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INTRODUCCION

El agua es un recurso natural escaso, indispensable para la vida y para el ejercicio de
la inmensa mayoria de las actividades economicas; es irremplazable, no ampliable por la
mera voluntad del hombre, irregular en su forma de presentarse en el tiempo y en el
espacio, facilmente vulnerable y susceptible de usos sucesivos; asimismo constituye un
recurso, que se renueva a traves del ciclo hidroldgico y que se conserva, a efectos practicos,
en una magnitud casi constante dentro de cada una de las cuencas hidrogréaficas del planeta
(Ley de Aguas del Estado Espariol, 2001). Es un recurso imprescindible para la vida y por
ello es necesaria una gestioén adecuada que permita un suministro en buenas condiciones y
proteja los recursos hidricos existentes, es un recurso limitado que actualmente se encuentra
sometido a fuertes presiones que pueden condicionar tanto su disponibilidad como sus
condiciones de calidad. La demanda social de agua de buena calidad para multiples usos,
desde el abastecimiento humano hasta la agricultura y la industria, debe coexistir con las

funciones ecoldgicas propias del agua y de los ecosistemas acuaticos (Arroyo, 2010).

La calidad del agua es una variable fundamental del estado de los ecosistemas, tanto
desde el punto de vista de su caracterizacion ambiental, como desde la perspectiva de la
planificacion y gestion hidroldgica, ya que delimita la aptitud del agua para mantener los
ecosistemas y atender las diferentes demandas (Dimas y col, 2004). En Venezuela, a efectos
de la vigente Ley de Aguas, (2007), se entiende por contaminacion: “accion y efecto de
introducir materias o formas de energia o inducir condiciones en el agua que, de modo
directo o indirecto, impliquen una alteracion perjudicial de su calidad en relacién a los

usos posteriores o en su funcion ecologica”.

La contaminacion del agua y el deterioro de los ecosistemas acuaticos, como
consecuencia de las actividades humanas, supone un grave riesgo para la salud del hombre,
asi como un severo problema ambiental (Ruiz, 1998). Estas actividades modifican las
caracteristicas de las aguas de partida, contamindndolas e invalidando su posterior

aplicacion para otros usos. En la actualidad se estima en méas de un millon, el nimero de



diferentes sustancias que llegan a los cauces naturales, a partir de vertidos de origen
antropogénico (Forstner y col, 1993), muchas de las cuales alteran y/o deterioran el
equilibro de los ecosistemas per se y/o son nocivas para la salud pablica. Desde este punto
de vista, la contaminacion de las aguas no sélo tiene un efecto negativo sobre buena parte
de la vegetacion y la fauna asociadas al propio ecosistema acuético, sino que también
ocasiona un desequilibrio perjudicial para todo el ecosistema terrestre que depende de estas

masas de agua (Arroyo, 2010).

Debido a las graves consecuencias que ocasiona el vertido de aguas residuales sin
depurar, es preciso el tratamiento de estas aguas antes de su deposicién final; en dicho
tratamiento, éstas se someten a una serie de procesos fisicos, quimicos y bioldgicos, con el
objetivo de reducir las concentraciones de los contaminantes presentes y poder verter los

afluentes depurados cumpliendo la legislacion vigente.

El hecho de que los procesos de contaminacion estén cada vez mas extendidos, ha
Ilevado a que términos como eutrofizacion sean cada vez mas conocidos; de forma intuitiva
este término se puede definir como el enriquecimiento de nutrientes de las aguas
superficiales, principalmente nitrogeno en forma de nitrato, nitrito o amonio, y fosforo en
forma de ortofosfato. Podria parecer que este hecho es bueno para el desarrollo de los seres
Vivos, pero si existe exceso de nutrientes, crecen en abundancia plantas y otros organismos
por lo que se produce una disminucion drastica del contenido de oxigeno en el agua y
ademéas se disminuye la transparencia del cuerpo de agua pudiendo provocar la
desaparicion de la vegetacion del lecho. De esta forma, la masa de agua pierde su calidad y
dejan de ser aptas para la vida, y en general, para el uso al que estaban predeterminadas
(Emérita, 2010).

Debido a los problemas de eutrofizacion en los ambientes acuaticos naturales y a la
toxicidad que representa el amonio para las especies de estos ecosistemas, la eliminacion
del nitrégeno de las aguas residuales se ha convertido en una preocupacion emergente en

todo el mundo (Tchobanoglous y col, 2003). El nitrogeno en las aguas residuales se puede



encontrar en diferentes formas (N organico, NHs", NO,” y NO3) y en concentraciones
variables; normalmente en las aguas residuales urbanas el nitrégeno suele presentarse
mayoritariamente en sus formas reducidas, es decir, como nitrégeno organico y amoniacal,
en proporciones de un 40% y 60% respectivamente, mientras que la presencia de las formas
nitricas y nitrosas, es inferior a un 1% (EPA, 1993). Las formas idnicas (reactivas) de
nitrogeno inorganico mas comunes en los ecosistemas acuéticos son el amonio, el nitrito y
el nitrato. Estos iones pueden estar presentes de manera natural en el medio acuético, sin
embargo, las actividades humanas han alterado de manera significativa el ciclo global del
nitrdgeno aumentando su disponibilidad en muchas regiones del planeta, como
consecuencia de fuentes puntuales y difusas de contaminacion. Asociados a esta
contaminacion generalizada aparecen la acidificacion de rios y lagos con baja o reducida
alcalinidad, la eutrofizacion de las aguas y proliferacion de algas toxicas y la toxicidad
directa de los compuestos nitrogenados para los animales acuaticos, como problemas
medioambientales en los ecosistemas acuéticos; ademas, la contaminacion por nitrégeno
inorganico podria inducir efectos perjudiciales sobre la salud humana (Tchobanoglous y
col, 2003).

Como respuesta al problema de la contaminacién de los medios acuaticos, se han
ido disefiando soluciones factibles para restar el impacto que los vertidos causan al medio.
Se han desarrollado diferentes sistemas convencionales para tratar y depurar aguas
residuales, junto con estos, también se han desarrollado sistemas naturales de depuracién o
sistemas no convencionales. Estos sistemas son tecnologias que han resultado de un disefio
ecoldgico, tomando como punto de partida los ecosistemas naturales acuaticos (Martel y
col, 2006).

En las pequefias aglomeraciones urbanas, generalmente, la escasez de recursos
técnicos y econdmicos hacen necesario abordar la depuracion de sus aguas residuales con
premisas diferentes a las que se adoptan en las grandes urbes, buscando soluciones de
depuracion sostenibles, que presenten el minimo costo energético, un mantenimiento

simple y una gran robustez de funcionamiento, este tipo de tecnologias no convencionales,



se presentan como una posible alternativa, su versatilidad y adaptabilidad, su integracién en
el entorno y su menor costo de implantacion y explotacion, las hacen especialmente

indicadas para la depuracion de vertidos urbanos en el medio rural (Rodriguez y col, 2007).

En esencia, el funcionamiento de un sistema natural y el de uno convencional es el
mismo, la diferencia fundamental entre ambos radica en la velocidad a la que ocurren los
procesos de depuracion, ya que en un sistema convencional el proceso de depuracion se
realiza de forma secuencial y a altas velocidades, para lo que se fuerza el sistema mediante
el aporte de energia y en algunos casos, el uso de reactivos quimicos; mientras que en los
sistemas naturales se trabaja a la velocidad propia de los procesos, sin gasto energético ni
de reactivos. Estos sistemas no convencionales se pueden clasificar en funcion de la
intensidad del tratamiento o en funcion del tipo de biomasa activa, en unos casos imitan las
condiciones propias de los humedales naturales (humedales artificiales) o los procesos que
de forma natural se dan en lagos y rios (lagunajes) (Arroyo, 2010).

Los cauces fluviales, asi como los humedales han sido desde siempre receptores
directos e indirectos de la mayor parte de los residuos liquidos generados por el hombre,
gracias a los procesos de autodepuracion que ocurren dentro de estos ecosistemas, han
podido soportar e incluso depurar las cargas contaminantes que recibian, en la actualidad, el
acelerado ritmo de contaminacidn, imposibilita que pueda hablarse de procesos

autodepurativos (Emérita, 2010).

Los humedales son ecosistemas de transicion entre el medio terrestre y el medio
acuatico que funcionan como un enlace entre ambos medios. En ellos se desarrollan
numerosos procesos bioldgicos debido a la accion de la energia solar, de los seres vivos y
del suelo (Kadlec y Knight, 1996). Se encuentran entre los ecosistemas méas productivos del
mundo, proporcionando el soporte de agua y produccion primaria del cual dependen, para
su supervivencia, un sinnimero de especies de plantas y animales. Su importancia radica

tanto en sus grandes valores ecoldgicos, como en las funciones que desempefian en el ciclo



del agua y de la materia orgénica, soporte de redes troficas, reciclado de nutrientes y filtro

biogeoquimico.

En Espafia, uno de los cuerpos de agua mas emblematicos, en términos de valor
ambiental, es el Lago L’Albufera, el cual se encuentra dentro del Parque Natural
L’Albufera de Valencia. Este parque esta ubicado al este de Espafia, sobre la costa
mediterranea de Valencia y comprende una superficie de 210 Km? que junto con los
campos de arroz y bosques de pino, forman una unidad de alto valor turistico, econémico y
cientifico (Peris y col, 2005; Martin y col, 2013). El parque es un humedal de importancia
internacional, incluido en la Convencién de Ramsar, desde 1990, igualmente es una zona de
proteccion especial para aves, desde 1991, y uno de los humedales mas singulares en
Espafia, a pesar del hecho de que ha sido altamente modificado por la actividad humana
desde la edad media (Martin y col, 2013). Los humedales naturales se han empleado como
sistemas de tratamiento de aguas residuales. Sin embargo no es aconsejable su empleo con
dicha finalidad, por sus altos valores ecoldgicos y por las mejores oportunidades que
ofrecen los humedales artificiales para la depuracion, ya que estan disefiados para la
optimizacion de los procesos de eliminacion de contaminantes (Verhoeven y Meuleman,
1999).

Los humedales artificiales se han creado como sistemas pasivos de depuracion de
agua, en ellos se combinan procesos fisicos, quimicos y biolégicos por medio de los cuales
se produce la depuracién del agua. Hoy dia, los humedales artificiales son ampliamente
usados en la remocion de contaminantes de aguas residuales, para tratamientos de aguas de
lluvias en ciudades, para tratamientos de aguas residuales industriales, y de aguas
provenientes tanto de actividades mineras como agricolas (Kadlec y Wallace, 2009).
Ademas, estos sistemas de tratamientos de aguas se han empezado a usar en la remocion de
contaminantes en rios (Jing y col, 2001; Juang y Chen, 2007), y para proteger areas de alto
valor ecoldgico (Chimney y Goforth, 2006). Pero en la restauracién de cuerpos de agua

eutrofizados, la experiencia actual es escaza (Coveney y col, 2002; Li y col, 2008).



Aunque los humedales artificiales son extensivamente usados en Europa y alrededor
del mundo, en Espafia son relativamente nuevos (Puigagut y col, 2007). Estos sistemas
fueron inicialmente introducidos para el saneamiento de pequefias comunidades, y existen
muy pocos, pero significativos estudios en el uso de humedales como sistemas de mejoras
de calidad de agua en zonas agricolas (Romero y col, 1999). Sin embargo, no existen
suficientes estudios sobre el tratamiento de aguas eutrofizadas con estos sistemas, pero
estudios previos muestran que es posible el uso de humedales artificiales para tratar las
aguas desde el Lago L’ Albufera (Martin y col, 2013).

Por otro lado, la elevada complejidad de los procesos bioldgicos que tienen lugar en
un sistema de tratamiento de aguas residuales, asi como su comportamiento altamente
dindmico hace necesario el uso de modelos matematicos en este campo. Un modelo
matematico es una formulacion idealizada que representa la respuesta de un sistema fisico
ante un estimulo externo (Martin y Marzal, 1999), su desarrollo sirve para describir el
comportamiento actual y previsible de un proceso mediante unas bases teoricas bien
establecidas. Al realizar la modelacion se lleva a cabo un gran esfuerzo por conocer el
sistema, primero de una forma cualitativa y luego de una manera cuantitativa, asignando un
sentido fisico para cada pardmetro y estudiando su efecto por separado, los cuales tendran
una interaccién combinada sobre el proceso global (Emérita, 2010). La modelacién de la
calidad de agua constituye una herramienta eficaz para evaluar planes alternativos de
ingenieria ya que estos modelos permiten simular condiciones actuales y futuras, de tal
manera que es posible analizar escenarios y anticipar las variaciones que sufriran los
diversos indices o parametros de calidad de aguas, en el cuerpo acuéatico bajo estudio. En el
campo de estudio de calidad de agua, se trataria de determinar el valor de la concentracién

de cualquier sustancia en el agua, en funcion de un vertido.

En este sentido, con la finalidad de evaluar la eficiencia como sistema depurativo
natural de aguas contaminadas, se plantea modelar los procesos de degradacion de
nitrogeno, en el humedal artificial de flujo superficial de agua libre “Tancat de la Pipa”,

construido en la zona norte del Parque Natural del L’ Albufera de Valencia, Espana.



REVISION DE LITERATURA

Generalidades en el tratamiento de aguas residuales.

El agua es un recurso imprescindible para la vida y por ello es necesaria una gestion
adecuada que permita un suministro en buenas condiciones y proteja los recursos hidricos
existentes, es un recurso limitado que se encuentra sometido a fuertes presiones que
condicionan tanto su disponibilidad como su calidad. La demanda social de agua de buena
calidad para multiples usos, desde el abastecimiento humano hasta la agricultura y la
industria, debe coexistir con las funciones ecoldgicas propias del agua y de los ecosistemas
acuaticos (Arroyo, 2010). El aumento de la poblacion en los nucleos urbanos, el desarrollo
industrial y la creciente actividad agropecuaria ha aumentado la cantidad de vertidos a
medios naturales hasta limites que superan la capacidad de autodepuracion de estos medios
receptores. Los vertidos estan deteriorando la calidad del agua, variable importante tanto en
lo que respecta a la caracterizacion ambiental como desde la perspectiva de la planificacion
hidrolégica (Emeérita, 2010).

Los vertidos de aguas residuales se definen como cualquier material de desecho que
las instalaciones industriales o energéticas, las ciudades o nucleos de poblacion o las
actividades agricolas o ganaderas arrojan al agua. Las aguas residuales son por tanto, las
aguas usadas que, procedentes de las viviendas, del sector servicios y de las industrias, son
evacuadas por las instalaciones de saneamiento hasta el medio receptor. Estas aguas
contienen una serie de sustancias que se incorporan por los diferentes usos, provocando su

contaminacion (Arroyo, 2010).

Los aportes de aguas residuales a los cauces receptores son el origen de diversos
problemas ambientales en ecosistemas acuaticos (Cuadro 1). Tanto la legislacion
venezolana como la europea, exigen procesos de depuracion de aguas residuales con el fin
de disminuir el impacto ambiental que estas producen a los ecosistemas acuéaticos y al
medio ambiente. En general, el agua residual urbana contiene un 99% de agua y un 1% de

materia solida. Esta materia estd constituida en un 70% por sustancias organicas como



proteinas, grasas y carbohidratos; mientras que el 30% restante es materia mineral insoluble
como arena, arcilla o grava (Cuadro 2). La materia organica de un agua residual urbana o
doméstica estd formada mayoritariamente por materia fecal, también contiene carbohidratos
(celulosa, almidon y azlcares), grasas y jabones (sales metélicas de los acidos grasos),
detergentes sintéticos, proteinas y sus productos de descomposicion (urea, glicina y
cisteina) asi como hidréxido de amonio y sales amoniacales procedentes de la
descomposicion de complejos organicos nitrogenados (Rivas — Mijares, 1978; Knobelsdorf,
2005).

Para asegurar la calidad suficiente requerida en los diferentes usos del agua, han
surgido normativas que establecen estandares y criterios de calidad especificos que definen
los requisitos que debe reunir una determinada agua para un fin concreto. Los tipos de
contaminacion que pueden afectar a un medio natural se clasifican segun el factor
ecolégico que altere, aunque suelen afectar a mas de un factor. Las sustancias que
modifican factores fisicos, que pueden no ser toxicas en si mismas, pero modifican las
caracteristicas fisicas del agua y afectan a la biota acuédtica, se clasifican como
contaminantes fisicos; y aquellos efluentes capaces de cambiar la concentracion de los
componentes quimicos naturales del agua, causando niveles anormales de los mismos o
introducen sustancias extrafias al medio ambiente acuatico, se denominan contaminantes

quimicos (Emeérita, 2010).

El conjunto de procesos y tratamientos fisicos, quimicos y/o bioldgicos a los que
debe someterse el agua residual con el objetivo de reducir la carga contaminante presente
hasta alcanzar unos determinados parametros de calidad antes de su vertido final o de su
reutilizacion, es lo que se conoce como depuracion del agua residual. En funcion de las
caracteristicas del punto de vertido asi como de los posteriores usos de esa agua, en el caso
de la reutilizacion, los parametros de calidad que deberan alcanzarse seran mas o menos

exigentes (Rodriguez — Roda y col, 2008).



Cuadro 1.- Contaminantes presentes en el agua residual y sus posibles efectos sobre las aguas receptoras.

Contaminantes de agua

Impactos mas significativos.

Sélidos en suspension

Aumento de la turbidez del agua, alteracion de la
fotosintesis y reduccion de la produccion.

Sedimentacion en el lecho del rio, lo que puede provocar
que quede cubierto.

Compuestos inorganicos

Ecotoxicidad en algunos compuestos de las sales de
algunos metales.
Reacciones con sustancias disueltas en el agua que

pueden formar compuestos toxicos.

Conductividad

Concentraciones elevadas de sales pueden perjudicar
gravemente la supervivencia de distintas especies de

animales y vegetales

Nutrientes

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

Eutrofizacion.

Materia organica

Su descomposicion puede provocar una disminucion de
la concentracion de oxigeno disuelto en el agua hasta
condiciones que pueden perjudicar la supervivencia de
animales y plantas.

Eutrofizacion.

Emision de metano en el caso de que tenga lugar una

descomposicion anaerdbica.

Organismos patdgenos

Aparicion de enfermedades de transmision hidrica
asociadas a la contaminacion microbioldgica del agua.

Posible contaminacion de organismos

Contaminacion térmica

Alteracion del ecosistema acuatico.

Modificacion de la solubilidad del oxigeno en el agua.

Fuente: Dewisme, (1997)



Cuadro 2.- Rangos de concentracion de los principales contaminantes del agua residual urbana

10

Componente Rango medio
Solidos totales (mg/L) 375 -1800
Solidos sedimentables (mg/L) 5-20
Demanda biolégica de oxigeno (mg/L) 110 -400
Demanda quimica de oxigeno (mg/L) 200 - 780
Carbono organico total (mg/L) 80 -290
Nitrégeno total (mg N/L) 20 -85
Nitrogeno organico (mg N/L) 8-35
Amonio (mg N/L) 12 -50
Nitritos y nitratos (mg N/L) 0
Faésforo total (mg P/L) 4-15
Fdsforo organico (mg P/L) 1-5
Fésforo inorganico (mg P/L) 3-10
pH 6,5-7,5
Alcalinidad (ma CaCO/L) 50 —-200
Dureza (mg CaCO/L) 180 — 350
Cloruros (mg CI/L) 30 - 100
Grasas (mg/L) 50 — 150

Fuente: Metcalf y Eddy, (2003)

El hecho de que los procesos de contaminacion estén cada vez més extendidos ha

llevado a que términos como eutrofizacion sean cada vez mas conocidos (Emérita, 2010).

La causa de la eutrofizacion es siempre una aportacion de nutrientes de muy diversa

procedencia, tanto natural como de origen humano. Las fuentes naturales producen,

normalmente, cantidades limitadas de nutrientes, por tanto, son los aportes humanos los que

favorecen la eutrofizacion, denominandose eutrofizacién antropogénica o cultural. Estas

aportaciones humanas pueden ser de naturaleza muy diversa, dependiendo de la fuente de
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descarga (Arroyo, 2010). Asi que en funcion del origen del vertido, se pueden distinguir
diferentes tipos de contaminacion de aguas (Cuadro 3).

Sistemas no convencionales de depuracién de aguas residuales.

La depuracion de las aguas residuales, ya sean urbanas, industriales o de origen
agropecuario, se ha convertido en unos de los retos ecoldgicos y econdémicos mas
acuciantes del planeta. La escasez de agua potable como recurso, el imparable aumento de
la poblacion mundial, con el consiguiente incremento en la produccién de aguas residuales,
y la necesidad de conseguir los objetivos de reduccién de emisiones de carbono
contemplados en el Protocolo de Kyoto, ha enfrentado a la humanidad a disefiar
tratamientos adecuados de las aguas residuales con el menor costo econémico y energeético

posible (Fernandez y col, 2005)

Como respuesta al problema de la contaminacién de los medios acuaticos, se han
venido disefiando soluciones factibles para restar el impacto que los vertidos causan el
medio. Se han desarrollado diferentes sistemas convencionales para tratar y depurar aguas
residuales, junto con estos, también se han desarrollado sistemas naturales de depuracion o
sistemas no convencionales. Estos sistemas son tecnologias que han resultado de un disefio
ecoldgico, tomando como punto de partida los ecosistemas naturales acuaticos (Martel y
col, 2006). En ellos se logra la eliminacion de las sustancias contaminantes de las aguas
residuales a través de mecanismos y procesos naturales los cuales no requieren de energia
externa ni de aditivos quimicos. En estos sistemas un buen nimero de procesos de
descontaminacion son ejecutados por sinergia de diferentes comunidades de organismos.
(Garcia y Corzo, 2008). En esencia, el funcionamiento de un sistema natural y el de un
sistema convencional es el mismo. La diferencia fundamental entre ambos radica en la
velocidad a la que ocurren los procesos de depuracion. En un sistema convencional el
proceso de depuracion se realiza de forma secuencial y a velocidades altas para lo que se
fuerza el sistema mediante el aporte de energia y, en algunos casos, de reactivos. En los
sistemas naturales se trabaja a la velocidad natural propia de los procesos, sin gasto

energetico ni de otros reactivos (Arroyo, 2010).



Cuadro 3.- Tipos de contaminacion, segun el origen de vertido
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Tipos de contaminacion

Fuentes naturales

Fuentes antropogénicas

El aporte de nutrientes a un

medio acudtico de forma
natural depende
principalmente de sus

condiciones geomorfoldgicas,
climaticas y bioldgicas, como
por ejemplo, poca profundidad
que favorece la penetracion de
la  luz, suelos ricos en
nutrientes, poco movimiento
del

erosion y arrastre de nutrientes

agua, climas calidos,

por  precipitaciones, rocas

sedimentarias que aportan
mayor cantidad de foésforo por
escorrentia, descomposicion y
excrecion  de  organismos,
fijacion de nitrogeno por

microorganismos, entre otros.

