.04|0.00
DQOs | 0.20|-0.19|-0.04|-0.12 | 0.15|-0.11| 0.06 | 0.05| 0.00|0.00| 0.06 | 0.01| 0.02| 0.00| 0.01| 0.01| 0.00| 0.00| 0.01| 0.00|-0.01| 0.00| -0.01| 0.00|-0.05]|0.00
5./ 042 0.50| 0.10 0.24| 0.40 | 0.46| 0.31 | 0.22| 0.02 | 0.00| 0.31| 0.08 | 0.07 | 0.02| 0.04| 0.03| 0.08 | 0.02| 0.08| 0.12| 0.26 | 0.02| 0.05| 0.06| 0.08 0.00

Categoria A | | Categoria B Categoria C Categoria 0
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Capitulo 10. Escenarios de simulacion

El objetivo de este capitulo es mostrar algunos ejemplos de uso y aplicacién del modelo
desarrollado en los procesos de toma de decisiones para la gestion y el disefio de los
humedales artificiales de flujo superficial. Para ello se definen diferentes escenarios
hipotéticos sobre el funcionamiento de un HAFS y se plantean distintas estrategias de disefio y
funcionamiento del sistema. La simulacion mediante el modelo desarrollado permitira
determinar la calidad de las aguas en el efluente del sistema y sera util para decidir cual es la
mejor estrategia a aplicar ante cada escenario.

Se utiliza el humedal artificial de flujo superficial FG1 como sistema de referencia sobre el que
se plantean los escenarios y las diferentes estrategias de gestién y/o disefio. Se simula el
modelo M2 durante el periodo monitorizado (entre abril de 2009 y abril de 2012).

10.1. Escenario 1: aumento de la carga superficial hidraulica

En este apartado se expone una situacion que se plantea habitualmente a los gestores de los
HAFS. Se trata de la posibilidad de aumentar la carga superficial hidraulica del sistema para
incrementar el volumen de agua tratado durante un periodo determinado. En concreto, se
propone la duplicacidn del caudal tratado en el HAFS FG1, pasando de un caudal promedio de
4003 L d" a 8006 L d™. Sin embargo, la capacidad de tratamiento de estos sistemas es sensible
a la carga hidrdaulica aplicada y por lo tanto es conveniente simular la afeccién sobre la calidad
del efluente previamente a tomar la decisién de incrementar este pardmetro de
funcionamiento.

Para estudiar el efecto de algunas de las estrategias de gestion que podrian ser implementadas
por los gestores del sistema, se simula la calidad de las aguas del efluente tras la aplicacion de
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tres estrategias distintas y se compara con la situacion inicial monitorizada en el humedal
(situacidn 0):

e Estrategia A (E. A)
Se duplica la carga superficial hidrdulica y se mantienen las mismas caracteristicas de
funcionamiento del HAFS FG1 que las observadas durante el periodo de estudio.

e Estrategia B (E. B)

Se duplica la carga superficial hidraulica y se aumenta el grado de cobertura vegetal.
Se propone una CV inicial en FG1 del 100% y se simula el cosechado anual de la mitad
de la biomasa vegetal. El cosechado se realiza a principios de septiembre, justo antes
del inicio de la época de senescencia de la vegetacion (Typha spp.). Durante la
senescencia aumenta la biomasa vegetal muerta (X,,q4) y disminuye la viva (X.,). Cuando
llega la siguiente época de crecimiento aumenta X, y se reduce X4, alcanzandose de
nuevo una cobertura del 100% (Figura 10.1).
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Figura 10.1. Evolucion temporal de la biomasa y de la cobertura vegetal simulada en la
estrategia B.

