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Resum

La consolidaci6 d’un model intensiu per a la ramaderia comporta la necessitat d’aplicar
estratégies de gestid6 optimitzades. En relacid a les dejeccions del bestiar, la gestié cal
fonamentar-la en tres punts basics: la minimitzaci6 en origen, la planificacio de la fertilitzacio
del sol i la implementacid de tecnologies de tractament complementaries. Tot i que ¢és
possible adoptar diferents criteris com a limitant en el moment de planificar la gestié de fems
1 purins, el nitrogen acostuma a ser el més important. El proposit d’aquesta tesi doctoral és
aprofundir en I’estudi de tractaments que permetin afrontar un problema d’excedent de
nitrogen derivat de la generacidé de purins. Concretament, s’emfatitza en la caracteritzacio de
processos biologics relacionats amb 1’eliminacié de nitrogen, utilitzant la modelitzacid
matematica com a eina basica de treball. Dues alternatives han estat considerades: i) el procés
de nitrificacio-desnitrificacio (NDN) implementat en un reactor discontinu seqiiencial (SBR),
i i) el procés SHARON (nitritacié parcial en un quimiostat aerobi) combinat amb el procés
Anammox (oxidacié anaerobia de I’amoni), una alternativa de tractament en principi més
sostenible que 1’anterior actualment en incipient fase de desenvolupament.

S’ha desenvolupat un model matematic per tal de simular el procés biologic de NDN,
incloent a més, fenomens de precipitacio de sals i1 de transferéncia liquid-gas. Per fer-ho, s’ha
considerat al pH com a variable d’estat, doncs la seva dinamica afecta a 1’equilibri quimic, la
disponibilitat de substrats per al creixement de la biomassa i els possibles fenomens
d’inhibicio. Aquest plantejament ha habilitat I’establiment d’un model suficientment flexible
per tal d’adaptar-se a un ampli rang de carrega nitrogenada. La implementaci6é informatica
s’ha dut a terme utilitzant el llenguatge de programacié Fortran. El calibratge del model
aplicat al tractament de fracci6 liquida de purins s’ha efectuat utilitzant técniques
respiromeétriques. Una analisi de sensibilitat prévia ha permes identificar aquells parametres i
processos amb major influéncia en la resposta del model i, per tant, orientar el disseny
experimental. Una vegada en disposici6 del model calibrat, s’ha realitzat un estudi
d’optimitzacio del cicle de tractament del SBR operat amb el proposit d’eliminar nitrogen.
Finalment, la bondat d’aquestes previsions ha estat validada experimentalment.

Una versio simplificada del model inicial ha permes simular el procés SHARON. S’ha
realitzat una primera estimacid de parametres cinetics utilitzant dades experimentals
historiques obtingudes en un bioreactor alimentat amb un substrat sintétic. En base a les
previsions del model, s’ha discutit sobre I’efecte de determinats parametres en les
caracteristiques de DI’efluent del tractament, concretament en la relacid nitrit/amoni. Sera
aquesta proporcid entre ambdues formes nitrogenades la que determinara 1’aptitud de
I’efluent SHARON per ser sotmes a un posterior procés Anammox.

Com a conclusié general, cal considerar la modelitzaci6 matematica com a una eina
fonamental per tal de desenvolupar estratégies optimitzades de gestio de dejeccions
ramaderes basades en I’eliminacié de nitrogen. El procés convencional de nitrificacio-
desnitrificaci6 implementat en sistemes discontinus tipus SBR representa una alternativa
madura per tal de donar soluci6 a situacions d’excedent de nitrogen vinculades a la gestid
dels purins. Els requeriments energetics relacionats amb 1’aeracidé son, pero, el principal
limitant en quant a una major implementacio. Nous desenvolupaments biotecnologics en
principi més eficients energéticament, com ¢€s el cas del procés SHARON-Anammox, podrien
desplagar en un futur proper el procés tradicional de NDN sempre i quan premisses com
robustesa, flexibilitat o senzillesa siguin garantides.