Actividades urbanas

Actividades productivas

Las aguas residuales urbanas
contienen N y P procedente,
principalmente de desechos
humanos y de los productos
de limpieza. Las aguas
residuales urbanas presentan
una cierta homogeneidad en
cuanto a composicion y carga
contaminante, ya que sus
aportes van a ser siempre los
esta

mMismos. Pero

homogeneidad tiene unos
margenes muy amplios, ya
qgue las caracteristicas de
cada vertido urbano van a
del

poblacion en el

depender nacleo de
que se

genere.

Industriales

Agropecuarias

Otras

En algunos tipos de
industria puede darse
presencia de nutrientes
en sus vertidos. La
contaminacion de
origen industrial es una
de las que produce un
mayor impacto, por la
gran  variedad  de
materiales y fuentes de
energia que pueden
aportar al agua: materia
organica, metales
pesados, incremento de
pH y
radioactividad, aceites,

temperatura,

grasas, etc.

Se produce principalmente
por el uso de fertilizantes,
biocidas y abonos, que son
arrastrados por el agua de
riego, llevando consigo sales
compuestas de nitrégeno,
fosforo, azufre y trazas de
elementos  organoclorados
gue pueden llegar al suelo
por lixiviado y contaminar
las aguas subterrdneas. En
las explotaciones ganaderas,
la contaminacion procede de
restos organicos que caen al
suelo y de vertidos de aguas
cargadas de materia

organica.

Otras fuentes de
contaminacion de origen
los

antropogénico  son

vertederos de residuos,

tanto  urbanos  como
industriales, la

contaminaciéon por restos

de combustibles, la
contaminacién del agua
por fugas en

conducciones y depositos
de caracter industrial, las
mareas negras,
ocasionadas por el vertido
de petréleo crudo sobre el

mar, etc.

Fuente: Emérita, (2010)
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Por lo tanto, se trata de sistemas con una aireacion natural y una baja concentracion
de bacterias, lo que conlleva al uso de grandes superficies de terreno (sistemas extensivos)
frente a la aireacion mecanica, alta concentracion de bacterias y poca superficie del reactor
de los sistemas convencionales. En los sistemas naturales el control del proceso es mas
complicado que en los tratamientos convencionales, ya que se dispone de menos
posibilidades de actuacion frente a las perturbaciones del medio. Los distintos tipos de
sistemas naturales se pueden clasificar en funcién de la intensidad del tratamiento, en
funcién del tipo de biomasa activa o segun donde tenga lugar el tratamiento, ya sea en el
terreno 0 en una masa de agua. En unos casos, estos sistemas imitan las condiciones propias
de los humedales naturales (humedales artificiales) o los procesos que de forma natural se
dan en lagos y rios (lagunajes). En otros casos se emplea el suelo como sistema natural para
depurar (filtros verdes, zanjas, pozos y lechos filtrantes). Con frecuencia estos sistemas o
tecnologias no funcionan de forma independiente sino que se busca una combinacién de los

mismos para lograr el grado de depuracion deseado (Arroyo, 2010; Garcia y Corzo, 2008).

Humedales para tratamientos de aguas residuales

Los humedales son ecosistemas de transicion entre el medio terrestre y el medio
acuatico que funcionan como un enlace dindmico entre ambos medios. Segun la Secretaria
de la Convenio de Ramsar (2013), define a los humedales como: “Extensiones de
marismas, pantanos y turberas, o superficies cubiertas de agua, sean éstas de régimen
natural o artificial, permanentes o temporales, estancadas o corrientes, dulces, salobres o
saladas, incluidas las extensiones de agua marina cuya profundidad en marea baja no

exceda de seis metros".

Los humedales han sido usados como sistemas de tratamiento de aguas
contaminadas en diferentes partes del mundo. Sin embargo, sus altos valores ecologicos
junto con las mejores oportunidades que ofrecen los artificiales para la depuracion,
disefiados buscando la optimizacion de los procesos de eliminacién de contaminantes,
desaconsejan en la actualidad su empleo con dicha finalidad. Las preocupaciones

ambientales sobre el desempefio individual de los sistemas sépticos, asi como los altos
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costos de construccion de sistemas de alcantarillado con la purificacion centralizada de
agua, estimularon la investigacion sobre la conveniencia de los ecosistemas de humedales
para este proposito. Los sistemas naturales incluyen humedales lacustres, extensos sistemas
de ciénagas, pantanos y llanuras de inundacion, en la que grandes hel6fitas como
Phragmites australis, Typha spp., Scirpus spp., a menudo dominan la vegetacion. Por su
parte, los humedales artificiales también tienen camas hel6fitas y son principalmente de dos
tipos: (a) los humedales de flujo superficial, en el que el agua residual esta fluyendo
horizontalmente sobre el sedimento de los humedales; y (b) los humedales de infiltracion,
en la que el agua residual fluye verticalmente a través de un sedimento altamente permeable

y es recogido en drenes (Verhoeven y Meauleman, 1999).

El desarrollo de los humedales artificiales como sistemas para la depuracién del
agua tiene su origen en los experimentos realizados por Seidel en la década de 1950 en el
Instituto Max-Planck de Alemania, Seidel documenté en sus trabajos como el paso de agua
contaminada a través de una cama de vegetacion en un humedal, eliminaba grandes
cantidades de materia orgénica e inorganica, microorganismo, hidrocarburos y metales
pesados (Seidel, 1964; Seidel, 1966; Brix y col, 2007). Posteriormente, los trabajos de
Kickuth, (1977) despertaron el interés de la comunidad cientifica y tecnoldgica en Europa
hacia el empleo de los humedales artificiales. Sin embargo, los estudios sobre humedales
artificiales fueron escasos hasta la celebracién de la Segunda Conferencia Internacional
sobre humedales artificiales desarrollada en Cambridge en 1990 (Cooper y Findlater,
1990). Desde entonces, se han construido alrededor del mundo con la finalidad de tratar
una gama amplia de aguas contaminadas. Su aplicacion mas extendida se centra en el
tratamiento de aguas residuales domésticas (Kadlec y Knight, 1996; Brix y Arias, 2005), y
aguas de origen industrial (Cooper y col, 1996; Maine y col, 2006). Pero también se
emplean como tratamientos pasivos de focos de contaminacién difusa como son los
drenajes acidos de minas (Sobolewski, 1999; Jing y col, 2001), los drenajes de carreteras
(McNeill y Olley, 1998), en la remocion de contaminantes en rios (Jing y col, 2001; Juang

y Chen, 2007) y para proteger areas de alto valor ecoldgico (Chimney y Goforth, 2006).
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Pero en la restauracion de cuerpos de agua eutrofizados, la experiencia actual es escaza
(Coveney y col, 2002; Li y col, 2008)

Segun Brix, (1993); los humedales artificiales pueden clasificarse en funcién del
tipo de macrdéfita dominante en el ecosistema:

a. Sistemas con macrofitas flotantes. Este tipo de macrofitas presentan una alta

diversidad tanto en sus formas como en el habitat que ocupan. Asi, estas plantas

pueden estar enraizadas al sustrato con hojas flotantes, como el jacinto de agua

(Eichornia crassipes) o la lechuga de agua (Pistia stratiotes), o pueden presentar

pequefias o0 inexistentes raices como las lentejas de agua (Lemna sp. y Spirodela

polyrhiza) (Brix y Schierup, 1989).

b. Sistemas con macrofitas sumergidos. En este caso las macrofitas dominantes

tienen su sistema fotosintético totalmente sumergido. Estas plantas s6lo creceran

adecuadamente en aguas bien oxigenadas por lo que no se trata del sistema mas

adecuado para el tratamiento de aguas residuales (Brix, 1993).

c. Sistemas con macrofitas emergentes. Aqui las macrofitas se encuentran enraizadas

al sustrato y su sistema fotosintético esta por encima de la lamina de agua. Es el caso

de especies como la enea (Typha latifolia), el carrizo (Phragmites australis), o el lirio
amarillo (Iris pseudacorus). En funcion de la circulacion del agua en el humedal se
dividen en dos subtipos principales:

e Humedales de flujo hidraulico superficial. Presentan una I&mina de agua no muy
profunda, de 1 metro como maximo y generalmente en torno a 40 centimetros que
fluye por encima del sustrato. Esta lamina esta expuesta directamente a la atmosfera
y circula preferentemente a través de los tallos de las macrofitas. Estos humedales
forman parte del grupo de los sistemas de depuracion natural basados en la accion
de mecanismos que suceden en el agua (Garcia y col, 2004).

e Humedales de flujo hidraulico subsuperficial. EI agua discurre en ellos a través
de un medio granular muy permeable en contacto con los rizomas y las raices de las
macrofitas. La profundidad de la columna de agua se establece en torno a los 60
centimetros. Dentro de este tipo de humedales de flujo subsuperficial existen a su
vez, dos modalidades diferentes: humedales con flujo horizontal y humedales con
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flujo vertical. Este tipo de humedales de flujo subsuperficial pueden considerarse
como una modificacién de los sistemas clasicos de infiltracion en el terreno.
Formarian por tanto, parte de los sistemas naturales de depuraciéon basados en la

accion del terreno (Garcia y col, 2004).

Existen diferentes modificaciones y variaciones sobre este esquema cléasico de
tipologia de humedades artificiales. Con el objetivo de mejorar la depuracion del agua
residual, se han desarrollado sistemas hibridos, formados por una combinacion de varios
tipos de humedales que funcionan en serie (Vymazal, 2005). De esta forma, pueden
combinarse humedales con distintos flujos hidraulicos o humedales con otro tipo de
sistemas de tratamiento de agua residual, ya sean sistemas blandos o sistemas
convencionales. La seleccion del humedal mas apropiado dependera de las caracteristicas
del agua residual, de la superficie disponible, asi como de las necesidades de

mantenimiento y gestion para cada situacion especifica (Arroyo, 2010).

Nitrégeno en las aguas residuales.

Debido a los problemas de eutrofizacion en los ambientes acuaticos naturales y a la
toxicidad que representa el amonio para las especies de estos ecosistemas, la eliminacion
del nitrégeno de las aguas residuales se ha convertido en una preocupacién emergente en
todo el mundo. Las formas idnicas (reactivas) de nitrégeno inorganico mas comunes en los
ecosistemas acuaticos son el amonio, el nitrito y el nitrato. Estos iones pueden estar
presentes de manera natural en el medio acuatico, sin embargo, las actividades humanas
han alterado de manera significativa el ciclo global del nitrégeno aumentando su
disponibilidad en muchas regiones del planeta, como consecuencia de fuentes puntuales y

difusas de contaminacion (Tchobanoglous y col, 2003).

e Acidificacion: el dioxido de azufre (SO,) y los 6xidos de nitrégeno (NO,NO,)
emitidos a la atmdsfera pueden reaccionar con otras moléculas (H,0,0H~,03) y
formar acido sulfurico (H,S0,) y éacido nitrico (HNOs). Al depositarse estos acidos

sobre las aguas superficiales pueden incrementar, ademas de la concentracion de
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S0;?y NO3, la concentracion de H* y en consecuencia, reducir el valor del pH del
agua (Schindler, 1988; Baker y col, 1991).

Eutrofizacion y aparicion de algas toxicas: el incremento de los compuestos
nitrogenados puede promover el desarrollo, mantenimiento y proliferacion de los
productores primarios (fitoplancton, algas bentdnicas, macrofitas), contribuyendo a
la eutrofizacién de los ecosistemas acuaticos (Anderson y col, 2002; Smith, 2003;
EEA, 2005). La eutrofizacién puede producir diversos efectos ecologicos y
toxicoldgicos, los cuales estdn directa o indirectamente relacionados con la
proliferacion de los productores primarios (Emérita, 2010).

Toxicidad de compuestos nitrogenados: concentraciones elevadas de amonio,
nitrito y nitrato pueden provocar una toxicidad directa sobre los organismos del
medio:

o Amoniaco. El NH; es muy tdxico para los animales acuéticos, mientras que
el NH; es mucho menos toxico. La accion toxica del NH; puede ser debida
a una o mas de las siguientes causas (Camargo y Alonso, 2006): (a)
destruccion del epitelio branquial; (b) estimulacion de la glucdlisis y
supresion del ciclo de Krebs; (c) inhibicion de la produccién de ATP y
reduccion de sus niveles; (d) alteracion de la actividad osmorreguladora; (e)
disrupcion del sistema inmunolégico.

o Nitrito. Tanto el NO; como el HNO, son bastante tdxicos. Sin embargo, ya
que en los ecosistemas acuéticos la concentracion de NO; suele ser mayor,
los iones nitrito son considerados los principales responsables de la
toxicidad. La accion toxica del nitrito es debida fundamentalmente a la
conversion de los pigmentos respiratorios en formas que son incapaces de
transportar y liberar oxigeno, lo cual puede causar asfixia y la muerte
(Camargo y Alonso, 2006).

o Nitrato. Lo mismo que en el caso del NO;, la accion toxica del NO3 es
debida basicamente a la conversion de los pigmentos respiratorios en formas
que son incapaces de transportar y liberar oxigeno. Sin embargo, el nitrato

presenta una menor toxicidad que el nitrito y el amoniaco como resultado de
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su baja permeabilidad branquial, lo cual hace que su absorcion a través de
las branquias sea més limitada (Camargo y Alonso, 2006).

e Efectos sobre la salud humana: la ingestion directa de NO; y NO3 a través del
agua puede provocar diferentes efectos negativos sobre la salud humana. Los bebés
pueden sufrir metahemoglobinemia, manifestando los sintomas tipicos de cianosis,
taquicardia, convulsiones, asfixia y en dltimo término la muerte (Fewtrell, 2004).
Algunas evidencias cientificas sugieren que la ingestion prolongada dNO; y NO3
podria contribuir al desarrollo de linfomas y canceres, enfermedades coronarias,
infecciones del tracto respiratorio, y malformaciones en los recién nacidos
(Camargo y Alonso, 2006). Indirectamente, la acumulacién de nutrientes de los
ecosistemas acuaticos y la proliferacion de algas toxicas pueden causar también
efectos adversos. La ingestion de agua o alimentos que contengan toxinas algales
puede dar lugar a trastornos fisiolégicos (nauseas, vomitos, diarrea, gastroenteritis,
neumonia, dolores musculares, etc.) y diversos sindromes de intoxicacion que, en
ultimo término, pueden desembocar en la muerte de la persona afectada (Landsberg,
2002; Busse y col, 2006). Ademas, la eutrofizacidn de las aguas puede favorecer el
desarrollo de organismos transmisores o causantes de enfermedades infecciosas

(malaria, encefalitis, colera, etc.).

Procesos de transformacion de nitrégeno en los humedales

En la biosfera, el nitrogeno es continuamente transformado entre sus formas
organicas, inorganicas y gaseosa (Figura 1). El ciclo del nitrdgeno es muy complejo y en
los humedales, incluso las transformaciones mas basicas son dificiles de controlar. El
nitrégeno puede encontrarse en los humedales con diferentes estados de oxidacion, asi
como en forma particulada o en forma disuelta. La eliminacion de las distintas formas del
nitrogeno en los humedales tiene lugar fundamentalmente por medio de procesos
biolégicos entre los que se encuentra la accion de las bacterias y en menor medida, la
absorcion por las plantas. Otros procesos que también intervienen en su eliminacion son
fisico-quimicos como la sedimentacion y la adsorcion. Se estima que entre el 60 y 70% del

nitrégeno es eliminado por la accion de las bacterias, mientras que entre el 20 y el 30% se



19

debe a la absorcion por las plantas (Reddy y D’Angelo, 1997; Spiels y Mitsch, 2000). La
cantidad de nitrégeno removido o transformado en un humedal, desde la fase del agua y en
el cual los flujos o procesos de nitrogeno son los mas importantes, dependen de la quimica
del agua y de otras condiciones del humedal, como clima, vegetacion, profundidad del agua

y el caudal (Bastviken, 2006).

Fijacion de nitrégeno
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Figura 1.- Procesos y flujos de diferentes especies de nitrégeno en un humedal (Bastviken, 2006).

La amonificacion es el proceso biolégico de conversion del nitrégeno organico a
amonio. Los contaminantes que contienen nitrogeno son rapidamente degradados tanto de
forma aerobia como anaerobia en los humedales, dando lugar a la formacion de nitrégeno
amoniacal inorganico. La amonificacion tiene lugar cinéticamente a una mayor velocidad
que el posterior proceso de nitrificacion. Esta velocidad es mayor en las zonas aerobias y

menor si el medio es méas anaerdbico (Lee y col, 2009). Otros factores que afectan a la
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velocidad de amonificacion son la temperatura, el pH, la relacion C/N, la disponibilidad de
nutrientes y la estructura del suelo (Reddy y col, 1984). El nitrébgeno amoniacal
experimenta en los humedales artificiales fendmenos de adsorcion, absorcion por las
plantas y volatilizacion. No obstante, estos procesos contribuyen de forma limitada a su
eliminacién en relacion a los procesos bioldgicos de nitrificacion - desnitrificacion y

anammox (Lee y col, 2009).

La nitrificacion consiste en la oxidacion quimiolitoautotrofa del amonio a nitrato.
Este proceso tiene lugar en condiciones estrictamente aerobias, y se realiza en dos etapas:
oxidacion del amonio a nitrito y oxidacion del nitrito a nitrato. Cada una de estas etapas se
desarrolla gracias a la actividad de diferentes bacterias las cuales emplean el amonio o el
nitrito como fuente de energia (bacterias amonio oxidantes y bacterias nitrito oxidantes
respectivamente), el oxigeno como aceptor de electrones y el dioxido de carbono como
fuente de carbono. Entre los géneros de bacterias amonio oxidantes se encuentran:
Nitrosomonas, Nitrosococcus, Nitrosopira, Nitrosovibrio y Nitrosolobus. En el caso de la
oxidacion del nitrito se encuentran bacterias de los generos Nitrospira, Nitrospina,

Nitrococcus, Nitrocystis y Nitrobacter (Ahn, 2006).

La nitrificacion, seguida por la desnitrificacion usualmente es el proceso mas
importante para la remocion permanente de nitrogeno en humedales que reciben aguas ricas
en amonio (Johnston, 1991). El proceso mas aceptado y utilizado corresponde con el
proceso bioldgico en dos etapas de nitrificacién — desnitrificacion (Figura 2) que se basa en
transformar el nitrdgeno contenido en las aguas residuales en nitrogeno gas. La
nitrificacion, es la transformacién del nitrogeno amoniacal en nitrato por accion de un
conjunto de bacterias autotrofas (bacterias cuyo agente oxidante es la materia inorganica)
nitrificantes. Las bacterias encargadas de realizar este proceso utilizan el carbono
inorganico (CO, o HCO3) como fuente de carbono y obtienen la energia necesaria para su
crecimiento a partir de la oxidacion del nitrogeno amoniacal (Gomez y col, 2010; Emérita,
2010).
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Figura 2.- Transformaciones del nitrégeno en los procesos de tratamiento bioldgico (Metcalf y Eddy, 2003).

La nitrificacion del nitrégeno amoniacal se realiza en dos etapas llevadas a cabo por
dos grupos diferentes de microorganismo (bacterias amonioxidantes y nitrioxidantes). Las
correspondientes reacciones bioquimicas representativas en cada etapa son:

Primera etapa

Amonioxidantes

3
NH{ +30, NO3 + 2H* + H,0

Segunda etapa

1 Nitritoxidantes
NO37 +50; NOz

En las reacciones bioguimicas de ambas etapas, se produce energia que es utilizada
por los microorganismos para el crecimiento y mantenimiento celular. También se ha de
considerar la reaccion de sintesis de los microorganismos implicados, que asimilan una
fraccion del amonio del agua residual para el tejido celular (Sedlak, 1991). Esta fraccion de

sintesis, asumiendo como férmula quimica de la biomasa CsH,NO,, corresponderia a:
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4C0, + HCO3 + NH] + H,0 —— CsH,NO, + 50,

Por tanto, la reaccion global representativa del proceso de nitrificacion obtenida a
partir de las reacciones de oxidacién y sintesis, corresponde a:
4C0, + HCO3 + 22NH; + 370, —— CsH,NO, + 21NO3 + 20H,0 + 42H*

En esta reaccion global se puede observar que en el proceso de nitrificacion se
produce un consumo considerable de alcalinidad, cada mg/L de N — NH, oxidado provoca
una disminucion de 7,14 mg/L de alcalinidad expresada como CaCOs5, lo que provoca un

importante descenso del pH del medio.

En la etapa de nitrificacion se consigue oxidar el nitrdgeno amoniacal a nitrato, pero
para transformar ese nitrato a nitrégeno gas y por tanto poder reducir el contenido de
nitrégeno del agua residual, se requiere de una segunda etapa, llamada desnitrificacion. En
humedales que reciben nitrato como la forma dominante de nitrégeno, como por ejemplo
las aguas provenientes de zonas agricolas, usualmente la desnitrificacion es el proceso mas
importante (Johnston, 1991; Vymazal, 2001). EI mecanismo de desnitrificacion bioldgica
consiste en el empleo por parte de bacterias generalmente heterdtrofas de compuestos
oxidados del nitrégeno (nitrato y nitrito) como aceptor final de electrones en ambientes con
escasa concentracion de oxigeno, dando lugar a la formacion de nitrdgeno molecular.
Mediante este proceso se estima que se elimina entre el 60 y 95% del nitrégeno total en los
humedales (Lee y col, 2009). La ruta clasica de desnitrificacion implica la participacion de
bacterias principalmente heterétrofas. Esto no excluye a algunos organismos autotrofos que
también pueden realizar el proceso de desnitrificacion, entre las que se encuentra el grupo
de las Nitrosomonas capaces de realizar la nitrificacion y la desnitrificacion de forma
simultanea (Schmidt y col, 2003).

Para que este proceso tenga lugar de forma eficiente, es fundamental mantener
condiciones anodxicas, ya que las bacterias heterdtrofas facultativas prefieren utilizar el

oxigeno como aceptor de electrones antes que el nitrato. El crecimiento bacteriano en
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presencia de nitrato resulta menos eficiente que el crecimiento en presencia de oxigeno, ya
que no se genera la misma cantidad de energia en forma de ATP por unidad de DQO
degradada (Brock, 1994).

La reaccion general de desnitrificacion utilizando metanol como fuente de carbono,
se representa a partir de la siguiente ecuacion:
6NO; + 5CH;0H —— 3N, + 5C0, + 7H,0 + 60H~

Si en la reaccion anterior se considera la sintesis de biomasa (CsH;NO,), la
degradacion de la materia organica del agua residual como fuente de carbono (considerada
como C;oH1405N) y el consumo de nitrégeno amoniacal como nutriente, la reaccion global

de eliminacién de nitrato se puede escribir como (WEF y ASCE, 1998):
NO;™ + 0,345C;0H903N + H* + 0,267HCO; + 0,267NH} — 0,612CsH,0,N +0,5N; + 0,655C0, + 2,3H,0

Como se puede observar en esta reaccion, el proceso de desnitrificacion compensa
la disminucion de la alcalinidad del proceso de nitrificacion, ya que en la desnitrificacion
aumenta el pH. Este aumento del pH se produce como consecuencia del consumo de
protones (Sedlak, 1991).