Esta estrategia de gestién se ha disefiado teniendo en cuenta la importancia de la
cobertura vegetal en los procesos de sedimentacién y resuspensidn y la contribucidn
del cosechado en la eliminacién de nutrientes. Por ello se ha mantenido una cobertura
vegetal minima del 50%, aunque podrian plantearse otras estrategias diferentes en las
que se cosechara una proporcién mayor o menor de la vegetacion.

e Estrategia C (E. C)
Se duplica la carga superficial hidraulica y se duplica el calado de la lamina de agua
(Figura 10.2). Esta estrategia puede considerarse tanto de gestion como de disefio, ya
que el aumento del calado del agua durante la gestion del sistema sélo es posible si
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durante el proceso de disefio se ha contemplado la construccion de motas

suficientemente altas.

0.50

0.40

0.30 -

H (m)

020 e e m — —— — —

0.10 -

0.00 I . . .
abr.-09 oct-09 abr.-10 oct.-10 abr.-11  oct.-11 abr.-12

— =Situacion Oy estrategias Ay B = Estrategia C

Figura 10.2. Evolucion de los calados (H) en las situacién 0 y en las estrategias A, By C. Las barras
verticales grises indican los periodos de secado del sistema.

A continuacidn se representan los resultados obtenidos para las tres estrategias simuladas, asi
como los resultados de la simulacién realizada en la situacidon original. Se estudian las
concentraciones de las variables medidas en el humedal artificial FG1: fosfatos, fosforo total,
fitoplancton, sdlidos totales en suspensién, amonio, nitrato, DQO total y DQO soluble.

Tras la duplicacién de la carga superficial hidraulica de entrada (de 0.296 m d™* a 0.592 m d),
se representan los tiempos de retencién hidraulicos en las cuatro situaciones descritas (Figura
10.3). En la situacion original, el TRH medio fue de 1.03 dias, mientras que al duplicar el caudal
de entrada y no realizar modificaciones sobre el resto de pardmetros hidraulicos (estrategias A
y B) el TRH medio se reduce a 0.52 dias. El TRH de la estrategia C es el mismo que el de la
situacién original porque se ha duplicado el calado.

TRH (d)
B

0 MBM
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——Situacién 0y estrategia C —CEstrategias Ay B

Figura 10.3. Evolucion de los tiempos de retencion hidraulicos (TRH) en las situaciones 0y Cy en las
situaciones A y B. Las barras verticales grises indican los periodos de secado del sistema.
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En la Tabla 10.1 se muestran las concentraciones medias de cada variable en el efluente de
FG1 para cada situacién simulada y los porcentajes de reduccién de las concentraciones
medias simuladas en el efluente respecto a la concentracién media en el influente, donde el
signo negativo indica un aumento de la concentracidon. El HAFS FG1 elimina fitoplancton,
fosfato, PT, amonio, nitrato y NT cuando se duplica la carga superficial hidraulica de entrada,
en las tres estrategias definidas. Sin embargo, los SST sélo se eliminan si se aplica la estrategia
B (aumento de la cobertura vegetal) y la DQOy en la estrategia C (aumento del TRH). En general
se observa que al duplicar la carga hidraulica aplicada se produce un incremento de las
concentraciones en el efluente, aunque para algunas variables se alcanzan valores diferentes
en cada situacién simulada. A continuacidn se explica detalladamente cada situacién.

Tabla 10.1. Concentraciones medias obtenidas en cada situacién simulada del escenario 1. Entre
paréntesis se indica el porcentaje de reduccion de la concentracidn media simulada en el efluente
respecto a la concentracion media del influente.

+

SST Fitoplancton PID PT NH,4 NO; NT DQOy DQOq

(mgLl?) (mgClal’) —(mgPL")— (mgN LY —(mg 0, L") —
Influente 40.51 0.055 0.107 0.359 0.490 2.13 3.8 33.2 22.2
S.0 45.02 0.043 0.028 0.283 0.286 1.03 1.7 32.1 23.8
= 0 (] (] (¢] (] (] (] 0 = (o]
(-11%) (22%) (74%)  (21%)  (42%) (52%) (56%) (3%) (-7%)
E.A 46.22 0.048 0.030 0.302 0.282 1.19 1.9 34.2 24.3
(-14%) (14%) (72%)  (16%)  (43%) (44%) (51%) (-3%)  (-9%)
E.B 31.45 0.047 0.031 0.250 0.305 1.17 1.9 33.8 24.3
(22%) (15%) (71%)  (30%)  (38%) (45%) (51%) (-2%)  (-9%)
E.C 52.42 0.046 0.027 0.306 0.245 1.02 1.7 32.1 23.3
(-29%) (16%) (75%)  (15%)  (50%) (52%) (57%) (3%) (-5%)

Si se compara la estrategia simulada A con la situaciéon original, se observa que se produce un
incremento en la concentracién de todas las variables, a excepcién del amonio, donde se
observa un ligero descenso del 1.4%.

Al simular una mayor cobertura vegetal (estrategia B) se alcanzan menores concentraciones de
fosforo total y de sélidos totales en suspension que en la situacidn original. Esta diferencia es
debida a que el principal mecanismo para reducir las concentraciones de estas variables es la
sedimentacion, la cual estd muy influenciada por el grado de cobertura vegetal. Las
concentraciones de fitoplancton, nitrato, NT, DQO;y DQOs son iguales o ligeramente inferiores
a las alcanzadas en la situacion A, y son superiores a las obtenidas con una carga hidraulica
inferior (situacidn 0). Las concentraciones de fosfato y amonio obtenidas en la situacién B son
mas altas que las obtenidas en la situacién inicial y en las estrategias Ay C.

Este aumento de las concentraciones de fosfato y amonio en la situacion B resulta llamativo,
ya que a priori cabria esperar que una mayor cobertura vegetal diera lugar a una mayor toma
de estos nutrientes por las plantas y por lo tanto a una mayor eliminacién. Sin embargo, los
resultados obtenidos en la simulacién indican lo contrario. En el Capitulo 7 se demostré que el
principal proceso de eliminacion de amonio en FG1 es el crecimiento de los microorganismos
autotrofos (nitrificacién), el cual se modela mediante una cinética de primer orden con
funciones Monod para el OD, el fosfato y el amonio (Tabla 7.3). En la situacién B, en la que la
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X a lo largo del periodo es mayor, se incrementa la toma de amonio por la vegetacion,
disminuyendo la concentracion de éste en el agua y ralentizando el principal proceso de
eliminacion de amonio (nitrificacién) al reducir el valor de la funcién Monod. El valor medio de
la funcion Monod para el amonio es de 0.36 en la situaciéon 0 y de 0.30 en la estrategia B
(Figura 10.4). Por otra parte, se produce un aumento del amonio liberado al medio a través del
proceso de degradacién de la biomasa muerta de las macrofitas (Xmq).

El mismo fendmeno se observa en el caso de los fosfatos.
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Figura 10.4. Evolucion temporal de los valores de la funcién de Monod para el amonio en las situaciones
OyB.

En la estrategia C, en la que se duplica el calado de la [dmina de agua para mantener el TRH, se
obtienen menores concentraciones de fosfato, amonio, nitrato y DQOs que en la situacion
inicial. No se observan cambios en las concentraciones medias de NT y DQOy e incrementan las
concentraciones de PT, fitoplancton y SST respecto a la situacién inicial.

A continuacién se muestran las masas eliminadas acumuladas durante los tres afios simulados
en cada una de las estrategias (Figura 10.5). En la situacién mds favorable para la gestion del
HAFS, cabria esperar que la duplicacidn de la carga hidrdulica de entrada diera lugar a la
duplicacidn de las masas eliminadas. Sin embargo, la modelacién de las tres estrategias
estudiadas (A, B y C) muestra que esto no siempre sucede asi, incluso en algunos casos se
elimina menos masa que en la situacién original (situacion 0).

En el caso del fitoplancton, el fosfato, el PT, el amonio, el nitrato y el NT la duplicacién de la
carga superficial hidraulica aumenta la masa eliminada en las tres situaciones simuladas. La
eliminacion del fosfato, el amonio y el nitrato se duplica en la situaciéon C, es decir, en la
situacién donde se duplica el calado de la lamina de agua y el TRH es igual a la situacion
original. La masa eliminada de PT se duplica en la situaciéon B, donde la cobertura vegetal es
superior a la original, favoreciendo los procesos de sedimentacion y disminuyendo la
resuspensién desde los sedimentos. En las situaciones simuladas no se llega a duplicar la masa
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eliminada de fitoplancton y de nitrégeno total, aunque las mayores eliminaciones se consiguen
cuando se duplica el calado de la lamina de agua.