La fijacion de nitrodgeno es un proceso bacterial en el cual se transforma nitrogeno
gaseoso gas en amonio, sin embargo, este proceso generalmente no tiene una influencia
significativa sobre las tasas de remocién de nitrdgeno que se manejan en humedales

artificiales para tratamiento de aguas (Kadlec y Knight, 1996).

La asimilacién de nitrgeno, es la transformacién de nitr6geno inorganico a
nitrégeno organico en células y tejidos. La asimilacion por parte de las plantas solamente
ocurre en un pequefio porcentaje del total de remocion de nitrégeno cuando la carga de
nitrégeno es alta (Tanner y col, 1995), el cual es el caso de la mayoria de los humedales
artificiales de agua libre (Kadlec y Knight, 1996). Por otro lado, este tipo de asimilacion no

juega un papel importante en la remocion anual de nitrégeno, ademas el nitrégeno
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asimilado por las plantas usualmente es liberado durante su descomposicion (Johnston,
1991). Sin embargo, el consumo de nitrégeno por parte de las plantas puede contribuir a la
dindmica estacional de remocién de nitrogeno durante periodos de crecimiento con rapido

consumo de nitrogeno (Bastviken, 2006).

La volatilizacion del amonio es un proceso fisicoquimico en el cual, el amonio en el
equilibrio amoniaco — amonio es transportado a la fase gaseosa. Este proceso puede ser
importante en humedales con altas temperaturas y pH, aunque las pérdidas de amonio por
volatilizacion usualmente son pequefias si el pH es inferior a 8 (Reddy y Patrick, 1984).
Otros flujos de nitrégeno que pueden ocurrir en un humedal son la sedimentacion y
resuspension de varias formas de nitrégeno. El nitrdgeno organico que se encuentra en los
sedimentos, hace al nitrégeno menos disponible para plantas y microorganismos, mientras
que la liberacién de nitrogeno desde la biomasa durante su descomposicion haria que los
nutrientes estuviesen disponibles nuevamente (Bastviken, 2006).

Modelacion matematica en el tratamiento de aguas residuales.

Un modelo matematico, es una formulacion idealizada que representa la respuesta
de un sistema fisico ante un estimulo externo, generalmente lo forman un conjunto de
ecuaciones diferenciales donde se relacionan las variables de estado del proceso de manera
que su resolucion proporciona la trayectoria seguida por estas variables en el tiempo. Estas
ecuaciones son el resultado de la combinacion de las ecuaciones de conservacion de
materia y energia con las ecuaciones de velocidad de los procesos implicados, que pueden
ser fisicos, quimicos y/o biolégicos (Emérita, 2010; Martin y Marzal, 1999). La definicién
del modelo también puede incorporar una serie de restricciones propias del modelo, como
las leyes de equilibrio u otras restricciones externas referentes a la legislacion o normas de
seguridad; una vez formulado el modelo, éste se puede resolver y comparar con datos
experimentales. Las diferencias observadas pueden ser utilizadas para refinar e incluso

redefinir el modelo hasta conseguir una buena representacion de los hechos experimentales.
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De manera general, la evolucion de una variable de estado con el tiempo viene

definida por una ecuacion diferencial ordinaria del tipo:
d

d—f = f(x,u,t,6) Xi=og = X
Donde f hace referencia a la estructura matemética del modelo, x representa el
vector de variables de estado implicadas en el sistema, u hace referencia a las entradas del

sistemay 6 es el conjunto de parametros del modelo.

Independientemente de la estructura del modelo, las ecuaciones matematicas que
relacionan las entradas y salidas contienen tres tipos de constituyentes: variables, constantes
y parametros. Las variables estdn formadas por las entradas y salidas del modelo y las
diferentes variables de estado, mientras que la diferencia entre constantes y parametros es
menos evidente. Generalmente se consideran constantes todos aquellos parametros que
nunca cambian su valor en todas las posibles aplicaciones del modelo. Parametros son
entonces los constituyentes del modelo cuyo valor puede cambiar segln las caracteristicas
del sistema donde se aplica, de manera que su determinacion para cada caso particular es

imprescindible (Emérita, 2010).

El desarrollo histérico de los modelos de calidad de aguas, ha estado intimamente
ligado con los tipos de sustancias contaminantes cuyo conocimiento permitia su estudio y
tipo de sistema que se pretendia modelar (Martin y Marzal, 1999). Estos modelos iniciaron
desde la pionera investigacion de Streeter y Phelps, (1925); quienes desarrollaron un
balance entre la tasa de incremento de oxigeno disuelto en el agua desde la reaireacion y la
tasa de consumo de oxigeno disuelto en el agua, desde la estabilizacion de un residuo
organico en el cual la tasa de desoxigenacion de la demanda bioguimica de oxigeno, fue
expresada como una reaccion empirica de primer orden, estableciendo el clasico modelo de

consumo de oxigeno disuelto.
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El desarrollo de modelos empiricos en el campo de calidad de aguas, se inicio con
los trabajos de Vollenwieder, (1968, 1975); donde a partir de una recoleccién de datos de
vertido de fosforo a lagos, profundidad, tiempos de residencia y estado trofico de los
mismos, establecid una correlacion entre estas variables de forma que se podia determinar
el grado de eutrofizacién que podia llegar a tener un lago sometido a cierto vertido; en
conclusién, se podia determinar su capacidad de asimilacion. Esta aproximacion partio de
la evidencia real de que los lagos profundos son menos susceptibles a la eutrofizacion que
los someros y de la suposicion de que el fosforo actla como nutriente limitante en estos

sistemas.

Los modelos empiricos establecen una serie de relaciones, por lo general mediante
técnicas de correlacion, entre las distintas variables que intervienen en un proceso a partir
de un gran nimero de datos experimentales, en el estudio de eutrofizacién en lagos, estas
aproximaciones han tenido un notable desarrollo y una aplicacion valida (Martin y Marzal,
1999).

Duke, (1973), en investigacion conjunta con la USEPA, presenta el QUAL — 11, un
modelo matematico computacional para rios, en cuyo esquema de trabajo se dividia el rio
en celdas interconectadas, se establecia una resolucion numérica de la ecuacion diferencial
en una dimension y presentaba soluciones dinamicas a problemas de eutrofizacion e
intercambio de calor. Luego Di Toro y Sifitzpartic, (1983), igualmente en colaboracion con
la USEPA, presentan el WASP, un modelo mateméatico computacional para rios, estuarios,
lagos y zonas costeras, con un esquema de trabajo muy parecido al QUALII, pero con la
mejora afiadida de que las soluciones dinamicas que este modelo arrojaba incluian
problemas de toxicidad de compuestos organicos y metales pesados, ademas de una

introduccion detallada de procesos de intercambio con el sedimento.

Las tendencias actuales apuntan al desarrollo de modelos bioldgicos cuyos
parametros varian en funcién de la evolucion del tipo de microorganismos presentes;

modelos de eutrofizacion en donde se consideran la introduccion de varias especies de
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fitoplancton, zooplancton y peces, y el empleo de modelos basados en redes neuronales
(Martin y Marzal, 1999).

e Modelacion de los procesos bioldgicos.

Los procesos bioldgicos consisten en transformaciones bioquimicas que realizan los
microorganismos durante su crecimiento. La modelacion matematica de estos procesos de
crecimiento es fundamental para simular el funcionamiento del ecosistema que se esté
estudiando. El grado de detalle con que se describe los procesos determina la complejidad

final del modelo, pero también el grado de variabilidad de sus parametros (Emérita, 2010).

e Bases del crecimiento microbiano. La cinética de Monod
La mayor parte de los modelos desarrollados para la simulacion de los procesos
bioldgicos de degradacion se basan en el modelo empirico de crecimiento propuesto por
Monod a mediados del siglo XX (Monod, 1942). Este modelo fue el primero en introducir
el concepto de sustrato limitante en el crecimiento (S):

S
H = Umax * m
Segun este modelo, los microorganismos crecen de manera exponencial siempre y
cuando no haya limitaciones de sustrato en el medio. Por tanto, la velocidad de crecimiento
de los microorganismos (X) vendra definida por la siguiente ecuacion diferencial:
dX S

—_—= X =

* X

En la expresién cinética de Monod, la velocidad especifica de crecimiento (u) viene
dada en funcion de la concentracion de sustrato que limita el crecimiento mediante dos
parametros: la velocidad especifica maxima de crecimiento (u,,q,) Y €l coeficiente de
afinidad por el sustrato (Ks). El significado biolégico de los parametros es el siguiente:

Umas INdica la velocidad méaxima de crecimiento en condiciones donde el sustrato no limita
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el crecimiento y K hace referencia a la concentracion de sustrato que hace que la velocidad

especifica de crecimiento sea la mitad de su valor méaximo.

La aplicacion del modelo de Monod a medios en los que el crecimiento de los
microorganismos puede estar limitado por mas de un tipo de sustrato o por la presencia de
compuestos inhibidores del crecimiento ha llevado a posteriores modificaciones en la
ecuacion cinética del crecimiento (Emérita, 2010).

Para tener en cuenta la limitacion de crecimiento por varios sustratos Dochain y
Vanrolleghem, (2001) propusieron dos tipos de modelos alternativos:

e Modelos interactivos. En estos modelos se supone que ambos nutrientes controlan

la velocidad de reaccion en forma simultanea. Se propone la “ecuacion multiple de

Monod”:

() ()
Ss1 + Ks1 Ss2 + Ky

El valor de la tasa de crecimiento depende de los dos sustratos involucrados. En
cualquier caso las concentraciones de los sustrato S; y S, son tal que ambos términos son

inferiores a la unidad, ambos sustratos acttan reduciendo u por debajo de f.

e Modelos no-interactivos. En este caso se considera que solo uno de los sustratos es
limitante. De esta forma la tasa de crecimiento serd la minima obtenida por las
funciones de Monod independientes de cada sustrato.

ASsq ASs, >
Ss1 + Ks1' Ss2 + Ks

,u=min<

En la modelacion de los procesos que tienen lugar en los sistemas de tratamiento de
aguas residuales suele emplearse los modelos interactivos, ya que este tipo de formulacion

es apropiada cuando los sustratos limitantes son el dador y aceptor de electrones. En cuanto
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a la inhibicion del crecimiento, esta puede ser incluida en los modelos de diversas formas

en funcién del tipo de inhibicidn de la sustancia correspondiente (Llavador, 2006):

e Inhibicién no competitiva:
Ki;
K +S;
S; = concentracion de sustancia inhibidora

K;; = coeficiente de inhibicion

¢ Inhibicién competitiva:

Sj

S

La sustancia inhibidora i compite con el sustrato j. K; ; representa el valor de S; que

provoca un aumento de K ; al doble de su valor.

¢ Inhibicién acompetitiva:

Sj

Li

Caso similar al anterior, pero aqui el grado de inhibicion también es funcién de la
cantidad de sustrato presente. El tipo de inhibicion méas utilizada en el campo de los
tratamientos de aguas residuales es la inhibicion no competitiva, la cual puede venir dada
por una sustancia externa, por un producto formado por el propio proceso o por el mismo

sustrato del proceso en cantidades elevadas.

e [Estequiometriay cinética de los procesos biol6gicos.
Las transformaciones que llevan a cabo los microorganismos pueden describirse por
medio de reacciones bioquimicas. Por lo tanto, dichas transformaciones quedan definidas
mediante relaciones estequiométricas y ecuaciones cinéticas. Segun Emérita, (2010), las

relaciones estequiomeétricas se expresan en unidades molares siendo su férmula general:
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141 + ayA; + -+ apAg — A1 A T AQga2Apiz o Ay

donde a; hasta a; representan los coeficientes estequimétricos de cada uno de los reactivos
(A, hasta A;). De la misma forma, los productos de la reaccion quimica (desde Ay, hasta

A,,) tienen asociados sus correspondientes coeficientes estequiométricos (desde a;.., hasta

).

En cambio, en el tratamiento bioldgico de aguas residuales las unidades molares no
se suelen utilizar, expresando normalmente las relaciones estequiométricas en unidades
masicas. Ademas, al escribir las reacciones quimicas se suele normalizar los coeficientes
estequiométricos en base a uno de los reactivos utilizados o productos formados. Por
ejemplo, si se normaliza en base al reactivo A;, la reaccion se convierte en:

Ay + 9,45 + -+ 0 Ay — g1 Apsr + g2y + -+ 9

Los coeficientes estequiométricos normalizados (¥9;) se calculan del siguiente modo:

a;
191' -
a,

La reaccion quimica cumple el balance de masas, es decir, se puede reescribir de la
siguiente manera:
(DA + (—9)A2 + -+ + (=) Ak + 4141 + Opp2Apsz + -+ Ul = 0

Los coeficientes estequimétricos de los reactivos tienen signo negativo (se
consumen) y de los productos positivos (se forman). Puesto que hay una relacion entre los
reactivos que se consumen y los productos que se forman, también existe una relacion entre
las variables a las que son consumidos o formados. Si se define r; como la velocidad de
transformacion del componente i y » como la velocidad de la reaccion quimica, la relacion

gueda expresada del siguiente modo (Emérita, 2010):

no_ e Tk+i 0 Tm
D (=9 (%) (k) ()

r
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donde r; es la velocidad de consumo de los reactivos A; parai = 1,:--,k y la velocidad de

formacion de los productos A; parai =k + 1,--, m.

Por regla general, en el tratamiento bioldgico de aguas residuales un componente
i(i=1,--,k) participa en mas de una reaccion quimica j (j = 1,---,n), pudiendo ser
reactivo en unas y producto en otras (Emérita, 2010):

(DA + (=951)A; + -+ (=9 1) Ak + Op1Arsr + -+ Om1Am =0 1y
(—012)A1 + (—052)Az + -+ (D Ak + Opy124p41 + -+ Om2An =0 1
S O E = 0
(=910)A1 + (=92) A2 + = + (=) Ak + Os1dpsr + -+ (DA =0 7,

El coeficiente ;; representa el coeficiente estequiomeétrico normalizado del
componente i en la reaccion quimica j. Por lo tanto, la velocidad de transformacion de un
componente i (r;) se obtendra de la suma de todas las velocidades de las reacciones en las

que participa multiplicadas por su coeficiente estequiométrico en dicha reaccion (Emérita,

2010).
= Z Dy *7j

Jj=1

Si el resultado es un valor negativo, el componente i desaparecerd en el proceso

global. En cambio, si r; es positivo el componente i se estara formando.

e [Formato y notacion.

Muchos de los modelos cinéticos describen sistemas complejos, en los que la
mayoria de sus componentes participan en mas de un proceso dificultando el seguimiento
de sus transformaciones. Para la presentacion de los modelos de forma clara, sencilla y
estructurada, se utiliza la notacion matricial. En 1987, la IAW Task Group optd por esta
modalidad en el desarrollo del modelo ASM1 (Activated Sludge Model N°1), (Henze y col,

1987), demostrando su gran utilidad.
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Este tipo de notacion se basa en colocar los coeficientes estequiométricos ; ; en
una tabla, conocida como matriz de Petersen, indicando como varia cada componente i,
presentado en columnas sucesivas, en cada uno de los procesos j, presentado en filas
sucesivas. En la Cuadro 4, se puede ver un ejemplo de esta notacion con el crecimiento de
las bacterias heterotrofas en un medio aerobio utilizando sustrato soluble organico como
fuente de energia y materia. En el ejemplo mostrado todos los coeficientes estan
normalizados respecto al correspondiente a la biomasa. Como se puede ver en la tabla el
valor del coeficiente es cero cuando el componente no participa en el proceso, negativo
cuando dicho componente se consume y positivo cuando se genera. Ademéas de los
coeficientes estequiométricos se debe presentar en la matriz o fuera de ella la ecuacion de

velocidad para cada uno de los distintos procesos.

Cuadro 4.- Notacion matricial para el crecimiento de las bacterias heterétrofas bajo condiciones aerobias

Velocidad de
Componente i — 1 2 3 o
crecimiento
Procesoj | Xp Ss So 7
_ Oxigeno
Biomasa Sustrato )
disuelto (mg DQO/L)
(mg DQO/L) | (mg DQOI/L)
(mg DQOI/L)
Crecimiento 1 1-Y Ss
| 1 - ——— | e X
aerobio Y Y Ks + Ss
Lisis -1 1 b * Xg

Fuente: Emérita, 2010

La aparicion del modelo ASM1 supuso, ademas de la aparicion de un nuevo
concepto de simulacion dinamica de los procesos de tratamiento de las aguas residuales, un
creciente avance en la estandarizacion de la notacion y estructura de los modelos. La
notacion utilizada permite distinguir entre los componentes solubles, representados por una
"S" seguida del subindice que representa cada componente y los componentes particulados,

representados con una "X" seguida de su correspondiente subindice. Por lo que respecta a



33

los parametros del modelo, cabe distinguir entre parametros estequiométricos y parametros
cinéticos. Los parametros estequiométricos son aquellos que se utilizan para el célculo de
los coeficientes estequiométricos de cada proceso, como rendimiento de microorganismos,
representado por una "Y" seguida del subindice relativo a cada tipo de microorganismos
considerado en el modelo. Los parametros cinéticos son aquellos que se utilizan en las
expresiones cinéticas de cada proceso, como la velocidad de crecimiento maxima de cada
microorganismo, representada por una "u" seguida del subindice relativo al tipo de

microorganismo (Henze y col, 2000).

La notacion matricial permite comprobar las ecuaciones de continuidad o
conservacion en las filas de la matriz. Las ecuaciones de conservacion se aplican a la masa,
cargas eléctricas, DQO, SST, N y P para asegurar que ninguno de estos términos se crea ni
se destruye, tan solo se transforman. La ecuacion de continuidad vélida para cualquier

proceso j y todas las variables (c¢) sujetas a conservacion, tiene la siguiente forma:

Zﬁi,j *lic; =0
i

donde ¥; ; es el coeficiente estequiométrico del componente i en el proceso j e i.; indica el
contenido en material ¢ del componente i. Este factor permite el paso de las unidades del
componente i a las de la variable c a la cual se aplica la ecuacion de conservacién (Henze y
col, 2000).

Estas ecuaciones de continuidad resultan de gran utilidad para el calculo de algunos
coeficientes estequiométricos, siempre y cuando se conozca el resto. De este modo, se
ahorra su determinacion experimental. En los modelos de fangos activados mas utilizados,
la ecuacion de continuidad de la DQO se utiliza para determinar el coeficiente

estequiométrico del oxigeno.

e Modelos existentes en el tratamiento de aguas residuales.
Los modelos bioldgicos para la descripcion de fangos activados han evolucionado

en gran medida desde los primeros modelos, donde solo se consideraba la eliminacién de
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materia orgénica (Mckinney, 1962), hasta los mas actuales, donde se han ido incorporando
progresivamente nuevos procesos para tener en cuenta también la eliminacién bioldgica de

nitrégeno y fosforo.

A principios de los afios 80, la International Water Association (IWA), organiz6 un
grupo de trabajo para revisar los distintos modelos existentes de fangos activados e
incorporar los procesos de nitrificacion y desnitrificacion. Fruto de esta iniciativa, en el afio
1986 aparece la primera version del modelo (Grady y col, 1986), que posteriormente seria
publicado con el nombre de Activated Sludge Model N° 1 (ASM1) (Henze y col, 1987).
Este modelo considera dos grupos de bacterias (autotrofas y heterétrofas) y divide la
actividad de los microorganismos en los siguientes procesos: crecimiento de las bacterias
heterétrofas en condiciones aerobias y en condiciones anoxicas (desnitrificacion),
crecimiento de las bacterias autdtrofas, lisis de las bacterias heterotrofas, lisis de las
bacterias autotrofas, amonificacion del nitrégeno organico soluble, hidrélisis de la materia

organica suspendida e hidrdlisis del nitrégeno organico suspendido.

Posteriormente, el modelo ASM1 fue revisado y actualizado con la finalidad de
corregir los defectos y limitaciones de este. La nueva versién de este modelo se denominé
Activated Sludge Model N° 3 (ASM3) (Gujer y col, 1999). Una de las caracteristicas mas
destacadas de este nuevo modelo es que el proceso de degradacion de la materia organica
soluble estd divido en dos etapas: una primera en que la materia organica soluble es
almacenada en el interior de la bacteria y una segunda etapa, en la cual ésta es asimilada
por el organismo. Ademas el nitrégeno organico no es considerado como un elemento
independiente sino que forma parte de la materia organica, de manera que los procesos de
hidrolisis del nitrégeno organico suspendido y la amonificacién quedan implicitos en los
procesos de hidrélisis de la materia organica suspendida y degradacion de la materia
organica soluble, respectivamente. Otra novedad importante de este modelo consiste en
considerar que las bacterias tienen una velocidad de lisis en condiciones andxicas menor

que en condiciones aerobias. Contrario al ASM1, el ASM3 no considera el crecimiento de
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las bacterias heterotrofas directamente a partir del sustrato y tampoco tiene en cuenta los
procesos de eliminacion bioldgica de fésforo.

El primer modelo que consideré los procesos de eliminacién de fdsforo fue
publicado en 1988 por el grupo de investigacion de la Universidad de Cape Town.
Posteriormente el grupo de trabajo en modelacion matematica de la IWA se encargé del
desarrollo de un modelo de consenso para la simulacion de los procesos de fangos
activados con eliminacion biolégica de materia organica, nitrégeno y fosforo. Asi, en el afio
1995 se publicé el modelo Activated Sludge Model N° 2 (ASM2) (Henze y col, 1995).

El modelo ASM2 incluye un tercer grupo de bacterias (PAO) encargadas de la
eliminacién biolégica de fdsforo, incluyendo los siguientes procesos de: almacenamiento
de PHA (polihidroxialcanoatos), almacenamiento de PP (polifosfatos) en condiciones
aerobias, crecimiento de bacterias en condiciones aerobias, lisis de las bacterias PAO,
ruptura del PHA asociada a la lisis y ruptura de PP asociada a la lisis. En este modelo la
hidrolisis de fésforo organico y posterior transformacion a ortofosfato fue incluida de
manera implicita, igual que para el caso del nitrdgeno, en los procesos de hidrolisis de la
materia organica particulada y la degradaciéon de la materia orgéanica soluble,
respectivamente. De esta manera, la estequiometria de estos procesos es la que determina la
cantidad de fosfato y amonio liberados al medio después de los procesos de hidrélisis y
degradacion de la materia organica. EI ASM2 va a incorporar también los procesos de
hidrélisis y fermentacion en condiciones anaerobias, necesarios para poder simular la
generacion de &cidos volatiles a partir de la degradacion anaerobia de la materia organica
fermentable. Se tiene en cuenta también en el modelo los procesos de precipitacion y
redisolucién, que permiten simular la eliminacién quimica de fosforo por precipitacion con

sales de hierro y aluminio (Emérita, 2010).

Sin embargo, el ASM2 no consideraba la capacidad desnitrificante por parte de las
bacterias PAO que fue ratificado por diversos autores con posterioridad a su publicacion e

incorporado en diversos modelos alternativos al modelo de la IWA (Baker y Dold, 1997;
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Maurer y Gujer, 1998). Para tener en cuenta este hecho, la IWA publicé una extension del
modelo ASM2 con el nombre de Activated Sludge Model N° 2d (AMS2d) (Henze y col,
1999), que incorpora los procesos de almacenamiento del PP y crecimiento de las bacterias
PAO en condiciones anoxicas. EI ASM2d es el modelo mas ampliamente aceptado por la
comunidad cientifica para representar los procesos de eliminacion biolégica de materia

orgéanica, nitrégeno y fosforo.