Por el contrario, la duplicacidn del caudal influente disminuye la masa eliminada de DQOs en
las tres situaciones estudiadas, obteniéndose la menor eliminacion en la situacion A.

Las masas eliminadas de SST y DQOy al duplicar el caudal influente dependen de la situacion
simulada. En la situacion 0 se observa una produccidon de SST (39600 kg) que aumentaria al
implementar las situaciones A y C (93400 y 135000 kg producidos, respectivamente). Sin
embargo, una mayor cobertura vegetal gestionada tal como se indica en la situaciéon B
permitiria una eliminacion neta de SST en el HAFS FG1 (34000 kg eliminados,
aproximadamente). En el caso de la DQO; las gestiones representadas mediante las
situaciones A y B darian lugar a una producciéon de materia organica en el sistema, mientras
que se podria conseguir una eliminacién neta de materia organica si se duplican el caudal
influente y el calado de la ldmina de agua (situacion C).

Los resultados obtenidos tras la simulacion de las tres situaciones ante el escenario 1 muestran
gue el funcionamiento del sistema y las eliminaciones alcanzadas dependen de las diferentes
estrategias de gestion. Estas estrategias podrian ser diferentes segun cudles fueran las
variables de interés a eliminar. Por ejemplo, en el caso de los HAFS ubicados en el Tancat de la
Pipa, los cuales tratan el agua de I'Albufera, convendria implementar la situacion B para
maximizar la eliminacidon de los SST que causan la alta turbidez de las aguas del lago vy el
fosforo total, que es el nutriente limitante en el lago. Si por el contrario se deseara aumentar la
eliminacion de las formas inorganicas del nitrégeno, se optaria por aplicar la situacién C.

Asi mismo, la estrategia de gestion a adoptar dependeria de los objetivos definidos y podria
variar de forma temporal, segin el interés recayera en maximizar la masa eliminada o en
alcanzar menores concentraciones en el efluente.
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Figura 10.5. Masa eliminada acumulada de las diferentes variables en las situaciones 0, A, By C.
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10.2. Escenario 2: reduccidn de las concentraciones de entrada

En este apartado se pretende averiguar la capacidad de un HAFS para tratar aguas eutroéficas
con menores concentraciones que las del influente de FG1. Concretamente, se plantea un
escenario en el que se reducen a la mitad las concentraciones monitorizadas en el punto POa
durante el periodo de abril de 2009 a abril de 2012. En |'Albufera, este escenario podria darse
en el caso de que mejore la calidad de las aguas del lago y la modelacién permitiria determinar
la capacidad de un HAFS para el tratamiento de una corriente de estas caracteristicas. Asi
mismo, también podria encontrarse este escenario en el tratamiento de aguas eutrodficas
menos cargadas (por ejemplo, rios, lagos, estuarios, etc.) y la modelacién ayudaria a conocer la
aplicabilidad de un HAFS para el tratamiento de dichas aguas.

Se proponen las tres situaciones anteriormente indicadas como posibles estrategias de gestion
a aplicar:

e Estrategia A (E. A)
La concentracion de los componentes en el influente se reduce a la mitad y las
caracteristicas de funcionamiento del HAFS FG1 son las observadas entre abril de
2009 y abril de 2012.

e Estrategia B (E. B)
La concentracién de los componentes en el influente se reduce a la mitad y se
aumenta la cobertura vegetal (Figura 10.1).

e Estrategia C (E. C)
La concentracién de los componentes en el influente se reduce a la mitad y se duplica
el calado de la lamina de agua (Figura 10.2).

En la Tabla 10.2 se muestran las concentraciones medias obtenidas en el efluente simulado en
cada situacion. En la misma tabla se indican los porcentajes de reduccion de las
concentraciones medias simuladas en el efluente respecto a la concentracién media en el
influente, donde el signo negativo indica un aumento de la concentracidn. Las concentraciones
efluentes obtenidas en la situacién 0 no se incluyen en la tabla dado que no son comparables
con los valores de las tres estrategias simuladas.

Tabla 10.2. Concentraciones medias de las distintas variables obtenidas para cada situacién simulada del
escenario 2. Entre paréntesis se indica el porcentaje de reduccién de la concentraciéon media simulada
en el efluente respecto a la concentracién media del influente.

SST Fitoplancton PID PT NH," NOs3 NT DQO; DQOs
(mg L'l) (mgCla L'l) — (mgP L'l)— (mg N L'l)— —(mg 0, L'l)—

Influente 20.56 0.028 0.054 0.180 0.245 1.06 1.9 16.6 11.09

E.A 31.95 0.022 0.020 0.139 0.231 0.51 09 16.8 12.4
(-58%) (21%) (63%) (23%) (6%) (53%) (52%) (-1%) (-12%)

E.B 17.32 0.022 0.019 0.100 0.230 0.52 0.9 16.8 12.3
(14%) (21%) (65%) (44%) (6%) (52%) (51%) (-1%) (-11%)

E.C 43.42 0.022 0.016 0.143 0.223 0.43 0.8 16.1 12.0

(-114%) (21%) (70%) (21%) (9%) (60%) (56%) (3%) (-8%)
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Las tres estrategias de gestidon simuladas muestran que el HAFS tiene la capacidad de reducir la
concentracién de la mayoria de variables en el hipotético escenario de que las concentraciones
del influente sean la mitad de las que se midieron en el punto POa en el Tancat de la Pipa. Los
resultados indican que si ante este escenario se aplicara cualquiera de estas tres estrategias, se
reduciria la concentracién de fitoplancton, fosfato, PT, amonio, nitrato y NT.

Por el contrario, el sistema no seria capaz de eliminar la materia orgdnica soluble, la cual
incrementaria su concentracion media entre el 8 y el 12%, dependiendo de la estrategia de
gestién aplicada.

La eliminacion de SST y DQO; estaria condicionada a la estrategia aplicada. Los SST se
eliminarian si se aumentara la cobertura vegetal (estrategia B). En el resto de estrategias
descritas se produciria un incremento de la concentracién, ya que la generaciéon de SST por
efecto de la resuspension es independiente de las concentraciones del influente y dicha
generacion superaria a la eliminacién por sedimentacién, a menos que hubiera una alta
cobertura vegetal que favoreciera la sedimentacidn y disminuyera la resuspension. Al igual que
en el escenario anterior, se observa como un incremento del TRH (estrategia C) empeora la
eliminacién de SST. Sin embargo, dicho aumento del TRH favorece la eliminacion de la DQOy,
siendo la estrategia C la Unica que permitiria la eliminacidn de la materia organica particulada.

En la Figura 10.6 se muestra la evolucion temporal de las masas eliminadas acumuladas para
cada variable. Se representan también las masas eliminadas en la situacion inicial.
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Figura 10.6. Masa eliminada acumulada de las diferentes variables en las situaciones 0, A, By C.
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Las masas eliminadas en cada estrategia de gestion siguen evoluciones distintas para cada
variable. En la mayoria de ellas, la reduccién de las concentraciones de entrada implica la
eliminacion de una menor masa del contaminante. No obstante, hay algunas excepciones en
las que una determinada estrategia permite aumentar la masa eliminada respecto a la
situacién inicial. Es el caso de los SST, donde aplicando la estrategia B se alcanza una
eliminacion neta (57000 kg) mientras que en la situacién inicial se generan SST (39600 kg). En
el caso del PT, la estrategia B muestra una mayor eliminacidn de fésforo (385 kg frente a 256
kg). También se podrian aumentar ligeramente la masa eliminada de DQO; aplicando la
estrategia C de gestién. La eliminacion de DQOs mejoraria con la implementacién de
cualquiera de las tres estrategias descritas, si bien sélo se alcanzaria una eliminacién neta
siguiendo la estrategia C.