Paralelamente a los trabajos desarrollados por la IWA, existen otros grupos de
investigacion que han desarrollado otros modelos para los procesos de fangos activados.
Destacar los modelos propuestos por el grupo de investigacion de la Universidad de Delft y
el grupo de investigacion de la EAWAG (Swiss Federal Institute for Environmental
Science and Technology, siglas en aleman). El grupo de la Universidad de Delft propuso un
modelo con un enfoque diferente al de la IWA. Este modelo est4 basado en los mecanismos
bioenergéticos y en la estequiometria de los procesos metabolicos de los microorganismos
(Smolders y col, 1994a, 1994% Smolders, 1995). Por otro lado, el grupo de investigacion de
la EAWAG incluy6o en su modelo los procesos de precipitacion del fésforo inducido

biol6gicamente por las bacterias PAO (Maurer y col, 1999).

Modelos propuestos
Modelo 1. Cinética del nitrégeno.

Martin y Marzal, (1999), estudiando los modelos de eutrofizacion de cuerpos de
agua, proponen el término Sy, expresion fuente/sumidero la cual representa las posibles
entradas y/o salidas de la sustancia en estudio, no asociadas al transporte convectivo -
dispersivo que puedan producirse por unidad de tiempo y volumen de fluido, para las
distintas formas del nitr6geno; este incluye los siguientes procesos:

(a) Amonificacién: mineralizacion del nitrégeno organico disuelto por parte de
microorganismos y transformacion a nitrégeno amoniacal (Martin y Marzal, 1999; Bowie y
col, 1985).
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(b) Nitrificacion: oxidacion de amonio a nitrato (NO3) directamente (proceso de
una etapa); o a nitrito (NO;) y luego a nitrato (proceso de dos etapas). Esta producido por
bacterias autotrofas (Nitrosomonas) que emplean estas reacciones como fuente de energia,
y bacterias del género Nitrobacter. La velocidad de crecimiento de las bacterias autétrofas
es sensiblemente inferior a la de las heterdtrofas; ademas, la conversion de nitritos a
nitratos es mucho mas rapida que la de amonio a nitratos (Martin y Marzal, 1999; Bowie y
col, 1985).

(c) Desnitrificacion: reduccion del nitrato a nitrdgeno gaseosos en condiciones
anoxicas. También se genera Oxido nitrico, pero dado que no suele tener mucha
importancia en la calidad del agua no se suele considerar. Si las condiciones del medio son
anoxicas puede ser un mecanismo de eliminacion importante en los sedimentos (Martin y
Marzal, 1999; Bowie y col, 1985).

(d) Consumo por parte del fitoplancton: amonio y/o nitratos son consumidos y
acumulados en forma orgénica por el fitoplancton. El nitrégeno inorganico es acumulado
por las plantas durante su crecimiento fotosintético. Tanto el amonio como el nitrato son
acumulados, con preferencia del amonio sobre formas oxidadas de nitrégeno (Martin y
Marzal, 1999; Bowie y col, 1985).

(e) Fijacion de nitrogeno atmosférico: reduccion de N, a compuestos amoniacales
por las cianobacterias, este es una importante entrada de acumulacion de nitrégeno en
cuerpos de agua, que materialmente afecta la dindmica del nitrogeno. Puede ser una fuente
de nitrégeno importante en el sistema. En cualquier caso, el consumo de nitrégeno
inorganico disuelto existente, es prioritario sobre la fijacion de nitrégeno (Martin y Marzal,
1999; Bowie y col, 1985).

(F) Particion entre amonio y amoniaco no ionizado: ciertas formas de amonio no

ionizado son toxicas para humerosas formas de vida, incluso a bajas concentraciones. Se
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considera que el amonio no ionizado esta en equilibrio con el amonio y los iones hidroxido
(Martin y Marzal, 1999).

o Nitrégeno organico [NO]

La concentracion del nitrégeno organico aumenta en la columna de agua a partir del
fitoplancton muerto que se descompone y disminuye su mineralizacion, y por la
sedimentacion del nitrégeno orgénico particulado. Se admite que parte del fitoplancton
muerto no se transforma en nitrégeno organico, sino que se mineraliza directamente a
amonio, siendo su disponibilidad por parte del fitoplancton, casi inmediata. Por otra parte,
la mineralizacion del nitrégeno organico depende, al igual que sucede con el fosforo, de la
cantidad de fitoplancton presente (Martin y Marzal, 1999). La expresion cinética S0 €s la
siguiente:

d[NO] ) _ Vsno * (1 = fnop)
Skno = 0t D x [fito] * anc * fno — Kminn * 9,51Tin12v0) * Xygre[NOT — = 7

* [NO]

donde:

D: Constante de velocidad de muerte y respiracién del fitoplancton (dia™)

[fito]: Concentracion de fitoplancton (mg C/L)

[NO]: Concentracion de nitrégeno organico (mg N/L)

ayc: Relacién nitrégeno/carbon en el fitoplancton

fno: Fraccion de fitoplancton muerto que da lugar a nitrégeno organico

kimy: Constante de mineralizacion del nitrégeno orgénico (dia™)

0,.inn: Factor de correccion de temperatura para la mineralizacion del nitrégeno organico
Xnre: Factor de limitacion a la mineralizacion del nitr6geno organico por parte de

fitoplancton (mg C/L)

Yoo = [fito]
NRE™ ke + [fito]

k..nc: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de la
mineralizacion del nitrogeno organico por parte del fitoplancton (mg C/L)

Vsno: Velocidad de sedimentacion del nitrogeno organico particulado (m/dia)
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fnop: Fraccion de nitrogeno organico disuelto

H: Profundidad de la columna de agua (m)

o Nitrégeno amoniacal [NH ]

El contenido de nitrdgeno amoniacal en la columna de agua aumenta, debido a la
mineralizacion del nitrogeno organico y a la fraccion del fitoplancton muerto cuyo
nitrogeno se transforma en amonio, éste Ultimo disminuye debido a su consumo como
nutriente por parte del fitoplancton y por el proceso de nitrificacion. ElI consumo estd
afectado por la cantidad relativa de amonio y nitratos, existiendo una preferencia de
consumo hacia el primero. En el proceso de nitrificacion, la concentracion de oxigeno
disuelto actua como limitante, de forma que a concentraciones superiores a 2 mg/L la
reaccion no se ve afectada, pero conforme disminuye la concentracion de oxigeno disuelto,
la velocidad de reaccion también lo hace (Martin y Marzal, 1999). Teniendo en cuenta estas
consideraciones y la expresion desarrollada para el nitrogeno organico, la expresion final

empleada para el amonio, Sy v+, €s la siguiente:

d[NH]] , _
Sknu} = 6t4 = D * [fito] * ayc * (1 = fyo) + kminn * 9,(,17},”2\,0) * Xnrc[NO] = G x FPyy+ x ayc

T-20
— Knitri * 97(1im' ) Xnir [NHI]

donde:

D: Constante de velocidad de muerte y respiracién del fitoplancton (dia™)

[fito]: Concentracion de fitoplancton (mg C/L)

[NO]: Concentracion de nitrégeno organico (mg N/L)

ayc: Relacién nitrégeno/carbon en el fitoplancton

fno: Fraccion de fitoplancton muerto que da lugar a nitrégeno organico

kimy: Constante de mineralizacion del nitrégeno orgénico (dia™)

0,.inn: Factor de correccion de temperatura para la mineralizacion del nitrégeno organico
Xyre: Factor de limitacién a la mineralizacion del nitrégeno organico por parte de

fitoplancton (mg C/L)
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__ lfito]
= e + Ifito]

k..nc: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de la
mineralizacion del nitrégeno organico por parte del fitoplancton (mg C/L)
G: Constante de velocidad de crecimiento del fitoplancton (dia™)
FPyy;: Factor de preferencia por el amonio
[NHF] * [NO5 ] [NHJ] * Ky
= Tomy + IV D) * Gy + INO5 1)+ (INO3 1+ INHZ D) * Uy + INO3 1)

[NH;]: Concentracion de amonio (mg N/L)

FPyys

[NO3 ]: Concentracién de nitratos (mg N/L)

k..n: Constante de semisaturacion para el nitrogeno (mg N/L)

k,;.ri: Constante de nitrificacion del amonio (dia™)

0,i:ri- Factor de correccion de temperatura para la nitrificacién del amonio

Xy Factor de limitacion de la nitrificacion del amonio debido a la concentracion de

oxigeno en el agua

. ___ion]
NI keyyr + [OD]

[0D]: Concentracion de oxigeno disuelto (mg O,/L)
kyr: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacién de oxigeno a

la nitrificacion (mg O2/L)

La disponibilidad de NHS y NO3 muestra una significante variabilidad espacial y
temporal en los humedales. Usualmente el NO3 es la forma de nitrogeno dominante en el
cuerpo de agua, pero en los sedimentos se dispersa rapidamente con la profundidad del
suelo, en consecuencia el NH; se encuentra como la forma dominante del nitrégeno en las
raices de las macrofitas (Cedergreen y Madsen, 2003) y es la forma de nitrégeno que
comunmente prevalece en las aguas residuales (Tylova, 2007). Tanto el NH; como el NO3
son fuentes importantes de nitrogeno y la mayoria de las plantas (superiores e inferiores),
muestran un alto potencial de crecimiento sobre mezclas de estas formas de nitrégeno. La

preferencia por una fuente particular de nitrégeno, puede, sin embargo, ocurrir en especies
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de biomasa particulares en respuesta a las condiciones quimicas del habitat (Kronzucker y
col, 1997). La biomasa vegetal que se desarrolla en los humedales muestra una preferencia
por el consumo de NH;} (Brix y col, 2002; Cedergreen y Madsen, 2003). Si la

concentracion de NO3 tiende a cero, el valor del Factor de Preferencia (FPypyg), tiende a

uno, lo que légicamente significa que el fitoplancton consume Unicamente NH; para su
crecimiento. Si la concentraciéon de NH, tiene a cero, el valor de FP igualmente tendera a

cero, por lo que el fitoplancton consumira el NO3 disponible.

o Nitratos [NO3]

Los nitratos proceden de la nitrificacion del amonio en condiciones aerobias. Su
disminucion en la columna de agua es debida a su consumo como nutriente por parte del
fitoplancton y al proceso de desnitrificacion, la cual estd limitada por la presencia de
oxigeno disuelto en el agua. Cuando la concentracion de oxigeno disuelto es muy elevada,
el factor de limitacion de la desnitrificacién es muy pequefio, por lo que dicho proceso
apenas tiene lugar. Como sustancia disuelta, los nitratos se desplazan entre la columna de
agua y el agua intersticial del sedimento, provocando un flujo cuya direccion dependeré de
su concentracion en ambos medios (Martin y Marzal, 1999). Teniendo en cuenta estas
consideraciones y la expresion desarrollada para el nitrdgeno organico, la expresion final
empleada en los modelos de eutrofizacion para el término fuente/sumidero para los nitratos,
Sknos €S la siguiente:

0[NO5] . T-20 T-20
Skvoy =5 = G+ (1 - FPNH;) * [fito] * aye + knieri * 0572 % Xyip % [INHF ] = kgnie * 05072

* Xppnir * [NO3 ]

donde:

[fito]: Concentracion de fitoplancton (mg C/L)

ayc: Relacién nitrégeno/carbon en el fitoplancton

G: Constante de velocidad de crecimiento del fitoplancton (dia™)

FPyy: Factor de preferencia por el amonio
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_ [NHF] « [NO3 ] N [NHE) * ko
(e + INHZ D) * (kyy + INOFD) * (INOFT + [INHET) * (kyny + INO3 1)

[NH;]: Concentracion de amonio (mg N/L)

FPyys

[NO3]: Concentracién de nitratos (mg N/L)

k..n: Constante de semisaturacion para el nitrogeno (mg N/L)

k,ieri: Constante de nitrificacion del amonio (dia™)

0,i:ri: Factor de correccion de temperatura para la nitrificacién del amonio

Xy Factor de limitacion de la nitrificacion del amonio debido a la concentracion de

oxigeno en el agua

oo [0D]
NI keyyr + [OD]

[0D]: Concentracion de oxigeno disuelto (mg O,/L)

kyr: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacién de oxigeno a
la nitrificacion (mg O2/L)

[NO3]: Concentracion de nitratos (mg N/L)

k 4nie: Constante de desnitrificacion (dia™)

04ni¢: Factor de correccién de temperatura para la desnitrificacion

Xpenir: Factor de limitacion de la desnitrificacion del nitrato debido a la concentracion de
oxigeno en el agua

R
DENIT kNO,; + [OD]

kyoz: Constante de Michaelis para la desnitrificiacion (mg O/L)
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Modelo I1. Activated Sludge Model N°1 (ASM1).
Este modelo considera dos grupos de bacterias (autotrofas y heterétrofas) y divide la

actividad de los microorganismos en los siguientes procesos (Henze y col, 2000):

(a) Crecimiento de las bacterias heter6trofas en condiciones aerobias. Estos
microorganismos utilizan la materia organica (S) como fuente de electrones, que se oxida a
CO, y H,0. Como agente oxidante utilizan oxigeno y consumen amonio en su sintesis
celular (Gomez y col, 2010). Omitiendo los correspondientes coeficientes estequiométricos,
el proceso completo se muestra en la siguiente reaccion:

S+ NHf +0, - X, +C0, + H,0

(b) Crecimiento de bacterias heterdtrofas en condiciones andxicas
(desnitrificacion). Estos microorganismos utilizan materia organica (S) como fuente de
electrones, exdgena o enddgena, que se oxida a CO, y H,0; y como aceptor de electrones
nitrato y nitrito. EI consumo de estos compuestos se produce en serie y su producto final es
el nitrégeno gaseoso. Ademés, se consume el amonio utilizado en la sintesis celular
(Gémez y col, 2010). Omitiendo los correspondientes coeficientes estequiométricos, el
proceso completo se muestra en las siguientes reacciones:

S+ NHf + NO; - X, + NO; + CO, + H,0
S+ NH;f + NO; - X, + N, + CO, + H,0

(c) Crecimiento de las bacterias autdtrofas aerobias, con consumo de amonio.
Estos microorganismos, del género Nitrosomonas (X,,), utilizan el amonio como fuente de
electrones, ademas de para la sintesis celular, que oxidan a nitrito, y oxigeno como agente
oxidante (Gomez y col, 2010). Omitiendo los correspondientes coeficientes
estequiométricos, el proceso completo se muestra en la siguiente reaccién:
NH} + 0, > X, + NO;

(d) Crecimiento de las bacterias autotrofas aerobias, con consumo de nitrito.

Estos microorganismos, del género Nitrobacter (X,,;), utilizan nitrito como fuente de
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electrones, ademas de para la sintesis celular, que oxidan a nitrato, y oxigeno como agente
oxidante. Igualmente consumen amonio en la sintesis celular (Gémez y col, 2010).
Omitiendo los correspondientes coeficientes estequiométricos, el proceso completo se
muestra en la siguiente reaccion:

NO; + 0, - X, + NO3

La combinacion del crecimiento de Nitrosomonas y Nitrobacter, produce la

transformacion de amonio en nitrato (nitrificacion).

(e) Lisis de las bacterias heterotrofas y autotrofas. Los compuestos obtenidos en
la muerte de microorganismos, se pueden dividir en sustancias lentamente biodegradables
(Xp) y sustancias rapidamente biodegradables (Xs), eliminadas por los microorganismos
heterotrofos mediante el consumo enddgeno. Tras la muerte de los microorganismos, la
materia biodegradable es particulada, sin embargo, los microorganismos solo pueden
alimentarse de materia soluble. Para que la materia organica particulada pueda ser
consumida, debe ser hidrolizada primero, transformandose en materia organica soluble (S)
(Gémez vy col, 2010).

Parte de la materia organica biodegradable, sera materia nitrogenada (Xy). Y de la
misma manera que el sustrato biodegradable, se hidroliza a materia nitrogenada soluble
(Sy). Finalmente, se produce la amonificacion, o transformacion de esta materia
nitrogenada soluble, en amonio (Gomez vy col, 2010). Las reacciones que tienen lugar se
resumen a continuacion:

XX, + X,
Xs— S
Xy = Sy
Sy = NHf
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En el Cuadro 5 se resume de manera matricial, cada uno de los procesos y

reacciones consideradas en el modelo ASM1. Esta representacion matricial corresponde

con la propuesta por IAW (Henze y col, 1987; Schulthess y Gujer., 1995; Gomez, y col

2010).

Las distintas reacciones corresponden con las diferentes filas y cada uno de los

compuestos que intervienen en ellas, estdn definidos en una columna. Cada celda,

corresponde con el coeficiente estequiométrico de cada compuesto en cada reaccion.

Parametros estequiométricos:

>

YV V V VY

Rendimiento heterotréfico Yy,

Rendimiento autotrofico Y, Yy,

Fraccion de producto particulado en la produccién de biomasa fp
Relacion Masa de N/Masa de COD en biomasa iy

Relacién Masa de N/Masa de COD en productos desde la biomasa ip

Parametros cinéticos:

>

YV V V V V

Crecimiento y deterioro heterotrofico py, Ks, Ki,0, Kno,» Kno,» bn
Crecimiento y deterioro autotrofico uy, tnp, Knu,, Kno,» Pns) bnb
Factor de correccion para crecimiento anoxico de heterotrofos 7,
Amonificacion k,

Hidrolisis k,,, Kx

Factor de correccidn para hidrdlisis anoxica n;,

Componentes:

>

vV V V V VY

Sustrato rapidamente biodegradable S

Sustrato lentamente biodegradable X

Biomasa heterotrofica X,

Biomasa autotréfica X, Xyp

Aumento del producto particulado, desde el descenso de la biomasa Xp

Oxigeno 0,



YV V. V V V

Nitrégeno en forma de nitrato NO3
Nitrégeno en forma de nitrito NO5
Nitrégeno amoniacal NH;
Nitrogeno organico soluble Sy

Nitrogeno organico particulado Xy

46



Cuadro 5.- Representacion matricial del modelo ASM1
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Sl ks | b | K | K | K| 0 | N | N | NE S | K
Crecimiento X, aerobio 11, 1 -w - iy * P, +hy
“ h I : () (kyo+0)
o : (1-K) | (-1) S Ky N0
Crecimiento X, anoxico (NOg) | -1/, 1 - -i Bt ¢ #1, 4K
h (NOy) M L4+, | L1+, b t (K+9) (KHZO +02) (KN03 +N03) o
Crecimignto X, andxico (NO)) | -1/¥, 1 (-4 i iy S, o MO A,
“ T OAR V) (g t0) (g 100
- s (3,43 - Ym) 1 _lX - 1 NH4 02
Crecimiento X,s aerobio 1 — Pl * * #Kis
" Ym Yns Yns (KNH4 +NH4) (KHZO t 02)
» . L4-r) | 1 1 N, 0,
Crecimiento Xy, agrobio 1 — -— | A p ¥ Ky
§ | - B ' (Kyo, +N0y) (Ko +0y)
Muerte X, -f ] - fy b=y *y by X,
Muerte X, 1 ‘fp -1 fp ix _fp * ip bys * s
Muerte X, 1 ‘}‘;, -1 fp I _fp * ip bup * Koy
Amonificacion 1 -1 ko * Sy X,
e X; 0, Ko N,
Hidrolisis X 1 -1 x ¥ Fp "
: (KX +XS/Xh> (KHZO + 02) n (KHZO + 02) (KN03 +N03)
o Xy 0, Ky N0y
Hidrélisis X, 1 1 % " —
! " (KX +XS/Xh) (KHZO + 02) h (KHZO + 02) (KNﬂg +N03)

Fuente: Gomez, y col (2010).
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METODOLOGIA

Ubicacion de la zona bajo estudio

La zona propuesta para la investigacion es el humedal artificial de flujo superficial
Tancat de la Pipa, situado en el Parque Natural L’Albufera de Valencia, a 12 Km al sur de
la ciudad de Valencia, Espafa. El Tancat de la Pipa, es el resultado de un proyecto
mancomunado entre la Conselleria de Medio Ambiente, Agua, Urbanismo y Vivienda de la
Generalitat Valenciana y la Confederacion Hidrografica del Jucar, en la Comunidad
Valenciana. Su objetivo principal es la reduccion del contenido de fitoplancton, tratando el
agua desde el lago con la finalidad de mejorar el estatus ecolégico del mismo, el cual esta
altamente eutrofizado desde la década de 1970. Tal como se muestra en la Figura 3, para
este objetivo fueron transformados 0,4 Km? de campos de arroz en tres sistemas
independientes: Filtros Grandes (FG), Filtros Pequefios (fp) y F4, los cuales fueron
plantados con macrdéfitas emergentes; FG y fp fueron divididos en tres cuentas en series
(FG1, FG,, FGg, fpy, fp2 y fps, respectivamente). EI promedio de profundidad del nivel del
agua es de 20 cm. Las celdas FG1, FG,, fp; y fp. fueron plantadas con Typha spp. a una
densidad de 1 planta/m?y el resto de las cuentas fueron plantadas con una mayor diversidad
de plantas Typha spp., Scirpus spp. entre otras, pero a una densidad mucho mas baja (0,25
plantas/m?) (Hernandez-Crespo y col, 2012).

\ -l - = = [ Ricefietds |

NN
i o (

\ MEDITERRANEAN SEA
-

Rice fields

Figura 3.- Ubicacion del Tancat de la Pipa y mapa del humedal artificial (Martin et al, 2013)
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Fase |

A fin de cumplir con los objetivos planteados en la investigacion, se realizé una
exhaustiva revision en libros y revistas cientificas especializadas sobre trabajos e
investigaciones realizadas en cuanto a:

(@) Los procesos biologicos que tienen lugar en una estacion depuradora de aguas
residuales.

(b) Las transformaciones bioquimicas que realizan los microorganismos durante su
crecimiento y que influyen de manera directa e indirecta en los procesos depurativos
de aguas residuales.

(c) Las transformaciones fisico — quimicas que ocurren dentro de los humedales,
direccionadas por las interacciones microorganismos — suelo — planta, como parte
del proceso depurativo.

(d) La descripcion matemaética de los procesos bioldgicos, fisicos y quimicos, que
ocurren en sistema de tratamiento de aguas residuales.

(e) Los modelos biologicos que se han desarrollado para la descripcion de fangos
activados en tratamientos de aguas residuales, principalmente el Activated Sludge
Model N° 1 (ASM1) propuesto por la International Water Association Task
(Henzeet al., 1987; Henze et al., 2001) y la descripcion de las cinéticas de
comportamiento de contaminantes dentro de un modelo de eutrofizacion, detallados
por Martin & Marzal, (1999).

Fase 11

En esta fase del trabajo se recabaron los datos, que se usaron como componentes
fisico — quimicos (variables) con los que se alimentaron los modelos seleccionados. Estos
datos corresponden al contenido de nitrogeno organico, nitrégeno amoniacal, nitrato,

nitrito, oxigeno disuelto, pH y conductividad eléctrica.
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e Toma de muestras

Se dispuso de 4 puntos (Figura 4), ubicados uno en la entrada de agua del filtro FG;
y el resto en las salidas del FG;, FG;, y FGg, dichos puntos fueron muestreados en intervalos
de 2 semanas para andlisis biologicos, fisicos y quimicos. Las muestras de agua fueron
tomadas en botellas de plastico, previamente higienizadas; recogidas a 0,10 m de
profundidad desde la ld&mina de agua presente en cada filtro, entre las 9:00 am y las 2:00
pm, en una misma ruta. Las muestras de agua fueron analizadas en cuanto a contenido de
materia orgéanica (DQO total y soluble), nitrégeno total, amonio, nitrito, nitrato, fésforo
total, fosfato, silicio, sélidos suspendidos totales y volatiles, turbidez y contenido de
fitoplancton como concentracion de clorofila “a” (Chl a). Ademas, los parametros fisico —
quimicos de temperatura del agua, pH, conductividad eléctrica y oxigeno disuelto, se
midieron in situ. Tanto la frecuencia como la cantidad de muestras fueron definidas por el
jefe del Laboratorio de Calidad de Agua del Instituto de Ingenieria del Agua y Medio
Ambiente (IIAMA) de la Universidad Politécnica de Valencia, Espafia.

e Analisis de las muestras

Con la finalidad de determinar los parametros fisico — quimicos de calidad de agua,
las muestras luego de ser tomadas en los distintos puntos del humedal, se analizaron en el
Laboratorio de Calidad de Agua del Instituto de Ingenieria del Agua y Medio Ambiente
(IIAMA) de la Universidad Politécnica de Valencia, Espafia. Con estos pardmetros con los
que se alimentaron los modelos para su analisis en el software y célculo de pardmetros
cinéticos. Siguiendo el sistema de analisis Spectroquant®, propuesto por Merck, (2005) y
las metodologias propuestas por Apha, (1992) y EPA, (1983), para analisis de aguas, aguas

residuales y suelos:
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w " MARJAL DE

Figura 4.- Seiializacién de los puntos toma muestras, en los Filtros Grandes (FG’s) del Tancat de la pipa (Hernandez-Crespo y col, 2012).
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v' DETERMINACION DE pH (Apha, 1992; EPA; 1983)
Método electrométrico
Definiciones
El pH o la actividad del ién hidrogeno indican a una temperatura dada, la intensidad
de las caracteristicas acidas o basicas del agua. El pH se define como el logaritmo de la
inversa de la actividad de los iones hidrégeno:
pH = —log[H™]

[H™] = actividad de los iones hidrogeno en mol/L.

Principio
El método consiste en la determinacion de la actividad de los iones hidrégeno por
medidas potenciométricas usando un electrodo combinado o un electrodo estandar de

hidrogeno de vidrio con un electrodo de referencia.

Equipos y materiales
e Medidor de pH.
e Electrodo de referencia de potencial constante y electrodo de vidrio.
e Termdmetro o sensor de temperatura para compensacion automatica en el
instrumento.
e Agitador magnético y barras agitadoras.

e Vasos de Bohemia.

Reactivos

e Agua destilada y desionizada.

e Agua destilada y desaireada con conductividad menor a 2 pmhos/cm. Para
desairearla, se sometié a ebullicién durante 15 minutos y luego se dejé enfriar a
temperatura ambiente.

e Soluciones buffer estdndar de pH conocido, necesarias para calibrar el instrumento:

a) Solucion buffer de pH = 4,004 a 25 °C. Se pesaron 10,12 g de KHCgH4O,4 y se

diluy6 a 1 L en matraz aforado con agua destilada.
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b) Solucion buffer de pH = 6,863 a 25 °C. Se pesaron 3,387 g de KH,PO,4 previamente

secado en estufa a 110 — 130 °C durante 2 horas y 3,533 g de Na,HPO,. Se

disolvieron y se llevo a 1 L en matraz aforado con agua destilada.

¢) Solucion buffer de pH = 10,014 a 25 °C. Se pesaron 2,092 g NaHCO3 y 2,640 g de

Na,CO3, se disolvieron y se llevd a 1 L en matraz aforado con agua destilada.

Procedimiento

Calibracién del instrumento: Para ello se siguieron las instrucciones del medidor de
pH. En la calibracién se usaron dos soluciones buffer, una solucion de pH 6,863 y
una solucién de pH 10,014 cuyo rango de pH era el esperado para las muestras a
medir.

Al momento en que se realizé la medicion del pH, se registrd la temperatura de cada
muestra. La medida se realiz6 directamente en el punto de toma de muestra, y
cuando las condiciones de la zona no lo permitian, la medicion se realizaba dentro
del envase. Durante la medicion era necesario realizar una agitacion moderada para
minimizar la entrada de diéxido de carbono y suficiente como para homogeneizar la
muestra.

Una vez finalizada la medida, se enjuagaba el electrodo con agua destilada y

desionizada y se secaba suavemente.

Expresion de resultados

Los resultados se reportaron en unidades de pH con una precisién de 0,1 y la

temperatura con una precision de 1 °C.

v' DETERMINACION DE CONDUCTIVIDAD (Apha, 1992; EPA; 1983)

Definiciones

La conductividad es la capacidad que posee una solucion acuosa de conducir la

corriente eléctrica, a 25 °C.
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Principio
El método consiste en la medida directa de la conductividad utilizando una celda de

conductividad previamente estandarizada con una solucion de KCI.

Equipos y materiales
e Medidor de conductividad.
e Celda de conductividad.
e Termdmetro con precision de 0,1 °C, en el rango de 20 — 30 °C, o sensor de
temperatura en el equipo.
e Matraz aforado de 1 L.

e Vasos de bohemia.

Reactivos
e Agua destilada y desionizada.
e Solucion estandar de KCI 0,01 M: Se disolvidé en agua destilada, 0,7456 g de
cloruro de potasio (KCI) previamente secado en estufa a 105 °C por 2 horas, y se
diluy6 a 1 L en matraz aforado a 25 °C. Esta solucion estandar de referencia tenia, a
25 °C, una conductividad de 1412 pmhos/cm. Dicha solucion se preservo en un

frasco de vidrio de borosilicato.

Procedimiento

e Determinacion de la constante de la celda (calibracién): Se enjuagé la celda de
conductividad con al menos tres porciones de la solucion de KCI 0,01 M. Se ajusto
la temperatura de la cuarta porcién a 25,0 £ 0,1 °C y se medio una solucion estandar
de laboratorio.

e Al momento de hacer la medicion se enjuago la celda de conductividad con una o
mas porciones de la muestra. Se ubico la celda en el punto de toma de muestra de tal
manera que no queden retenidas burbujas de aire, ni que tocara la superficie del
filtro, cuando las condiciones de la zona no lo permitian, la medicion se realizaba

dentro del envase.
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e Luego de que el medidor se estabilizaba, se tomaba el valor de conductividad de la

muestra registrado por el instrumento.

v' SOLIDOS SUSPENDIDOS TOTALES Y VOLATILES (Apha, 1992; EPA;

1983)
Método Gravimétrico
Definicion

Los solidos suspendidos totales son los materiales retenidos por un filtro estandar de
fibra de vidrio y secado 103 — 105 °C.

Los solidos suspendidos fijos son los residuos resultantes luego de calcinar a 550 +
50 °C la muestra retenida en el filtro.

Los solidos suspendidos volatiles corresponden a los compuestos perdidos durante
la calcinacidn a 550 * 50 °C de la muestra retenida en el filtro. Se determinan por diferencia

de peso entre sélidos suspendidos totales y fijos.

Muestreo y preservacion de la muestra
Las muestras se recolectaron en botellas de plastico de 1 L de capacidad. Se

refrigeraron a 4 °C.

Equipos y materiales

e Filtros de fibra de vidrio: Whatman 934 AH o Gelman A/E o Milipore AP 40.
Preferentemente de 4,7 cm de diametro.

e Equipo de filtracion por vacio: embudo de membrana filtrante, preferentemente de
4,7 cm de diametro, frasco de succion de suficiente capacidad para la muestra,
trampa de agua, bomba de vacio.

e Estufa para operar a 103 — 105 °C.

e Mufla para operar a 550 + 50 °C.

e Desecador conteniendo un desecante con indicador coloreado de humedad.

e Balanza analitica de precision 0,1 mg.

e Probetas
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Procedimiento

Preparacion del papel de filtro: Se colocé el papel de filtro en el embudo de
filtracion. Se aplico vacio y enjuago con tres porciones de 20 mL de agua destilada.
Se continud la succion hasta la eliminacién total del agua. Se sec6 en estufa a 103 —
105 °C por 1 hora en un crisol de porcelana. Se dej6 enfriar en el desecador y se
peso; se repitid el ciclo hasta obtener peso constante. Para la determinacion de
solidos volatiles, el filtro se someti6 a mufla por 15 minutos a 550 °C, se dejo
enfriar en el desecador y se pesd. Se repitid el ciclo de muflado, enfriado y pesado
hasta peso constante.

Determinacion: Una vez que se obtuvo el peso constante de filtro, se peso6
inmediatamente antes de usarlo. Se tomo6 un volumen de 100 mL de la muestra
homogeneizada y se vertié en el embudo de filtracion. Seguidamente se inicio la
succion. Se continu6 la succion por 3 minutos hasta que la filtracion fue completa.
Se removio el papel de filtro y se colocé sobre un crisol de porcelana. Se secar en
estufa a 103 — 105 °C durante 1 hora, se dej6 enfriar en desecador hasta temperatura
ambiente y se pesO. Se repetir el ciclo de secado, enfriado y pesado hasta peso
constante. El papel de filtro anterior se coloc6 en la mufla a 550 + 50 °C durante 1
hora. Se dejo enfriar en desecador y se pesd. Se repitid la secuencia hasta obtener

peso constante.

Calculos y expresion de resultados

donde:

(P, — P;) x 1000

SST, L=
mg/ v

P; — P;) x 1000
SSF,mg/L = (P 13

myg
SSV'T = SST — SSF

SST = Sdlidos suspendidos totales (mg/L)

SSF= Solidos suspendidos fijos (mg/L)

SSV= Solidos suspendidos volatiles (mg/L)
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P, = Peso del filtro preparado (mg)
P, = Peso del filtro mas el residuo seco a 103 — 105 °C
P; = Peso del filtro mas el residuo calcinado a 550 °C

V' = Volumen de muestra tomando (mL)

v' DETERMINACION DE TURBIDEZ (Apha, 1992; EPA; 1983)
Método Nefelométrico
Definicion
La turbidez es una medida de la propiedad Optica que causa dispersion y absorcién
de la luz con disminucion de la transmision en linea recta. Se miden en unidades de
turbidez nefelométrica, (NTU).

Principio del método

Este método est4 basado en la comparacion de la intensidad de la luz dispersada por
la muestra en condiciones definidas con la luz dispersada por una suspensién estandar de
referencia bajo las mismas condiciones. Cuanto mayor sea la intensidad de la luz

dispersada, mayor sera la turbidez.

Equipos y materiales
e Turbidimetro: es un nefelometro con una fuente de luz para iluminar la muestra y
uno o mas detectores fotoeléctricos con mecanismo de lectura para indicar la
intensidad de la luz dispersada a 90° del camino de luz incidente.
e Tubos para la muestra: de vidrio transparente y limpio.
e Matraces aforados de 100 mL
e Pipetas aforadas de 5y 10 mL

e Balanza analitica de 1 mg de precision.

Reactivos

e Agua libre de turbidez: se obtuvo pasando agua destilada a través de un filtro de
membrana de diametro de poro de 0,2 pm
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e Solucion I: Se disolvio 1,00 g de sulfato de hidrazina en agua destilada y se diluyd
hasta 100 mL en matraz aforado.

e Solucion II: Se disolvieron 10,00 g de hexametilen — tetraamina en agua destilada y
se diluyd hasta 100 mL en matraz aforado.

e Suspension stock de turbidez, 400 NTU: En un matraz aforado de 100 mL
mezclaron 5,0 mL de solucion | con 5,0 mL de solucién 1. Se dejé reposar 24 horas
a 25 + 3°C, y luego se enraso y mezclo.

e Suspension estandar de turbidez, 40 NTU: Se diluyeron 10,00 mL de suspension
stock de turbidez en 100 mL con agua libre de turbidez en matraz aforado.

Procedimiento
Se realiz0 la calibracion del equipo de acuerdo al manual de instrucciones. Una vez
calibrado con la solucién de 40 NTU, se procedi6 a las lecturas de turbidez de las diferentes

muestras.

Expresion de resultados
La turbidez se informa en NTU (Unidades Nefelométricas de Turbidez)

AXV

Turbidez, NUT = T

donde:
A = NTU de la muestra diluida
V' = volumen del matraz de dilucién (mL)

T = volumen de muestra tomado para diluir (mL)

v' DETERMINACION DE NITROGENO TOTAL (Merck, 2005).
Meétodo Spectroquant® 14537
Procedimiento.

e Setomaron 10,0 mL de la muestra en una cubeta redonda vacia.

e Se afladid 1 microcuchara azul rasa de N-1K.
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Se afadieron 6 gotas de N-2K, se cerrd la cubeta redonda con la tapa roscada y se
mezclo.

Se calentd la cubeta durante 1 hora a 120 °C en el termorreactor.

Sacar la cubeta del termorreactor, dejarla enfriar hasta temperatura ambiente en el
soporte para cubetas redondas.

Se afiadié 1 microcuchara azul rasa de N-3K en un tubo de reaccion, luego se cerro
con la tapa roscada.

Se agitd vigorosamente la cubeta durante 1 minuto para disolver la sustancia sélida.
Se afladieron 1,5 mL de la muestra preparada con la pipeta muy lentamente, se cerro
firmemente con la tapa roscada y se mezclo.

Se espero6 un tiempo de reaccion de 10 minutos (sugerido por el proveedor Merck).
En el espectrofotometro se selecciond el método con el AutoSelector (Método
Oxidacion de peroxodisulfato/Nitrospectral)

Se coloco la cubeta en el compartimiento para cubetas, de manera que coincidiera la

raya de marcado de cubeta con la marca de fotometro. Luego se realizo la lectura.

v DETERMINACION DE AMONIO (Merck, 2005)
Meétodo Spectroquant® 14752

Procedimiento.

Se tomaron 5,0 mL de la muestra en un tubo de ensayo

Se afiadieron 0,6 mL de NH,4 — 1 con la pipeta y se mezcl6

Se afiadié 1 microcuchara azul rasa de NH; — 2

Se agito intensamente el tubo para disolver la sustancia sélida.

Se espero6 un tiempo de reaccion de 5 minutos (sugerido por el proveedor Merck).
Se afiadieron 4 gotas de NH,; — 3 y se mezclé.

Se espero6 un tiempo de reaccion de 5 minutos (sugerido por el proveedor Merck).
Se afadio la solucion en la cubeta correspondiente.

En el espectrofotometro se selecciono el método con el AutoSelector (Método Azul

de Indofenol)
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Se coloco la cubeta en el compartimiento para cubetas, de manera que coincidiera la

raya de marcado de cubeta con la marca de fotometro. Luego se realizo la lectura.

v' DETERMINACION DE NITRITOS (Merck, 2005)
Meétodo Spectroquant® 14776

Procedimiento.

Se tomaron 5,0 mL de la muestra en un tubo de ensayo.

Se afiadio 1 microcuchara azul rasa de NO;, — 1

Se agito intensamente la cubeta para disolver la sustancia sélida.

Se comprobo el valor de pH de la muestra, intervalo previsto pH 2,0 — 2,5

Se espero6 un tiempo de reaccion de 10 minutos (sugerido por el proveedor Merck).
Se afiadio la solucion en la cubeta correspondiente.

En el espectrofotdmetro se selecciond el método con el AutoSelector (Reaccion de
Griess)

Se coloco la cubeta en el compartimiento para cubetas, de manera que coincidiera la

raya de marcado de cubeta con la marca de fotdmetro. Luego se realizé la lectura.

v' DETERMINACION DE NITRATOS (Merck, 2005)
Meétodo Spectroquant® 14776

Procedimiento.

Se vertié 1 microcuchara azul rasa de NO3; — 1 en una cubeta redonda vacia.

Se afiadieron 5,0 mL de NO3; — 2 con la pipeta y se cerrar la cubeta con la tapa
roscada.

Se agitd intensamente la cubeta durante 1 minuto para disolver la sustancia solida.
Se afiadieron 1,5 mL de la muestra con la pipeta muy lentamente, se cerr6 la cubeta
con la tapa roscada y se mezclo.

Se espero6 un tiempo de reaccion de 10 minutos (sugerido por el proveedor Merck).

Se afiadio la solucion en la cubeta correspondiente.
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En el espectrofotometro se selecciondé el método con el AutoSelector
(Nitrospectral)
Se coloco la cubeta en el compartimiento para cubetas, de manera que coincidiera la

raya de marcado de cubeta con la marca de fotometro. Luego se realizo la lectura.

v' DETERMINACION DE LA DEMANDA QUIMICA DE OXIGENO (Merck,

2005)

Procedimiento.

Se resuspendid el sedimento del fondo de la cubeta mediante agitacion por
balanceo.

Se afadieron 3,0 mL de la muestra con la pipeta cuidadosamente en una cubeta de
reaccion, se cerrar firmemente con tapa roscada y se mezcl6 intensamente.

Se calentd la cubeta de reaccion en el termorreactor durante 2 horas a 148 °C.

Se sacO la cubeta del termorreactor, se dejé enfriar en el soporte de cubetas
redondas.

Después de enfriar durante unos 10 minutos, se agitd otra vez la cubeta por
balanceo.

Se volvio a colocar la cubeta en el soporte y se dejo enfriar hasta temperatura
ambiente.

Se coloco la cubeta en el compartimiento para cubetas, de manera que coincidiera la

raya de marcado de cubeta con la marca de fotdmetro. Luego se realizé la lectura.

DETERMINACION DE CLOROFILA POR ESPECTROFOTOMETRIA
(Apha, 1992; EPA; 1983).

La determinacion de clorofila “a” es una medida indirecta de la biomasa del

fitoplancton. El procedimiento para su analisis incluye la concentracion del fitoplancton, la

extraccion de los pigmentos con una solucion acuosa de acetona (90%) y la determinacién

de la densidad Optica (absorbancia) del extracto por medio de un espectrofotometro.
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Equipos y reactivos

Para la extraccion de pigmentos:

Equipo de filtracion.

Bomba de vacio.

Filtros de microfibra de vidrio de 0,4 — 0,6 um de poro.

Solucién de carbonato magnésico saturada: Se disolvio 1,00 g de MgCOs; en polvo
en 100 mL de agua destilada.

Solucién de acetona 90%: Se mezclaron 90 partes de acetona en 10 partes de la

solucion saturada de carbonato magnésico.

Para la determinacién de clorofila;

Triturador de tejidos vegetales o aparato de sonicacion.

Centrifugadora clinica y tubos de centrifuga de 15 mL (opcional).
Espectrofotdmetro, con banda estrecha (0,50 a 20 nm; por lo general de 2 nm).
Cubetas con recorridos de 1,50 y 10 cm

Pipetas (0,10 y 5 mL)

Extraccion de pigmentos

Se concentrod la muestra mediante filtrada de un volumen suficiente de agua a través
de un filtro de microfibra de vidrio. Se le adicion6 la suspension acuosa de
carbonato magnésico para aumentar la eficiencia de la retencion del filtro y evitar la
degradacion de la clorofila.

Se mantuvo el filtro congelado (-20 °C), en el mismo tubo donde se realizd
posteriormente la extraccién y protegido de la luz.

Se afiadio al tubo con el filtro de fitoplancton una cantidad aproximada de 5 mL de
solucion de acetona y se mantuvo en frio (0 — 4 °C) y en la oscuridad, al menos 12 —
24 horas. Se aceler6 la extraccion mediante la trituracion mecanica del filtro para

romper las células. Durante la extraccion se agito el tubo un par de veces.
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e Finalizada la extraccion, se filtro el solvente a través de otro filtro de microfibra de
vidrio. Se medio el volumen del extracto (aproximadamente 5 mL). El extracto es
muy sensible a la luz por lo que este proceso se realizd, asi como la lectura del
espectrofotometro, con la luz del laboratorio muy atenuada y se mantuvieron los

tubos en una caja negra, debidamente protegidos de la luz.

Espectrofotometria

Se llend la cubeta del espectrofotometro y se midieron las densidades del extracto
clarificado para las longitudes de onda que requiere la formula de calculo publicada por
Jeffrey y Humphrey (1975), para determinacion de la concentracion de clorofila “a” (Chl a)

en una muestra.

[11,85 X (Ages — A750) — 1,54 X (Aga7 — A750) — 0,08 X (Ag30 — A750)] X Vv
vV

Chla (ug/L) =

donde:

Assa, Asa7, As30, A7s0 = Densidad optica medida en las longitudes de onda indicadas de paso
Optico de 1 cm

v = Volumen del extracto (mL)

V' = Volumen de agua filtrada (L)

Modelos propuestos
Modelo I. Adaptacion de la Cinética del nitrogeno.

Las ecuaciones de la cinética de nitrogeno, descritas por Martin y Marzal, (1999),
para las distintas formas del nitrégeno incluyen los siguientes procesos:

(a) Amonificacion: mineralizacion del nitrégeno organico disuelto por parte de
microorganismos y transformacion a nitrégeno amoniacal.

(b) Nitrificacion: oxidacion de amonio a nitritos y de nitritos a nitrato. Puede
suceder en una etapa o dos. Esta producido por bacterias autétrofas (Nitrosomonas) que

emplean estas reacciones como fuente de energia, y bacterias del género Nitrobacter.
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(c) Desnitrificacion: reduccién del nitrato a nitrégeno gaseosos en condiciones
anoxicas. También se genera Oxido nitrico, pero dado que no suele tener mucha
importancia en la calidad del agua no se suele considerar. Si las condiciones del medio son
anoxicas puede ser un mecanismo de eliminacién importante en los sedimentos.