En el resto de variables, una reduccién de la concentracién en el influente implicaria una
reduccion de la masa eliminada en las tres estrategias de gestion estudiadas. Para el
fitoplancton y el PID esta reduccidn se sitla en torno al 50%, mientras que en el caso del
amonio es de casi el 85% y en el del nitrato no alcanza el 30%.

Por lo tanto, una gestiéon adecuada del HAFS permitiria su aplicacion para el tratamiento de
aguas eutréficas menos concentradas, e incluso seria posible eliminar mds masa de algunas
variables como SST o PT que en la situacidn inicialmente monitorizada en FG1.

Siguiendo la metodologia mostrada en este capitulo, se podrian simular los escenarios y
estrategias que fueran de interés para los gestores y/o disefiadores de este tipo de sistemas,
de forma que el modelo resultaria una herramienta Util en la toma de decisiones de las
estrategias a aplicar. Por ejemplo, se podria estudiar el efecto de modificar el caudal a tratar
durante determinadas épocas del afio, la variacién del calado de la lamina del agua a lo largo
del afio o la frecuencia y fraccidon cosechada de la cobertura vegetal.
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Capitulo 11. Conclusiones

A continuacién, y como Ultimo capitulo de la presente Tesis Doctoral, se exponen las

principales conclusiones obtenidas:

1.

Es posible simular el tratamiento de aguas eutréficas en humedales artificiales de flujo
superficial utilizando una estructura analoga a la empleada en los principales modelos
de tratamiento de aguas (modelos ASM, ADM, CWM1 o CW2D, entre otros). El uso de
este “lenguaje comun” facilita la comunicaciéon y la comprensién dentro de la
comunidad cientifica, asi como entre ésta y los usuarios de los modelos.

Una aportacion novedosa del modelo desarrollado es la simulacién mecanicista de los
solidos totales en suspensidn, una variable de gran importancia en calidad de aguas
gue no estd incluida en los principales modelos mecanicistas de humedales artificiales.
Ademas, el modelo desarrollado simula el fitoplancton, el fésforo total y las formas de
fosforo, el nitrogeno total y las formas nitrogenadas, asi como la materia organica.

Se ha comprobado que el modelo representa adecuadamente las concentraciones de
las variables estudiadas. El modelo fue calibrado y validado en dos humedales
artificiales de flujo superficial que funcionaron a escala real durante tres afios para
tratar las aguas hipereutrofizadas del lago de I’Albufera (Valéncia).

La simulacion de la resuspensiéon ha demostrado ser un proceso crucial en la
modelacién de los sdlidos en suspension, sin la cual no es posible reproducir su
eliminacion en este tipo de sistemas. Es necesario introducir el efecto de la
resuspensién producida por el viento y la generada por accidn de la avifauna. En los
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10.

11.

sistemas estudiados, la resuspension introduce entre el 44 y 50% de los sélidos en
suspensidn que entran a los sistemas, siendo mayor el efecto del viento que el de la
avifauna.

El modelo establece un nexo entre la simulacién de los sélidos totales en suspensién y
del fitoplancton y cuantifica la contribucion de éste ultimo en el balance de los sélidos
totales en suspensién. En los sistemas estudiados en esta investigacion, entorno al 2%
de los sélidos totales en suspension provienen del peso seco del fitoplancton.

La modelaciéon biocinética de los humedales artificiales de flujo superficial debe
considerar la caracteristica de inmovilidad de los microorganismos autdtrofos vy
heterdtrofos. El modelo desarrollado permite predecir la existencia de una biopelicula
adherida a las superficies disponibles sin la cual no se puede simular el funcionamiento
biocinético de este tipo de sistemas.

La reproduccién de las oscilaciones dia/noche en la concentracion del oxigeno disuelto
es fundamental para la simulacién de los procesos de nitrificacién y desnitrificacion en
el tratamiento de aguas eutrdficas en este tipo de sistemas.