(d) Consumo por parte del fitoplancton: amonio y/o nitratos son consumidos y

acumulados en forma orgénica por el fitoplancton.

o Nitrégeno organico [NO]
La expresion cinética Sy €s la siguiente:

3[N0) | B Vsno * (1 — fyop)
Skno = ot D * [fito] * anc * fyo — kminn * er(nTinIZvO) * Xnrc[NO] = = H -

* [NO]

donde:
D: Constante de velocidad de muerte y respiracién del fitoplancton (dia™)

D=r+e,
D = (0,05—-0,2)
r: Tasa de respiracion del fitoplancton
r = (0,05 — 0,15) (Di Toroy col, 1975; O’Connor y col, 1981; Thomanny col, 1979)
e,. Tasa de muerte del fitoplancton

€x = €gepredaciéon T €no depredacion

Cqepredacion- 1852 de muerte por depredacion
eqepredacion = (0,03) (Martin y Marzal, 1999)
€no depredacion- 1252 de muerte por no depredacion
€no depredacion = (0,02) (Thomann y Fitzpatrick, 1982)
[fito]: Concentracion de fitoplancton (mg C/L)
[NO]: Concentracion de nitrogeno organico (mg N/L)
ayc: Relacion nitrégeno/carbon en el fitoplancton
ayc = (0,01 — 0,25) (Thomann y Fitzpatrick, 1982; Di Toro y col, 1975; Martin y Marzal,
1999)

fno: Fraccion de fitoplancton muerto que da lugar a nitrégeno organico
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fno = €no aepredacion X [NlFito
kminn: Constante de mineralizacion del nitrégeno orgénico (dia™)
kminy = (0,004 — 0,53) (Reddy y D'Angelo, 1997; Tanner y col, 2002)
O.minn: Factor de correccion de temperatura para la mineralizacion del nitrégeno orgénico
Ominy = (1,02 —1,103) (Di Toro y Matystik, 1980, Nyholm, 1978)
Xnre: Factor de limitacién a la mineralizacion del nitrdgeno orgénico por parte de

fitoplancton (mg C/L)

o [fito]
NRE™ Knc + [fito]

k..nc: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de la
mineralizacion del nitrdgeno organico por parte del fitoplancton (mg C/L)

kne = (0,001 —0,9) (Di Toro y Connolly, 1980)

Vsno: Velocidad de sedimentacion del nitrogeno organico particulado (m/dia)

Vsno = (0,05 —0,5) (Tetra Tech, 1976)

fnop: Fraccion de nitrogeno organico disuelto

H: Profundidad de la columna de agua (m)

o Nitrégeno amoniacal [NH} ]
Teniendo en cuenta la expresion desarrollada para el nitrégeno organico, la

expresion final empleada para el amonio, Senug € 1a siguiente:

s _O[NH{] D [fi (r-20)
kNHY = 5 T * [fito] * ayc * (1 = fno) + kminn * Opiny - * Xnrc[NO] — G * FPypy * ane — knieri

# 05" * Xyir [NHS ]
donde:

D: Constante de velocidad de muerte y respiracion del fitoplancton (dia™)
[fito]: Concentracion de fitoplancton (mg C/L)

[NO]: Concentracion de nitrogeno organico (mg N/L)

ayc: Relacion nitrégeno/carbon en el fitoplancton

fno: Fraccion de fitoplancton muerto que da lugar a nitrégeno organico
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kminn: Constante de mineralizacion del nitrégeno orgénico (dia™)
O..inn: Factor de correccion de temperatura para la mineralizacion del nitrégeno organico
Xnre: Factor de limitacién a la mineralizacion del nitrégeno orgénico por parte de

fitoplancton (mg C/L)

_ Ifito]
Knre = kmnc + [fito]

k.nc: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacién de la
mineralizacion del nitrégeno organico por parte del fitoplancton (mg C/L)
G: Constante de velocidad de crecimiento del fitoplancton (dia™)
G = (1,30 — 2,50) (Di Toro y Connolly, 1980; Thomann y Fitzpatrick, 1982; O’Connor y
col, 1981)
FPyy;: Factor de preferencia por el amonio

[NH; ]+ [NO5] [NH] * Ky
= T + INHZD) * Gy + INO3 1)+ (INO31 + INHZ D) * (kyoy + INO3 D)
[NH;]: Concentracién de amonio (mg N/L)

FPyys

[NO3]: Concentracién de nitratos (mg N/L)

k..n: Constante de semisaturacion para el nitrogeno (mg N/L)

k.n = (0,001 — 1,30) (O’Connor y col, 1975)

k,;.ri: Constante de nitrificacion del amonio (dia™)

knitri = (0,003 — 2,15) (Chen y Orlob, 1975; Reddy y D’angelo, 1997; Tanner y col,
2002)

0,i:ri- Factor de correccién de temperatura para la nitrificacién del amonio

Onitri = (1,02 — 1,103) (Smith, 1978)

Xyr: Factor de limitacion de la nitrificacién del amonio debido a la concentracién de

oxigeno en el agua

. ___ion]
NI keyyr + [OD]

[0D]: Concentracion de oxigeno disuelto (mg O,/L)
ky;r: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de oxigeno

para la nitrificacion (mg O,/L)
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knir = (0,25 — 2,50) (Painter, 1986).

El proceso de nitrificacion puede ocurrir de dos maneras, la primera es aquella en la
que la degradacion de amonio a nitrato ocurre directamente en una sola etapa, proceso
representado por la siguiente manera:

NH] + 20, ——— NO3 + 2H* + H,0

La segunda es aquella que se realiza en dos etapas llevadas a cabo por dos grupos
diferentes de microorganismo (bacterias amonio oxidantes y nitrito oxidantes). Las
correspondientes reacciones bioguimicas representativas en cada etapa son:

Primera etapa

" 3 Amonioxidantes _ +
NH4 +§02 NOZ +2H +H20
Segunda etapa
1 Nitritoxidantes
NO3 + =0, NO;

2

La reaccion global representativa del proceso de nitrificacion obtenida a partir de las
reacciones de oxidacion y sintesis, corresponde a:
4C0, + HCO3 + 22NH]} + 370, —— CsH,NO, + 21NO3 + 20H,0 + 42H*

Debido a la importancia biolégica, como contaminante, que representa el nitrito,
para esta investigacion se considerd el proceso de nitrificacion en dos etapas, como el méas

idéneo para estudiar la cinética de degradacion de nitrégeno dentro del humedal.

o Nitratos [NO3]
Teniendo en cuenta la expresion desarrollada para el nitrdgeno organico, la
expresion final empleada en los modelos de eutrofizacion para el término fuente/sumidero

para los nitratos, Syo;, €S la siguiente:
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d[NO3] , _ -
Sknoy = at G (1 - FPNHI) * [fito] * anc + knieri * ggtrfo) * Xnir * [NHF] = Kanir * egu'tm)

* Xpgnir * [NO3 ]

donde:

[fito]: Concentracion de fitoplancton (mg C/L)

ayc: Relacion nitrégeno/carbon en el fitoplancton

G: Constante de velocidad de crecimiento del fitoplancton (dia™)

FP,, .+ Factor de preferencia por el amonio
NH}

[NH] * [NO; ] 4 [NH{] * ki
(kmn + [NHF]) * (kpy + [NO3]) - (INO3] + [NHS]) * (K + [NOST])
[NH;]: Concentracién de amonio (mg N/L)

FPNH;r=

[NO3]: Concentracion de nitratos (mg N/L)

k..~ Constante de semisaturacion para el nitrogeno (mg N/L)

k,;eri: Constante de nitrificacion del amonio (dia™)

0,i:ri: Factor de correccién de temperatura para la nitrificacién del amonio

Xy Factor de limitacion de la nitrificacion del amonio debido a la concentracion de

oxigeno en el agua

P [0D]
NI knyr + [OD]

[0D]: Concentracion de oxigeno disuelto (mg O,/L)

ky;r: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de oxigeno
para la nitrificacion (mg O/L)

[NO3]: Concentracion de nitratos (mg N/L)

k 4nie: Constante de desnitrificacion (dia™)

kgnic = (0,003 — 1,02) (Engler y Patrick, 1974; Johnston, 1991; Reddy y D'Angelo,
1997).

04nic- Factor de correccion de temperatura para la desnitrificacion

0 4nic = (0,80 — 1,09) (Porcellay col, 1983)

Xpenir. Factor de limitacion de la desnitrificacion del nitrato debido a la concentracién de

oxigeno en el agua
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X _ kNO?,_
DENIT — kNO?’_ + [OD]

knos: Constante de Michaelis para la desnitrificacion (mg O2/L)

knos = (0,002 — 1,0) (Henze y col, 2007; Wild y col, 1995)

Modelo I1. Simplificacion del Activated Sludge Model N°1 (ASM1). Este modelo
considera dos grupos de bacterias (autotrofas y heterétrofas) y divide la actividad de los
microorganismos en los siguientes procesos (Henze y col, 2000):

(a) Crecimiento de las bacterias heterotrofas en condiciones aerobias.

(b) Crecimiento de bacterias heterétrofas en condiciones anoxicas (desnitrificacion).

(c) Crecimiento de las bacterias autétrofas aerobias, con consumo de amonio.

(d) Crecimiento de las bacterias autétrofas aerobias, con consumo de nitrito.

(e) Lisis de las bacterias heterétrofas y autotrofas.

La materia organica y los compuestos nitrogenados presentes en una corriente tipica
de agua residual, pueden ser eliminados mediante un tratamiento de fangos activos, donde
tienen lugar las diferentes reacciones y procesos ya mencionados. Considerando constante
el nimero de microorganismo, se pueden despreciar las columnas correspondientes a estos,

logrando una reestructuracién (Cuadro 6) de representacion matricial propuesta por IAW.

Parametros estequiométricos:
» Rendimiento heterotréfico Yy,
Y, = 0,67 (Henzey col, 1987; Schulthess y Gujer., 1995; Gomez, y col 2010)

» Rendimiento autotrofico Yy, Yy
Y,.s: Rendimiento autotrofico (nitrosomonas)
Y,s = 0,21 (Henzey col, 1987; Schulthess y Gujer., 1995; Gémez, y col 2010)
Y,.»: Rendimiento autotrofico (nitrobacter)
Y,.» = 0,04 (Henze y col, 1987; Schulthess y Gujer., 1995; Gomez, y col 2010)
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Parametros cinéticos:
» Crecimiento X}, aerobio
0,
Up * —(KH20 n 02) * Xy
Un: Tasa de crecimiento heterotréfico en condiciones aerobias
un = 0,7056 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)
Ky, Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de oxigeno.
Ky,o = 0,20 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

X}, Concentracion de bacterias heterétrofas

> Crecimiento X}, anoxico (NO3)
S Ku,o NO3
* * *
(KS + S) (KHzo + 02) (KNO?’_ + N03—

Un )*Tlg*Xh

Uy Tasa de crecimiento heterotréfico en condiciones anoxicas

un = 0,1872 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

K,: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de sustrato.
K, = 20 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

Ky,o: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de oxigeno
en condiciones anoxicas.

Ky,o = 0,20 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

Kno;: Constante de Michaelis para la desnitrificiacion

Kno; = 0,251 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

n4: Factor de correccion para crecimiento andxico de heterotrofos

ng = 0,80 (Henze y col, 2000; Gémez, y col 2010)

X},: Concentracidn de bacterias heterétrofas
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Cuadro 6.- Simplificacion del modelo ASM1, considerando constante la carga de microorganismos

S 0, NO; | NO; | NHI | Sy
CreC|m|eqto Xh -1 L —
aerobio (Kiyo + 02)
Crecimiento X, __L14 _1 1 [y * S, K0 N N0, £, % X
anéxico (NOs) a-v) " K +S) (Kyyo +02) (Kwo, +NO3) ¢ "
Crecimiento X, 17 1 gy Ko N0z
anoxico (NO,) (1-1y) " K +S) (Kuyo +0,) (Kyo, +NO,) 07"
Crecimiento X, NH, 0,
. —(3,43 = Y,,) 1 -1 Hns * * *X
aerobio ns " (Kyu, + NHy) (Ky,o+0,) ™
Crecimiento X NO, 0,
) —(1,14 -, 1 -1 * * * X
aerobio ( nb) Hnb (Kno, + NO3) (Ko +0,) ™
Amonificacion 1 -1 ko * Sy * Xy,

Fuente: Gomez, y col 2010




» Crecimiento X}, anoxico (NO3)
S Ku,o N0y
* * *
(Ks+5) (Ku,o +02)  (Knos +NO3

Hn )*Ug*Xh

Un: Tasa de crecimiento heterotréfico en condiciones anoxicas

un = 0,2030 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

K,: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de sustrato.
K, = 20 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

Ky,o: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de oxigeno
en condiciones andxicas.

Ky,o = 0,20 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

Kyo;: Constante de Michaelis para la desnitrificiacion

Kyo; = 0,215 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

n4: Factor de correccion para crecimiento anoxico de heterdtrofos

ng = 0,80 (Henze y col, 2000; Goémez, y col 2010)

Xy,: Concentracion de bacterias heterotrofas

» Crecimiento X, aerobio
NH, 0, ¥
l,[ E 3 £ ES
" (Kyu, + NHy) (Kyyo +0;) %

Uns: Tasa de crecimiento autotréfico para Nitrosomonas

Uns = 6,48 (Henze y col, 2000; Gémez, y col 2010)

Ky, Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de amonio.
Kyy, = 0,945 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

Ky, Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de oxigeno.
Ku,o = 0,50 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

X,s: Concentracion de bacterias autotrofas (Nitrosomonas)
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» Crecimiento X,,;, aerobio
NO, 0, ¥
Unp * * * b
" (Kyo, + NOy)  (Kyo+0,) "

Unp: Tasa de crecimiento autotréfico para Nitrobacter

Unp = 24,48 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

Kyo,: Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion por nitrito.
Kyo, = 0,588 (Henze y col, 2000; Gémez, y col 2010)

Ky, Constante de semisaturacion (Constante de Michaelis) para la limitacion de oxigeno.
Ku,o = 0,59 (Henze y col, 2000; Gomez, y col 2010)

X, Concentracion de bacterias autdtrofas (Nitrobacter)

Componentes:

» Sustrato rapidamente biodegradable S
Oxigeno 0,
Nitrogeno en forma de nitrato NO3
Nitrogeno en forma de nitrito NO5

Nitrégeno amoniacal NH

YV V V V VY

Nitrogeno organico soluble Sy

e Software matematico

La herramienta seleccionada para simular el comportamiento de los filtros es el
programa AQUASIM, este fue disefiado para la identificacién y simulacion de sistemas
acuaticos en el laboratorio, tanto en plantas pilotos como en la naturaleza (Reichter, 1998).
En este programa la configuracion espacial de un sistema esta representada por
compartimientos, los cuales estan conectados por links o enlaces. El programa permite al
usuario definir un namero arbitrario de sustancias a ser modeladas y es extremadamente
flexible en la formulacién de los procesos de transformacion. No solo ofrece la posibilidad
de realizar simulaciones en el tiempo de evolucion del sistema en especifico, también

provee métodos para la identificacion de sistemas, como son analisis de sensibilidad y
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estimacién automética de parametros. Estas caracteristicas, junto con una interface
amigable con el usuario, ofrecen un buen soporte cientifico para el analisis de datos
(Reichter, 1994). EI AQUASIM, permitié formular ambos modelos, planteando para cada
uno, todos los procesos involucrados, con sus respectivas variables y relacionandolos con

los coeficientes estequimétricos correspondientes.

Fase 111
Calibracion y validacion de los modelos.

El proceso de calibracion proporciona los valores de los parametros que intervienen
en el proceso bioldgico y que servirdn para que los resultados del modelo matematico se
ajusten a la realidad (Emérita, 2010). De una serie temporal de datos correspondientes a tres
afios de estudio sobre la zona del Tancat de la Pipa, se dispusieron los dos primeros afios
para la fase de modelaciéon y calibracién de pardmetros. La determinacion de dichos
pardmetros, tanto cinéticos como estequiométricos, se obtuvo mediante la optimizacién de
una funcion objetivo empleando algoritmos matematicos especificos, ésta funcién objetivo
corresponde a la minimizacién de la suma del cuadrado del error, el cual viene dado por la
diferencia entre los valores experimentales y los predichos por el modelo (Dochain y
Vanrolleghem, 2001; Langergraber y col, 2004), es decir, se compararon los valores
arrojados por los modelos con los que corresponden al tercer afio de los datos y aquellos
que reflejaron la menor diferencia, se consideraron como los méas adecuados para la

descripcion.

Indices de eficiencia de los modelos

Con la finalidad de evaluar la bondad de ajustes de los datos arrojados por los
modelos seleccionados, se propuso el uso del indice de Eficiencia de Nash — Sutcliffe
(NSE), el cual es un estadistico potencialmente fiable y es ampliamente usado para tal fin
(McCuen et al, 2006). Este estadistico fue propuesto originalmente por Nash y Sutcliffe,

(1970) y esta denotado por:

Z(QCalc - QObs)2
Z(GObs - QOIJS)2

NSE =1 -
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donde Qs corresponde a los datos observados, Q.. corresponde a los datos calculados
por el modelo y Q,, corresponde al promedio de los datos observados en el intervalo de
interés. Igualmente se propone el indice de Eficiencia Volumétrica (VE), propuesto por
Criss y Wilson, (2008), esta es una formulacion mas general de eficiencia basada en valores
absolutos, denotada por:

ZlQCalc - QObsl
2 QObs

donde Qs corresponde a los datos observados y Q¢4 corresponde a los datos calculados

VE=1-

por el modelo. Motovilov y col., (1999), en el proceso de validacion de un modelo
hidroldgico distribuido (DHM), establecieron un rango de eficiencia para NSE (Cuadro 7),
y debido a la similitud en la formulacion de NSE y VE, se puede asumir que tienen tasas de

eficiencia similares.

Cuadro 7.- Tasas de eficiencia para NSE

Valor Eficiencia

> 0,75 Bueno
0,36 — 0,75 Satisfactorio

< 0,36 No Satisfactorio

Fuente: Motovilov y col., (1999)
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RESULTADOS Y DISCUSIONES

La dinamica del nitrogeno es modelada en una forma considerablemente mas
compleja que la dinamica de otros nutrientes, debido a su papel en los ciclos
biogeoquimicos, a su relevancia sobre las reacciones de 6xido — reduccion en las que este
nutriente estd involucrado, y a otras variables de importancia en calidad de agua que son

afectadas por el nitrogeno.

Seleccion del modelo.

La aplicacion de cualquier modelo matemético, fundamentalmente depende de la
posibilidad de disponer o calibrar una serie de pardmetros, cinéticos y estequiométricos,
que permitan al investigador explicar de forma numérica, el sistema bioldgico bajo estudio;
pero aun mas es importante la posibilidad de disponer del valor de las variables que se
consideren determinantes en dicho sistema, sin esto se hace imposible el uso de cualquier

modelo matematico, en cualquier area.

En el caso del modelo ASM1, las condiciones para su aplicacion, sus variables y
pardmetros, tanto cinéticos como estequiométricos, fueron descritos al detalle en la fase
metodoldgica, sin embargo, a pesar de que se disponian de valores tedricos para dichos
parametros y de una serie temporal de concentraciones de las diferentes especies de
nitrégeno; no se disponian de una serie temporal de datos de la concentracion de
microorganismos totales, microorganismos heterdtrofos y microorganismos autoétrofos en el
humedal, por lo cual no fue posible la aplicacion de dicho modelo para describir la cinética

de nitrogeno en el Tancat de la Pipa.

Adaptacion de la Cinética del nitrégeno.
o Nitrégeno organico [NO]

d[NO] . _ Vsno * (1 = fnop)
Skno = = D x [fito] * ayc * fno — kminn * Br(rﬂni;o) * Xyrc[NO] — >
ot H

* [NO]
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La ecuacion planteada para la cinética de nitrogeno organico, esta formada por tres
términos que engloban los procesos involucrados en su dindmica. El primer término hace
referencia a la influencia del fitoplancton sobre la produccién de nitrdgeno organico en
todas sus formas, aminoacidos, urea, acido Urico, purinas y pirimidinas; el segundo término
describe de forma implicita la influencia de la actividad microbiana sobre el consumo de
nitrogeno organico y su transformacion a nitrdgeno amoniacal; por ultimo, el tercer término
de la ecuacion se refiere al impacto del proceso fisico de sedimentacion del nitrégeno
organico, sobre su concentracion dentro de la zona de estudio, en el Cuadro 8 se resumen

los parametros calculados de Sk yo para cada filtro

Cuadro 8.- Parametros tedricos y calculados para la cinética de degradacién de nitrégeno organico en los FG’s

Valor calculado
Parametro Rango
FG; FG, FG3
D (0,05 —0,20) 0,20 0,20 0,20
Kominn (0,004 — 0,53) 0,53 0,53 0,53
g (T—20) (1,02 — 1,103) 1,03245 1,0449 1,0449
minN
Kmnc (0,001 —0,9) 0,9 0,9 0,7914
Vsno (0,05 —-10,5) 0,1175 0,5 0,5

De los elementos que conforman el primer término de la ecuacion, solo se calibro el
pardmetro D (constante de velocidad de muerte y respiracion del fitoplancton) de acuerdo a
las concentraciones de fitoplancton medidas en los filtros, obteniéndose un valor de
0,20 dia™? para cada filtro, que coincide con el valor maximo del rango tedrico estimado y
con investigaciones hechas sobre modelos matematicos de calidad de aguas y eutrofizacion
en lagos (Jorgensen, 1976; Rodgers y Salisbury, 1981) y sistemas de calidad de agua en
rios y reservorios (Smith, 1978). El parametro D es un valor resultante de la suma de la tasa
de respiracion (r) y la tasa de excrecion o muerte (e,) del fitoplancton, en esta Gltima se
considera a su vez tanto la muerte por depredacion como la descomposicion del
fitoplancton; el valor obtenido es concordante con las condiciones de eutrofizacion que

actualmente presenta el lago L’ Albufera, el cual a pesar de los grandes esfuerzos que se han
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hecho para tratar de reducir sus niveles de concentracion de clorofila a, estos se han
mantenido en una media anual por encima de 100 pg/L durante los ultimos diez afios
(Martin y col, 2013).

Del segundo término de la ecuacion se calibro el parametro k,,;,n (constante de
mineralizacion del nitrdgeno organico), obteniéndose un valor de 0,53 dia™?! para los tres
filtros, valor que se encuentre dentro del rango tedrico establecido en estudios de eficiencia
depurativa hechos en humedales artificiales (Reddy y D’Angelo, 1997; Tanner y col, 2002),
en investigaciones realizadas en modelos de calidad de aguas (Baca y col, 1973) y en
modelos matematicos planteados para estudiar la eutrofizacion de grandes lagos (Di Toro y
Connolly, 1980; Di Toro y Matystik, 1980). La constante de mineralizacion hace referencia
a la actividad de bacterias heterdtrofas sobre todas las formas de nitrégeno organico que
puedan estar presentes en el humedal, estos microorganismos aparte de consumir el
nitrogeno organico para sus funciones metabolicas, son los encargados de la transformacion
de éste en nitrégeno amoniacal, una forma ionizada de nitrogeno y que sirve de sustrato
para otro grupo de bacterias. El valor obtenido para k,,,;,n €n los tres filtros indica una alta
actividad de este grupo de microorganismos, consecuencia del alto contenido de nitrégeno
las aguas que ingresan al Tancat de la Pipa, provenientes del Puerto de Catarroja y el
Barranco del Poyo, y sumado a esto, las condiciones de aireacion, vegetacion y factores
meteoroldgicos, que presenta un humedal de flujo superficial de agua libre, permite el

desarrollo de idoneo de microorganismos.

Otro pardmetro calculado fue la constante de Arrhenius — Van’t Hoff (8,,,;,5) COMO
factor de correccion de temperatura para la mineralizacién del nitrdgeno organico,
obteniendo para cada filtro, valores de 6,,;,y = 1,03245, O0,,iny = 1,0449 Y O,y =
1,0449; en FG,, FG, y FGs, respectivamente. Se obtuvieron valores similares para 6,,;,n
en los tres filtros, encontrandose éstos dentro del rango tedrico reportado en investigaciones
previas (Smith, 1978; Baca y Arnett, 1976; Di Toro y Matystik, 1980; Nyholm, 1978). El
valor més alto de 8,,;,,5 correspondid al calculado para FG, y FG3; donde aparentemente la

temperatura tuvo una mayor influencia sobre la tasa de crecimiento de los microorganismos
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heterdtrofos y en conciencia sobre la velocidad de mineralizacion del nitrégeno organico,
este valor es coincidente con simulaciones hechas en lagos eutrofizados, en donde se
modelaron los ciclos de nutrientes en el cuerpo de agua (Nyholm, 1978), ademas indica que
el efecto de la temperatura sobre los procesos biologicos que ocurren dentro de estos filtros
fue de mayor impacto en FG;, y FG3 que en FG;. Teodricamente la tasa de mineralizacion de
nitrdgeno organico muestra un incremento paralelo al aumento de la temperatura en el
habitat, incluso con temperaturas superiores a los 35 °C (Stanford y col, 1973), el proceso
esencialmente se detiene cuando la temperatura desciende a valores cercanos al punto de
congelacion (Kadlec y Reddy, 2001), ademas la eficiencia de los microorganismos
responsables de la remocion de nitrégeno dentro de un humedal esta estrechamente ligada a
la temperatura, donde ocurre una optimizacion del proceso de degradacién, cuando ésta
supera los 15 °C (Vymazal, 1999; Kuschk y col, 2003), en humedales con macrofitas, la
interaccion combinada de éstas con la temperatura, suele tener un efecto mucho mas
significante sobre la eficiencia de degradacion de nitrogeno (Newman y col,2000; Yang y
col, 2001; Kuschk y col, 2003).

El elemento Xy esta representado por una ecuacion de Monod, la cual indica que
la velocidad de reaccion de ese término esta limitada por la concentracion del sustrato
(fitoplancton) presente, estableciendo una inhibicion competitiva por parte del fitoplancton
sobre la velocidad de mineralizacién del nitrégeno organico. El elemento k,,yc (constante
de semisaturacion para la limitacion de la mineralizacion del nitrégeno organico por parte
del fitoplancton) se consideré como un parametro a calibrar dentro de la ecuacién, para
lograr un mejor ajuste del modelo a los datos experimentales, éste fue de k,,nc = 0,9 para
FG1, FG2 ¥y kpyne = 0,7914, para FGj, coincidiendo dentro de los rangos tedricos
reportados en las literaturas (Di Toro y Connolly, 1980; Di Toro y Matystik, 1980).
Partiendo del principio de que la velocidad de reaccidén en un proceso bioldgico tendera
asintoticamente al valor méximo de su velocidad especifica de reaccion (k,,inn), €ntonces
una constante de semisaturacion para cualquier proceso, estd definida como la
concentracion a la cual la velocidad del proceso es igual a la mitad de su velocidad maxima

de reaccion. Los valores calculados para k,,,yc en cada uno de los filtros, se encuentran por
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encima del valor que dicho pardmetro deberia presentar, segun la definicion de constante de
semisaturacion y de acuerdo a la concentracion de fitoplancton presente en los filtros; por
ende se puede considerar como una situacion limite para dicho proceso, en el cual la
concentracion del sustrato (fitoplancton) es mucho menor al valor de k,,,x¢, por lo tanto la
velocidad de degradacién del sustrato seria directamente proporcional a la concentracion

del mismo.

En el tercer término de Skyo Se calibr6 el parametro Vg, (velocidad de
sedimentacion del nitrégeno orgénico particulado), el cual arroj6 un valor de
0,1175 m/dia para FG; y de 0,5 m/dia, para FG, y FG3, estos dos ultimos coincidiendo
con el valor maximo reportado dentro de su rango tedrico (Tetra Tech, 1976), dicho valor
permite sugerir que las especies de nitrégeno organico presentes en los filtros, son aquellas
de mayor peso molecular tal y como reportan investigaciones hechas en modelado de
procesos bioquimicos en sistemas acuaticos (Chen y Wells, 1976), calidad de agua en rios
(Chen y Wells, 1975) y eutrofizacion en grandes lagos (Jorgersen, 1976). La sedimentacion
es uno de los procesos fisicos de transformacion de nitrogeno, que ocurre naturalmente
dentro de un humedal y que depende de factores como densidad de la particula y la
turbulencia en el cuerpo de agua (Kadlec y Wallace, 2009) y aunque en una magnitud

mucho menor que otros procesos, igual afecta la concentracion de nitrégeno en el medio.

Para evaluar la bondad de ajuste de los datos predichos por los modelos, se propuso
el uso del indice de Eficiencia de Nash — Sutcliffe (NSE) (Nash y Sutcliffe, 1970) y el
indice de Eficiencia Volumétrica (VE) (Criss y Wilson, 2008), estadisticos ampliamente
usados en modelos de calidad de agua, sin embargo, debido a que el indice VE permitio la
calibracion de los parametros en rangos bioldgicamente viables, en contraste con NSE, se
decidio por el uso de VE como indicador de eficiencia. En el Cuadro 9, se presentan los
valores del indice VE para Sgyo €n cada filtro, el valor més alto de VE lo presento la
cinética desarrollada para FG;, indicando que los pardmetros calibrados en dicho filtro
permitieron un mayor ajuste de los datos modelados con respecto a los datos medidos en

campo, a diferencia con los calibrados para FG, y FG3;. De manera general la eficiencia de
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prediccion del modelo en el estudio de la cinética del nitrogeno orgénico fue satisfactoria,

ya que los valores de VE estuvieron entre 0,36 — 0,75.

Cuadro 9.- Valores del indice VE en Skno para los FG’s

Celda O0<VE<I1 Eficiencia
FG1 0,6118 Satisfactoria
FG; 0,4829 Satisfactoria
FGs 0,3800 Satisfactoria

En las figuras 5, 6 y 7, se muestran los gréficos de los datos medidos de nitrogeno
organico en las salidas de cada filtro junto a los datos del nitrégeno organico modelados, en
donde se observa que, tal como ya lo indican los valores de VE calculados, se logra un
mejor ajuste de los datos para FG;, en comparacion para FG, y FGs, donde los datos

predichos se alejan de los datos reales.
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Figura 5.- Gréafica comparativa de datos medidos versus modelados, de nitrégeno organico en el FG1
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Figura 6.- Gréafica comparativa de datos medidos versus modelados, de nitrégeno organico en el FG2
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Figura 7.- Gréfica comparativa de datos medidos versus modelados, de nitrégeno organico en el FG3
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o Nitrégeno amoniacal [NH ]

Nitrificacion — Primera Etapa

La nitrificacion usualmente es definida como la oxidacion biologica del amonio a
nitrato, con nitrito como un intermediario en la secuencia de la reaccién (Hauck, 1984).
Este proceso tipicamente ha sido asociado con bacterias quimioautotréficas, aunque hoy dia
se reconoce que ocurre la nitrificacion heterotréfica con relativa significancia (Paul y Clark,
1996). Es un proceso que ocurre en dos etapas e involucra a principalmente dos tipos de
microorganismos, un grupo de microorganismos que oxida el amonio a nitrito
(Nitrosomonas) y otro grupo que oxida el nitrito a nitrato (Nitrobacter) (Paul y Clark, 1996;
Schmidt y col, 2001; Schmidt y col, 2003); en la primera etapa de la reaccion
estequiométricamente por cada gramo de amonio oxidado, se consumen 3,43 gramos de

oxigeno, cumpliendo con la siguiente ecuacion:

3
NH + 502 —— > NO; +2H* + H,0

Este primer paso, en donde se oxida el amonio a nitrito, es ejecutado estrictamente
por bacterias quimiolitotréficas aerobias estrictas, las cuales son enteramente dependientes
de la oxidacion del amonio para la generacién de energia para su crecimiento (Vymazal,

2007). La ecuacion planteada para la cinética del amonio (Sknm) esta relacionada con

Skno €en dos términos, el primer considera la accion del fitoplancton, en sus procesos de
respiracion y muerte, y el segundo, considera la degradacion y transformacién del nitrégeno
organico, ambos con aportes positivos hacia el calculo de la concentracion de amonio en el
humedal. EI tercer término hace referencia al crecimiento, desarrollo y preferencia de
consumo de sustrato (amonio o nitrato) por parte del fitoplancton, y por ultimo, el cuarto
término involucra la actividad de microorganismos autotrofos sobre la degradacion del
amonio y su transformacion bioguimica a nitrito. En el Cuadro 10, se resumen los
parametros calculados para S, y,+ en cada filtro.

_OINH{] , (r—20)
Sknu} = at D = [fito] * ayc * (1 = fyo) + Kininw * O * Xyrc[NO] — G = FPypy * ayc — knieri

minN

* Q(T_ZO) * Xnir [NHI]

nitri
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Cuadro 10.- Parametros teéricos y calculados para la cinética de degradacién de amonio en los FG’s

Parametro Rango tedrico Valor caleulado

FG; FG; FG;

D (0,05 - 0,20) 0,20 0,20 0,20

Kominn (0,004 — 0,53) 0,53 0,53 0,53
Hr(nTi;usz) (1,02 —1,103) 1,03245 1,0449 1,0449
kmne (0,001 — 0,9) 0,9 0,9 0,7914

G (1,30 — 2,50) 2,50 2,50 2,50
Ko (0,001 — 1,30) 0,8611 0,4719 0,3723

Kpieri (0,003 — 2,15) 3,15* 0,15 0,15
gr(uTt—n?O) (1,02 —1,103) 1,03245 1,05735 1,0449
Kyt (0,25 — 2,50) 2,50 2,50 2,0197

*Fuera de rango

Para los dos primeros términos, los pardmetros fueron calibrados en Sgyo. En el
tercer término, se calibr6 el valor de G (constante de velocidad de crecimiento del
fitoplancton) cuyo valor fue de 2,50 dia™?! para los tres filtros, éste coincide con el valor
maximo tedrico sugerido (Di Toro y Connolly, 1980; Thomann y Fitzpatrick, 1982;
O’Connor y col, 1981) e igualmente coincide con los resultados obtenidos en
investigaciones realizadas sobre la de dinamica de fitoplancton en lagos junto a su relacion
con ciclos de nutrientes (Scavia, 1979; Salisbury y col, 1983; Larsen y col, 1973) y con el
modelado de procesos en calidad de agua en rios (Chen y Wells, 1975). El crecimiento del
fitoplancton se desarrolla en funcion de la temperatura, radiacion solar y disponibilidad de
nutrientes, en cuanto a éstos, los nutrientes que limitan su crecimiento son fésforo,
nitrégeno y carbdn; otros micronutrientes esenciales como hierro, manganeso, azufre, zinc,
cobre, cobalto, molibdeno y vitamina By, también limitan el crecimiento en condiciones de
disponibilidad restringida. La temperatura tiene una influencia directa sobre el crecimiento
y desarrollo del fitoplancton, aunque ésta depende de la especie presente; matematicamente

se consideran tres tipos de funciones para tratar de explicar el impacto de la temperatura
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sobre el desarrollo del fitoplancton: la primera es una relacién lineal entre la velocidad de
crecimiento y la temperatura, donde se establece que la velocidad de crecimiento aumenta
de forma lineal con la temperatura hasta que se alcanza un maximo bioldgico; la segunda es
una curva exponencial de la velocidad de crecimiento basada en la ecuacion de Arrhenius —
Van’t Hoff y la tercera es un curva de respuesta 6ptima, mediante la cual el crecimiento
aumenta hasta una temperatura a partir de la cual disminuye (Martin y Marzal, 1999; Bowie
y col, 1985). Posiblemente, de acuerdo a las condiciones meteoroldgicas que rigen en la
Comunidad Valenciana, el comportamiento de G esté fuertemente ligado al
comportamiento de las variables climéaticas de la regidn, obteniéndose incrementos y
descensos paralelos entre la velocidad de crecimiento del fitoplancton y dichas variables
climaticas, tal comportamiento temporal de G conlleva a un aumento o disminucion, segun
sea el caso, del aporte del fitoplancton sobre la concentracion del nitrégeno amoniacal en el
humedal.

El factor de preferencia por el amonio (FP,+) es un elemento indicativo sobre que

tipo de sustrato (amonio o nitrato) usa el fitoplancton para su crecimiento y desarrollo; en el
calculo de dicho factor se determiné el valor de k,,y (constante de semisaturacion para el
nitrégeno) que al igual que k,,yc Se consider6 como un parametro a calibrar dentro de la
ecuacion, determinandose un valor particular para cada filtro 0,8611 mg/L para FG;,
0,4719 mg/L para FG, y 0,3723 mg/L para FGg; valores que cumplen con el principio
de constante de semisaturacion y que se encuentran dentro de su rango teérico (O’Connor y
col, 1975). El comportamiento de k,,y esta descrito por una disminucién gradual desde
FG; hasta FGs, tendencia esperada para dicho elemento de la ecuacion, ya que la

concentracion de amonio disminuye secuencialmente desde FG; hasta FGg.

Del cuarto término de la ecuacion, se calibré el valor de k,;;; (constante de
nitrificacion del amonio) obteniéndose valores de 3,15 dia™! para FG; y 0,15 dia™! para
FG, y FGs. El valor obtenido para FG; se encuentra por encima del rango tedrico,
sugiriendo una alta actividad de bacterias amonio oxidantes en la zona, como consecuencia

de las condiciones aerobias que presenta un humedal de flujo superficial de agua libre y de
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la concentracion de amonio per se en el &rea, producto tanto de la carga de nitrégeno
amoniacal que entra a los filtros desde L’Albufera como de la actividad de
microorganismos heterotrofos que actuian sobre las diversas especies de nitrégeno organico
y lo transforman en nitrdgeno amoniacal; este valor es coincidente con los rangos de k¢
reportados en otras investigaciones, (0,2 —4,41) dia! (Gowda, 1983); (1,10 —
7,10) dia= (Deb y col, 1983) y con los resultados obtenidos por Wezernak y Gannon,
(1968); Stratton y McCarty, (1969) y Blain, (1969); quienes estudiando las zonas poco
profundas del Rio Clinton, Michigan, desarrollaron uno de los primeros modelos
matematicos para nitrificacion, para el que obtuvieron rangos de k,;.; para la oxidacion
del amonio de entre (3,10 — 6,20) dia™ 1.

Por otro lado, los valores de k,,;;; para FG, y FGg, se encuentran dentro del rango
sugerido para este pardmetro (Chen y Orlob, 1975; Reddy y D’angelo, 1997; Tanner y col,
2002), coincidiendo con los valores de k,;,; reportados por Curtis, (1983) y Ruane y
Krenkel, (1978). El significado bioldgico de k,,;;-; en la primera etapa de la nitrificacion, se
refiere a la accién, sobre el amonio, de bacterias autotrofas (Nitrosomonas) estrictamente
aerobias, que dependen enteramente de la oxidacion de este compuesto para la generacién

de energia necesaria para su crecimiento (Paul y Clark, 1996).

La velocidad de nitrificacion depende de factores ambientales tales como
temperatura, pH, concentracion de sustrato y presencia de compuestos toxicos (Vymazal,
1995); y su cinética posee un grado de limitacion por parte del sustrato, el cual viene
determinado por una constante de semisaturacion, a elevadas concentraciones de sustrato,
se puede llegar a inhibir el desarrollo de este grupo de baterias y en consecuencia la tasa de
nitrificacion (Anthonisen y col, 1976; Vadivelu y col, 2007; Van Hulle y col, 2007),
contrariamente existen estudios en los que las inhibiciones por el sustrato se consideran
despreciables (Hellinga y col, 1999; Volcke, 2006; Moussa y col, 2005). Esta gran
diversidad de resultados se puede deber a diferentes comunidades de bacterias y/o la

aclimatacién de la biomasa a condiciones extremas.
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Otro pardmetro calculado en el cuarto término de la ecuacion, fue la constante de
Arrhenius — Van’t Hoff (6,,;,;) como factor de correccion de temperatura para la oxidacion
del amonio, obteniéndose los valores de 6,,;, = 1,03245 para FG;, 6, = 1,05735
para FG, y 6, = 1,0449 para FG3; encontrandose estos dentro de su rango tedrico
(Smith, 1978). Estudios anteriores, en condiciones climéticas similares a las presentes en el
Parque Natural L’Albufera, reportaron valores de 6,;,; de hasta 1,37 a temperaturas
inferiores a 10 °C (Sutton y col, 1975; Randall y Buth, 1984); valores entre 1,07 — 1,16 en
rangos de temperatura de entre 10 — 15 °C (Willers y col, 1993; Shammas, 1986) y valores
de entre 1,06 — 1,12 en rangos de temperatura de entre 15 — 20 °C (Hutton y LaRocca,
1975; Shammas, 1986). El proceso de nitrificacion es una reaccion notablemente sensible a
la temperatura, cuya tasa de accion cesa cuando la temperatura del habitat aumenta por

encima de los 45 °C.

Debido a que las bacterias amonio oxidantes requieren en el proceso de oxidacion,
una importante cantidad de oxigeno, el efecto de la limitacion del crecimiento debido a una
falta de oxigeno ha sido estudiado ampliamente. El efecto del oxigeno disuelto se ajusta a
una cinética de Monod, que en esta ecuacion se encuentra representado por el elemento
Xuir, la cual indica que la velocidad de reaccion de ese término estd limitada por la
concentracion del oxigeno disuelto presente en el humedal, estableciendo una inhibicion
competitiva por parte del oxigeno sobre la velocidad de oxidacion del amonio. EI elemento
ky;r (constante de semisaturacién para la limitacion de oxigeno para la nitrificacién) se
consideré como un parametro a calibrar dentro de la ecuacion, obteniéndose valores de
2,50mg/L para FG; y FG,, y de 2,0197 mg/L para FG3, valores que se encuentran dentro
del rango de 0,25 — 2,50 mg/L para cultivos de bacterias amonio oxidantes y nitrificantes
(Painter, 1986), arrojando valores concordantes con la concentracion promedio de oxigeno
disuelto presente en los filtros y que de acuerdo a la definicion de constante de

semisaturacion, éste elemento deberia tener.

En el Cuadro 11, se presentan los valores del indice VE para Sy y,+ en cada filtro,

los cuales presentaron magnitudes por debajo de 0,36 en todos ellos, indicando que el
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desempefio del modelo no fue satisfactorio en el estudio del proceso de amonificacion,
debido a que existe una marcada diferencia entre los datos predichos por el modelo y los
medidos en campo, esta deficiencia en el ajuste se puede deber a la amplia variedad de
factores fisicos y bioldgicos, que influyen de manera directa e indirecta en el proceso de
oxidacién de amonio, y que no son del todo considerados en la ecuacion planteada para su
cinética, tales como la volatilizacion del amonio, la consideracion de la fijacion del
nitrbgeno como un aporte positivo a la concentracion de amonio en el medio, la influencia

del pH sobre los procesos, entre otros. La eficiencia del modelo

Cuadro 11.- Valores del indice VE en SkNHj; para los FG’s

Celda 0<VE<I1 Eficiencia
FG1 0,3323 No Satisfactoria
FG; 0,2559 No Satisfactoria
FGs 0,3487 No Satisfactoria

En las figuras 8, 9 y 10, se muestran los gréaficos de los datos medidos de amonio en
las salidas de cada filtro junto a los datos del amonio modelados, en donde se observa para
cada filtro, tal como ya lo indican los valores de VE calculados, la amplia diferencia que

existe entre los datos predichos por la ecuacién y los medidos en campo.
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Nitrificacion — Segunda Etapa

La segunda etapa en el proceso de nitrificacién, la oxidacién del nitrito a nitrato, es
realizada por bacterias quimiolitotréficas facultativas, representadas por bacterias del
género Nitrobacter, las cuales pueden usar compuestos organicos en adicion al nitrito, para
la obtencidon de la energia necesaria para su crecimiento (Vymazal, 2007), en esta segunda
etapa de la reaccion, estequiométricamente por cada gramo de nitrito oxidado, se consumen

1,14 gramos de oxigeno, cumpliendo con la siguiente ecuacion:

1
~o, NO3

NO;
2 T3

La ecuacion planteada para la cinética del nitrito (S,yo>) considera la accion de

2
microorganismos autotrofos nitrito oxidante sobre la degradacion del nitrito y su
transformacion bioquimica a nitrato. En el Cuadro 12, se resumen los parametros

calculados para Sy yo; €n cada filtro.

d[NO5 | _
Sknoy = TZ = —Knitri * egtrf()) * Xnir[NO3Z]
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Cuadro 12.- Parametros tedricos y calculados para la cinética de degradacién de nitrito en los FG’s

. o Valor calculado
Parametro Rango teorico
FG; FG FGs3
kpitri (0,003 — 2,15) 6,61* 6,07* 5,99*
gr(uTt—n?O) (1,02 — 1,103) 1,0449 1,103 1,0449
knir (0,25 - 2,50) 2,50 2,50 2,50

*Fuera de rango

La concentracion de nitrito en el humedal, principalmente viene dada tanto por el
aporte del caudal de entrada a los filtros desde L’ Albufera como de la actividad microbiana
sobre el amonio y su consecuente transformacion a nitrito, este aporte se evidencia en la

estequiometria del tercer y cuarto término de Sy y,+ lo cuales tienen un efecto negativo

(consumo) sobre la concentracion de amonio Yy positivo (produccion) sobre la

concentracion de nitrito.

En la cinética planteada para la degradacién de nitrito, se hace referencia a un unico
término en el que se considera la accion de microorganismos autotrofos (bacterias
quimiolitotroficas facultativas) sobre esta especie de nitrégeno, su uso y consumo por parte
de este grupo de microorganismos y la consecuente transformacion del nitrito a nitrato. De
este término se calibr6 el valor de k,,;;; (constante de nitrificacion del nitrito) arrojando
valores de 6,61 dia™?! para FGy, 6,07 dia~! para FG;, y 5,99 dia™! para FGs, superando en
gran proporcion el rango tedrico propuesto para esta reaccion, pero coincidiendo con los
trabajos del Wezernak y Gannon, (1968); Stratton y McCarty, (1969); Blain, (1969); Deb y
col, (1983) y Koltz, (1982); quienes trabajando en rios y estuarios poco profundos en
Canada y EEUU, zonas con condiciones climaticas similares a L’Albufera, reportaron
valores de k,;,;, para esta segunda etapa de la nitrificacion, de hasta 9,00 dia™?,
concluyendo ademas que la nitrificacion era el mecanismo primario responsable en las

transformaciones de nitrogeno observadas. De igual forma que en las cinéticas anteriores,
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para Siyo; Se calibré la constante de Arrhenius — Van’t Hoff (6y;;) como factor de

correccion de temperatura para la oxidacién del nitrito, obteniéndose valores de 6,,;4; =
1,0449 para FGi, 0, = 1,103 para FG, y 0, = 1,0449 para FGs; encontrdndose
estos dentro de su rango teorico (Smith, 1978), correspondiendo con los valores reportados
en los modelos MIT Nitrogen (Harleman y col, 1977); Bigth New York (O’Connor Yy col,
1981); QUAL — Il (Roesner y col, 1981) y Estuary Potomac (Thomann y Fitzpatrick,
1982); primeros modelos matematicos formulados para el estudio de la cinética de

nitrégeno en rios y estuarios.