La cobertura vegetal es un parametro relativamente facil de obtener y valido para
simular el efecto de atrapamiento de material particulado en los procesos de
sedimentacion y resuspension, asi como para modelar la toma de nutrientes ejercida
por las macrdéfitas emergentes en este tipo de sistemas de tratamiento.

Se ha demostrado que conseguir una buena cobertura vegetal y realizar un cosechado
periddico de la misma son factores importantes en la gestidon de estos sistemas para
favorecer la eliminacién de los solidos totales en suspensidon, del fésforo y del
nitrégeno.

El modelo desarrollado permite cuantificar la importancia de cada proceso en la
eliminacion de las variables estudiadas. En el caso de los sistemas utilizados para
realizar la calibracion y la validacidn, los sélidos totales en suspension se eliminaron
mediante sedimentacion y la resuspension por acciéon del viento fue superior a la
generada por la avifauna. La sedimentacién es también el principal proceso de
eliminacion de fésforo, mientras que el nitréogeno se elimina mayoritariamente
mediante nitrificacién-desnitrificacion. La vegetacion emergente elimina entre el 3-
23% del fosforo y del nitrogeno que entran al sistema, aunque una parte de éstos es
reintroducida de nuevo a la columna de agua mediante la descomposicién de la
biomasa vegetal muerta.

La implementacién de este tipo de modelos requiere de la realizacidon de un esfuerzo

importante en la recopilacidon de informacién relativa a la meteorologia y la avifauna
existentes en el sistema.
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12. La simulacién de los sélidos totales en suspension mediante el modelo desarrollado es
especialmente sensible a los parametros relacionados con la resuspension por efecto
del viento y a la constante de atrapamiento de la cobertura vegetal en los procesos de
sedimentacidn. Asi mismo, el modelo también presenta una alta sensibilidad a las
velocidades maximas de crecimiento de los microorganismos autétrofos y
heterdtrofos, al factor de correccidn de la desnitrificacidn y a la velocidad de lisis de los
microorganismos heterdtrofos.

13. Es posible aumentar la masa eliminada de sélidos totales en suspension y de fésforo
total en humedales artificiales de flujo superficial como los estudiados en esta
investigacion mediante un aumento del caudal a tratar y de la cobertura vegetal. Para
incrementar la masa eliminada del nitrégeno inorganico disuelto es necesario, ademas
de aumentar el caudal a tratar, aumentar el tiempo de retencidn hidraulico.

Por todo ello, el modelo desarrollado en esta Tesis Doctoral contribuye a aumentar el
conocimiento sobre los procesos que tienen lugar en los humedales artificiales de flujo
superficial aplicados al tratamiento de aguas eutrdficas y es una herramienta util para el
disefo y la toma de decisiones en la gestion de estos sistemas.

Respecto a la continuidad y avance de esta linea de investigacidn, se proponen dos ambitos
principales de trabajo futuro. Por una parte, la determinacién experimental en aguas
eutrofizadas de aquellos pardmetros sobre los cuales el modelo ha demostrado tener mayor
sensibilidad, ya que ello contribuird a aumentar la robustez del modelo desarrollado. Asi
mismo, la determinacion experimental del fraccionamiento del fésforo, del nitrégeno y de la
materia organica en las aguas eutrofizadas seria un avance importante para la modelacién
mecanicista biocinética de este tipo de aguas. Por otra parte, se propone un aumento del
nuimero de procesos y componentes incluidos en el modelo. Uno de los componentes a
introducir seria el oxigeno disuelto, el cual se deberia simular a una escala temporal tal que
permitiera reproducir las oscilaciones diarias necesarias para modelar los procesos de
nitrificacion y desnitrificacion. Asi mismo, también se propone la inclusion de procesos
anaerobios, la division de la biomasa fitoplanctdnica en diferentes grupos fitoplancténicos y/o
la simulacién de la acumulacidn de nutrientes en la capa superficial del sedimento.
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