De manera similar que la primera etapa de la nitrificacién, las bacterias implicadas
en este proceso requieren una importante cantidad de oxigeno disuelto en el agua para
poder llevar a cabo el proceso de oxidacién del nitrito. El efecto del oxigeno disuelto se

ajusta a una cinética de Monod, que al igual que en Sinu; S€ encuentra representado por el

elemento Xy,r, el cual indica que la velocidad de reaccidn de ese término esta limitada por
la concentracidn del oxigeno disuelto presente en el humedal, estableciendo una inhibicion
competitiva por parte del oxigeno sobre la velocidad de oxidacion del nitrito y afectando de
forma directa la velocidad de degradacion del mismo. El elemento ky,r (constante de
semisaturacion para la limitacion de oxigeno para la nitrificacion) se consider6 como un
pardmetro a calibrar dentro de la ecuacidon, obteniéndose valores de 2,50 mg/L para los
tres filtros, valores que se encuentran dentro del rango de 0,25 — 2,50 mg/L para cultivos
de bacterias amonio oxidantes y nitrificantes (Painter, 1986), correspondiendo con valores
de concentracién promedio de oxigeno disuelto presente en el humedal y que teéricamente

deberia presentar.

En el Cuadro 13, se presentan los valores del indice VE para S,yo; €n cada filtro,
para FG; y FG; el modelo tuvo un desempefio satisfactorio, ya que el valor de VE en cada
uno estuvo en el rango de 0,36 — 0,75, caso contrario ocurrié para FG3 cuyo desempefio se
considerd no satisfactorio, su valor para VE fue inferior a 0,36, indicando diferencias entre

los datos arrojados por el modelo y los medidos en campo, al igual que en la primera etapa
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de la nitrificacion esta deficiencia en el ajuste del modelo, se puede deber a la amplia
variedad de factores fisicos y bioldgicos, que influyen de manera directa e indirecta en el
proceso de oxidacion de nitrito, y que no son considerados en la ecuacion propuesta para el

estudio de su cinética.

Cuadro 13.- Valores del indice VE en SkNOE para los FG’s

Celda O0<VE<I1 Eficiencia
FG, 0,4790 Satisfactoria
FG, 0,4155 Satisfactoria
FG3 0,2386 No Satisfactoria

En las figuras 11, 12 y 13, se muestran los graficos de los datos medidos de nitrito
en las salidas de cada filtro junto a los datos de nitrito predichos por el modelo, en donde se
observa para cada filtro, tal como ya lo indican los valores de VE calculados, existe una

marcada diferencia entre los datos arrojados por la ecuacion y los medidos en campo.
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De manera general el proceso de nitrificacion es influenciado por diferentes
factores, en primer lugar destaca la concentracion de nitrégeno amoniacal y nitrito (Wild y
col, 1971; Sharma y Ahlert, 1977; Bridle y col, 1979), estos son fuentes de energia para las
bacterias que oxidan estas especies de nitrégeno, por ello, junto con la concentracion de
oxigeno disuelto se consideran como los factores limitantes mas importantes en el
crecimiento de estos microorganismos; si sus concentraciones son muy elevadas pueden
llegar a inhibir la actividad de estos microorganismos en el medio, en consecuencia incidir
directamente en la velocidad de reaccién de la nitrificacion (Anthonisen y col, 1976;
Wiesmann, 1994; Vadivelu y col, 2007; Van Hulle y col, 2007), particularmente las
bacterias nitrito oxidantes son mas sensibles que las amonio oxidantes, a los efectos
inhibitorios, consecuencia de la concentracion de estos compuestos en el medio (Vadivelu y
col, 2007; Emérita, 2010); por otra parte la concentracion de oxigeno disuelto es el segundo
factor de importancia que influye sobre la nitrificacion, ya que este grupo de bacterias
requieren una importante cantidad de oxigeno durante el proceso de oxidacion; resulta un
hecho constatado que las bacterias que oxidan amonio tienen una constante de saturacion
diferente que la de las bacterias que oxidan nitrito. Existen estudios que determinan que las
bacterias amonio oxidantes tienen una menor afinidad por el oxigeno que las bacterias
nitrito oxidantes (Hellinga y col, 1998; Pérez — Cafestro, 2004) y otros, que por el
contrario, proponen una constante de afinidad mayor para las nitrito oxidantes (Wiesmann,
1994; Guisasola y col, 2005; Ciudad y col, 2006), pero hay que tener también en cuenta que

elevadas concentraciones de oxigeno pueden llegar a tener un efecto inhibidor.

Otros factores que influencian la nitrificacion son la temperatura, el valor de pH, la
alcalinidad del agua, fuentes inorganicas de carbono, humedad, so6lidos suspendidos y
poblacién microbiana (Wild y col, 1971; Sharma y Ahlert, 1977; Hockenbury y Grady,
1977; Kholdebarin y Oertli, 1977a; Kholdebarin y Oertli, 1977b; Bridle vy col, 1979;
Stenstrom y Poduska, 1980; Quinlan, 1980; Vymazal, 1995). La temperatura Optima para a
nitrificacion en cultivos puros varia en un rango de 20 — 35 °C y en suelos en un rango de
30 — 40 °C, Cooper y col, (1996), sefialan que la temperatura 6ptima de crecimiento para

Nitrosomonas y Nitrobacter son de 5 y 4 °C, respectivamente. En la zona de L’Albufera
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rige un clima estacional, con marcadas diferencias en las temperaturas registradas entre
estaciones, lo que induce una variacion de la velocidad de reaccion junto a la temperatura
provocado por una modificacion generalizada en la velocidad de las reacciones enzimaticas
con esta variable climatica. En época de verano es posible que ocurra muerte de los
microrganismos a altas temperaturas, esto debido a la desnaturalizacion de las proteinas y a
las alteraciones producidas en las membranas lipidicas a esas temperaturas. Caso contrario
sucede en invierno, cuya falta de crecimiento a temperaturas muy bajas se debe a la
reduccion de la velocidad de crecimiento por la reduccion de la velocidad de reaccion y al
cambio de estado de los lipidos de la membrana celular que pasan de ser fluidos a
cristalinos, impidiendo el funcionamiento de la membrana celular. También es importante
destacar que la temperatura tiene un efecto diferente sobre la actividad de las bacterias
amonio oxidantes y nitrito oxidantes. Las amonio oxidantes tienen una mayor tasa de
crecimiento que las bacterias nitrito oxidantes, a una temperatura superior a 15 °C, pero esta
tendencia se invierte a temperaturas inferiores (Hellinga y col, 1998), una alta temperatura
no solamente favorece al crecimiento de las amonio oxidantes, también incrementa la
diferencia entre las tasas de crecimiento de ambas grupos de bacterias (Balmelle, 1992;
Hunik, 1993; Yoo y col, 1999), estas condiciones meteoroldgicas afectan directamente la
tasa de nitrificacion, en sus dos etapas, afectando en consecuencia la oxidacion de amonio y
nitrito, y su aporte en la transformacion a nitrato; provocando una mayor 0 menor

contribucion, de uno u otro grupo de microrganismo, dependiendo de la época del afio.

Por otro lado, se conoce que el proceso de nitrificacion es muy sensible al pH del
medio. Las bacterias autétrofas nitrificantes requieren de un rango determinado de pH para
poder llevar a cabo el proceso de oxidacién de amonio y nitrito en condiciones dptimas. En
la limitacion del crecimiento de las bacterias debido al pH se pueden diferenciar dos causas.
La primera es que el pH afecta directamente a la actividad enzimatica, lo que provoca una
pérdida de actividad en las células, este es debido a la activacion — desactivacion de las
bacterias, relacionado con la inhibicion de los sitios activos de las enzimas por la unién de
iones H* y OH~ (Garcia y Fernandez-Polanco, 1996). La segunda causa es la

concentracion de protones, cuya influencia afecta al equilibrio acido-base de los sustratos
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de ambos grupos de bacterias: NH;/NH; y HNO,/NO; (lo cual puede provocar
inhibicion) y afecta también a la concentracion disponible de HCO3; (fuente de carbono).
Paul y Clark, (1996) reportaron que un valor de pH Optimo podria variar de 6,6 a 8,0, sin
embargo, en sistemas climatizados la nitrificacion podria optimizarse a valores de pH
mucho mas bajos (Cooper y col, 1996). Durante las mediciones realizadas en las tomas de
muestras, el pH reportado estuvo dentro del rango éptimo de actividad, mencionado en la
literatura, variando desde 7,17 a 8,92; lo que sugiere que la estabilidad que presenta dicho
factor, no afectaria de forma significativa el desempefio de la actividad microbiana dentro
del humedal y en consecuencia a la tasa de nitrificacion.

o Nitratos [NO3]

La segunda etapa del proceso biologico de eliminacién de nitrégeno es la
desnitrificacion, es un proceso mediante el cual las bacterias heterotréficas facultativas, en
ausencia de oxigeno, utilizan el nitrato como aceptor de electrones para degradar la materia
organica. De este modo, las bacterias en presencia de una fuente de carbono, reducen el
nitrato a nitrégeno gas dando fin al proceso de eliminacion bioldgica de nitrogeno (Brock,
1994). La reaccién general de desnitrificacion utilizando metanol como fuente de carbono,
se representa a partir de la siguiente ecuacion:

6NO3 + 5CH;0H —— 3N, + 5C0, + 7H,0 + 60H~

La expresion empleada en los modelos de eutrofizacién para el término
fuente/sumidero para los nitratos es Spyo;, dicha expresion esta compuesta de tres
términos, el primero hace referencia a la accion del fitoplancton sobre el consumo de
nitrato, empleando de esta especie de nitrégeno como fuente de energia para llevar a cabo
sus actividades fisiologicas. El segundo término proviene de Syyo; Y hace referencia a la
actividad de bacterias nitrificantes sobre la degradacion del nitrito y su aporte a la
concentracion de nitratos. Por Gltimo, el tercer término implica la actividad de los

microorganismos, principalmente heterotrofos facultativos, responsables de la degradacion
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y consumo de nitrato en los filtros. En el Cuadro 14, se resumen los parametros calculados

para Sy o5 para cada filtro.

a[NO;]

kNO3 = ot

* Xpgnir * [NO3 |

%0 (T-20)

nitri

* Xy * [INHE ] — Kgnie * Q(T_ZO)

dnit

Cuadro 14.- Parametros teéricos y calculados para la cinética de degradacién de nitrato en los FG’s

Parametro Rango tedrico Valor caleulado
FG; FG; FGs
G (1,30 — 2,50) 2,50 2,50 2,50
. (0,001 — 1,30) 0,8611 0,4719 0,3723
kpieri (0,003 — 2,15) 6,61* 6,07* 5,99*
gr(uTt‘n?O) (1,02 —1,103) 1,0449 1,103 1,0449
kit (0,25 - 2,50) 2,50 2,50 2,50
K gnit (0,002 — 1,02) 9,02* 9,02* 6,02*
pr-20 (0,80 — 1,09) 1,037 1,0635 1,09
knos (0,002 — 1,0) 1,0 0,7152 0,5506

*Fuera de rango

En las ecuaciones planteadas para las cinéticas de la amonificacion y nitrificacion,

en sus dos etapas, se calibraron los parametros que forman los dos primeros términos de
Sknos, aqui son expresados de manera que expliquen su influencia sobre la concentracion
de nitratos en el humedal; asi mismo la introduccién del factor de preferencia de consumo
de NH; por parte del fitoplancton en el primer término de SkNOB—, sugiere que el consumo
de nitratos sélo se produzca cuando la concentracién del primero sea suficientemente baja.
Como sustancia disuelta, los nitratos se desplazan entre la columna de agua y el agua

intersticial del sedimento, provocando un flujo cuya direccion dependerd de su

concentracion en ambos medios.
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Para este dltimo término se calibr6 el parametro kg,;; (Constante de
desnitrificacion) arrojando valores de 9,02 dia™! para FG; y FG,, y de 6,02 dia™! para
FGs, valores que exceden en gran proporcion a los limites sugeridos en literatura. La
desnitrificacion comdnmente es definida como un proceso mediante el cual el nitrato es
convertido en nitrégeno gaseoso, bioquimicamente es un proceso bacterial en el cual 6xidos
de nitrogeno sirven como aceptor final de electrones; desde este punto de vista, los valores
obtenidos para kg,;; indican una elevada actividad de microorganismos sobre esta especie
de nitrégeno, favorecida por las condiciones anoxicas, alta disponibilidad de nitrato y
carbdn organico biodisponible. Sin embargo, se sabe que este pardmetro es afectado por
factores a diferentes escalas; a nivel de proceso la actividad bacteriana esta influenciada
directamente por la temperatura y las condiciones redox. A su vez estos factores de proceso
pueden ser afectados por factores a nivel del humedal, tales como flujo de agua, carga de
nutrientes y la comunidad de plantas que se hayan desarrollado en él. Finalmente el
humedal esta influenciado por factores a nivel de ecosistema, tales como el clima y el uso
de la tierra (Bastviken, 2006).

Otro parametro calibrado fue la constante de Arrhenius — Van’t Hoff (84,;:) como
factor de correccion de temperatura para la desnitrificacion, obteniendo 6,,;; = 1,037 para
FG1, O4nir = 1,0635 para FG, y 04, = 1,09 para FGgs, valores que se encuentran dentro
del rango tedrico que se ha registrado para este pardmetro y coindice con los datos
reportados por Baca y Arnett, (1976); en su modelo limolégico para lagos eutrofizados; al
igual que Di Toro y Connolly, (1980) en su modelo matematico para calidad de agua en
grandes lagos y Thomann y Fitzpatrick, (1982) en su modelo matematico para el estudio de

la eutrofizacion del estuario Potomac, Montana, EEUU.

La disminucién del contenido de nitrato en la columna de agua, esencialmente se
debe a su consumo como nutriente por parte del fitoplancton y al proceso de
desnitrificacion, este ultimo esta limitado por la presencia de oxigeno disuelto en el agua.
La forma de expresar esta dependencia es mediante una ecuacion de Monod, representado

en la ecuacion de Siyo; por el elemento Xppy;r, €l cual tedricamente sugiere una
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inhibicion no competitiva por parte de la concentracion de oxigeno disuelto en el agua
sobre la degradacion del nitrato; la constante de inhibicidn en X,gyr €sta representado por
kyo; (constante de Michaelis para la desnitrificacion), el cual se consider6 como un
parametro a calibrar en cada uno de los filtros, arrojando valores de kyo; = 1,0 mg/L
para FGy, kyo; = 0,7152 mg/L para FG; y kyo; = 0,5506 mg/L para FGs, valores que
se encuentran dentro del rango tedrico que se ha descrito para dicho parametro, y que en
cuyo comportamiento se observa que kyo; disminuye gradualmente desde FG; hasta FGs,
indicando que el efecto inhibitorio de la concentracion de oxigeno disuelto sobre la

desnitrificacién es menor desde FG; hasta FG3, comportamiento que teGricamente sugiere

un posible aumento de la influencia de otros factores que afectan dicho proceso.

En el Cuadro 15, se presentan los valores del indice VE para Syyo; en cada filtro, al

igual que en la segunda etapa de la nitrificacién, para FG; y FG, el modelo tuvo un
desempefio satisfactorio, ya que el valor de VE en cada uno estuvo en el rango de 0,36 —
0,75, caso contrario ocurrié para FG3 cuyo desempefio se considerd no satisfactorio, su
valor para VE fue inferior a 0,36, indicando diferencias entre los datos arrojados por el
modelo y los medidos en campo, de manera similar que en las cinéticas anteriores esta
deficiencia en el ajuste del modelo, se puede deber a la amplia variedad de factores fisicos
y bioldgicos, que influyen de manera directa e indirecta en el proceso de oxidacion de
nitrato, y que no son considerados en la ecuacion.

Cuadro 15.- Valores del indice VE en SkNog para los FG’s

Celda O0<VE<1 Eficiencia
FG, 0,4513 Satisfactoria
FG, 0,4041 Satisfactoria
FG; 0,3451 No Satisfactoria

En las figuras 14, 15 y 16, se muestran los graficos de los datos medidos de nitrato
en las salidas de cada filtro junto a los datos predichos por el modelo, en donde se observa

para cada filtro, tal como ya lo indican los valores de VE calculados, existe una marcada
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ecuacion y los medidos en campo, dicha
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Figura 14.- Gréfica comparativa de datos medidos versus modelados, de nitratos en el FG1
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Figura 15.- Gréafica comparativa de datos medidos versus modelados, de nitratos en el FG2
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Figura 16.- Gréafica comparativa de datos medidos versos modelados, de nitratos en el FG3
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CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES

Los procesos Y las variables consideradas en las ecuaciones planteadas por Martin y
Marzal, (1999) para el estudio de la cinética de nitrogeno y aplicadas en el Tancat de la
Pipa, permitieron explicar un buen porcentaje de los datos medidos en cada uno de los
filtros, con diferentes niveles de adaptacion para cada uno de ellos. De manera general la
eficiencia promedio del modelo puede considerarse como satisfactoria, pero en gran
medida, mejorable. La cinética del nitrogeno organico fue la que menor diferencia arrojé

entre los datos medidos y los datos predichos por el modelo.

El nitrégeno organico, en todas sus formas, participa en una serie de procesos
biolégicos involucrados con su consumo Yy utilizacién por parte del fitoplancton y las
macrofitas; de igual forma ocurren procesos fisicos como resuspension, adsorcion y
difusion, que repercuten de manera directa e indirecta, en la concentraciéon del nitrégeno
organico en el cuerpo de agua y que no son considerados dentro la ecuacion planteada para
el estudio de su cinética; posiblemente la inclusién de un factor de bioacumulacion por
parte de las macrofitas, junto con la consideracion de los procesos fisicos que influyen de
una manera mas directa sobre la concentracién del nitrégeno organico en todas sus formas,
permita aumentar la bondad de ajuste del modelo con respecto a los datos tomados en

campo.

La cinética de nitrificacién fue la que menor ajuste tuvo a los datos teéricos, como
es evidente, existen un sinnumero de procesos Yy factores, que al igual que en la cinética del
nitrégeno organico, no son considerados para explicar la nitrificacion y que, en mayor o
menor grado, directa o indirectamente, repercuten sobre la concentracion de estas especies
de nitrégeno en el cuerpo de agua, sin duda alguna, para obtener un mejor ajuste del
modelo, es necesario la inclusion de estos factores a dicha ecuacion. De la misma forma en
que el pH o la temperatura afectan positiva o negativamente al crecimiento de las bacterias,
segun el valor de estos parametros en el medio, el efecto de sustancias toxicas sobre las

bacterias amonio oxidantes y nitrito oxidantes depende de la concentracion de las mismas y
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del tiempo de exposicion de las bacterias a éstas. Las mas estudiadas en el dmbito de
calidad de aguas son: tiourea, cianuro, fenoles, anilina (efecto importante sobre las
Nitrosomonas), clorato y cianato (mayor toxicidad sobre Nitrobacter). Ademas los
compuestos organicos (proteinas, aminas y taninos) pueden también inhibir la actividad de
las bacterias autétrofas nitrificantes (Emérita, 2010). Aunque no se identifican ni
cuantifican sustancias toxicas durante los muestreos, seria interesante estudiar la presencia
de sustancias organicas e inorganicas que puedan afectar de forma significativa el
desempefio de las bacterias implicadas en los procesos de degradacion de nitrégeno; en el
desarrollo y crecimiento de las macrofitas, y en general a aquellas sustancias que puedan

influir sobre el desempefio del humedal como un sistema natural de depuracion de aguas.

Vale la pena destacar la participacion de microorganismos heterétrofos en la
nitrificacion, éstos son conocidos por ser capaces de producir nitrato tanto de fuentes
orgénicas como inorganicas, y debido a que también pueden ser desnitrificadores,
comuUnmente se desestima la significancia de su papel sobre la nitrificacion en medios
naturales (Focht y Verstraete, 1977; Paul y Clark, 1996); pero se hace necesario estudios
mas precisos sobre la participacion de estos microorganismos en las reacciones de

degradacidn de nitrégeno, a fin de poder establecer su aporte real en la cinética.

De igual manera, es importante considerar el papel de la vegetacion en los procesos
de nitrificacion y desnitrificacién, ya que en un humedal las plantas pueden jugar un papel
importante en la remocién total de nitrégeno. Los humedales plantados con macrofitas han
mostrado tener una mayor remocion de nitrato en comparacion con los que carecen de ellas
(Bachand y Horne, 2000; Lin y col, 2002). Se ha demostrado también que la vegetacion
puede afectar de muchas formas a la poblacion de bacterias nitrificantes y desnitrificantes;
ésta es el principal proveedor de materia organica, que es directamente usada como fuente
de carbono y energia por microorganismos heterotrofos. Por otro lado, las macrofitas
pueden incrementar las concentraciones de oxigeno en el agua y asi crear condiciones no
favorables para la desnitrificacion (Nielsen y col., 1990; Toet y col., 2005), pero

contrariamente favorables para la nitrificacion.
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La consideracion del aporte de las macrofitas en la cinética del nitr6geno, deberia
diferenciar sobre el tipo de vegetacion que se ha desarrollado en el humedal, puesto que
durante las horas de luz las plantas sumergidas pueden liberar oxigeno al agua a través de
su fotosintesis, mientras que las plantas emergentes pueden transportar oxigeno a través de
sus tejidos vasculares hasta el rizoma y las raices, que eventualmente puede difundir al
sedimento o al agua (Reddy y col., 1989), antagénicamente ocurre durante las horas de
oscuridad, cuando se lleva a cabo el proceso de respiracion, donde fisiolégicamente las
plantas consumen oxigeno, afectando directamente la concentracion de éste en el humedal

y en consecuencia a los procesos en los cuales el oxigeno participa.

El patron climético estacionario del Mediterraneo, repercute directamente sobre los
procesos bioldgicos que ocurren en el Tancat de la Pipa; por ende el estudio de estos
procesos junto con la aplicacion del modelo en cada estacion climética, permitiria un mayor
entendimiento sobre el comportamiento de la cinética del nitrdgeno de acuerdo a la época
del afio, ademas de que se podria determinar con mayor exactitud la influencia de variables
climaticas como temperatura y humedad relativa, sobre las tasas de mineralizacion,
amonificacion, nitrificacion y desnitrificacion, y en consecuencia tener una perspectiva mas

detallada de la eficiencia de este humedal como sistema depurativo.

Por ultimo, la consideracién, segin sea pertinente, de procesos fisico — quimicos
como la volatilizacién del amonio, la nitrato amonificacién, la fijacién de nitrogeno como
proceso de conversion de nitrogeno gaseoso a amonio, la adsorcion y oxidacion anaerébica
del amonio; como parte de la dindmica natural del nitrégeno en el humedal, conllevaria a
un mayor ajuste del modelo al desempefio real del sistema. Finalmente se puede decir que
la cinética del nitrégeno, planteada por Martin y Marzal, (1999), es un modelo apropiado
para explicar dicha dinamica, con una eficiencia mejorable, considerando la inclusion

sistematica de los diferentes factores biologicos que influyen sobre el nitrégeno.
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