Resumen

La consolidacion de un modelo intensivo para la ganaderia comporta la necesidad de aplicar
estrategias de gestion optimizadas. En relacion a las deyecciones del ganado, la gestion debe
fundamentarse en tres puntos basicos: la minimizacién en origen, la planificacion de la
fertilizacion del suelo y la implementacion de tecnologias de tratamiento complementarias.
Aunque es posible adoptar diferentes criterios como limitante en el momento de planificar la
gestion de estiércoles y purines, el nitrégeno acostumbra a ser el més importante. El proposito
de esta tesis doctoral es profundizar en el estudio de tratamientos que permitan afrontar un
problema de excedente de nitrégeno derivado de la generacion de purines. Concretamente, se
enfatiza en la caracterizacion de procesos bioldgicos relacionados con la eliminacion de
nitrogeno, utilizando la modelizacion matematica como herramienta bésica de trabajo. Dos
alternativas han sido consideradas: i) el proceso de nitrificacion-desnitrificacion (NDN)
implementado en un reactor discontinuo secuencial (SBR), y ii) el proceso SHARON
(nitritacion parcial en un quimiostato aerobio) combinado con el proceso Anammox
(oxidacion anaerobia del amonio), una alternativa de tratamiento en principio mas sostenible
que la anterior actualmente en incipiente fase de desarrollo.

Se ha desarrollado un modelo matematico que ha permitido simular el proceso bioldgico de
NDN, incluyendo ademas, fendmenos de precipitacion de sales y de transferencia liquido-
gas. Para hacerlo, se ha considerado al pH como variable de estado, pues su dindmica afecta
al equilibrio quimico, la disponibilidad de sustratos para el crecimiento de la biomasa y los
posibles fendmenos de inhibicion. Este planteamiento ha habilitado el establecimiento de un
modelo suficientemente flexible como para adaptarse a un amplio rango de carga
nitrogenada. La implementacion informatica se ha realizado utilizando el lenguaje de
programacion Fortran. La calibracion del modelo aplicado al tratamiento de fraccion liquida
de purines se ha efectuado utilizando técnicas respirométricas. Un analisis de sensibilidad
previo ha permitido identificar aquellos parametros y procesos con mayor influencia en la
respuesta del modelo y, por lo tanto, orientar el disefio experimental. Una vez en disposicion
del modelo calibrado, se ha realizado un estudio de optimizacion del ciclo de tratamiento del
SBR operado con el proposito de eliminar nitrogeno. Finalmente, la bondad de estas
previsiones ha sido validada experimentalmente.

Una version simplificada del modelo inicial ha permitido simular el proceso SHARON. Se ha
realizado una primera estimacion de parametros cinéticos utilizando datos experimentales
historicos obtenidos en un birreactor alimentado con sustrato sintético. En base a las
previsiones del modelo, se discute sobre el efecto de determinados pardmetros en las
caracteristicas del efluente del tratamiento, concretamente en la relacion nitrito/amonio. Sera
esta proporcion entre las dos formas nitrogenadas la que determinara la aptitud del efluente
SHARON para ser sometido a un posterior proceso Anammox.

Como conclusion general, debe considerarse la modelizacion matematica como una
herramienta fundamental para desarrollar estrategias optimizadas de gestion de deyecciones
ganaderas basadas en la eliminacion de nitrégeno. El proceso convencional de nitrificacion-
desnitrificaciéon implementado en sistemas discontinuos tipo SBR representa una alternativa
madura para dar solucidn a situaciones de excedente de nitrégeno vinculadas a la gestion de
los purines. Los requerimientos energéticos relacionados con la aireacién son el principal
limitante en cuanto a una mayor implementacion de esta tecnologia. Nuevos desarrollos
biotecnoldgicos mas eficientes energéticamente, como es el caso del proceso SHARON-
Anammox, podrian desplazar en un futuro proximo el proceso tradicional de NDN siempre y
cuando premisas como robusteza, flexibilidad o sencillez sean garantizadas.



Abstract

The consolidation of an intensive model for livestock farming calls for the application of
optimized management strategies. As far as livestock waste is concerned, management
should be based on three main aspects: on-site minimization, land fertilization planning and
the implementation of complementary treatment technologies. Although various criteria may
be considered as limiting when planning manure and slurry management, nitrogen is usually
considered the most important. The aim of the present dissertation was to study different
treatment options for tackling the problem of nitrogen surplus derived from slurry generation.
It was specifically emphasised the characterization of biological processes related to nitrogen
removal, using modelling as basic working tool. Two main alternatives were considered: i)
the nitrification-denitrification (NDN) process using a sequencing batch reactor (SBR), and
i) the SHARON process (partial nitritation in an aerobic chemostat) coupled with the
Anammox process (anaerobic ammonium oxidation), a treatment alternative that is, at least in
principle, more sustainable than the previous, but which is currently still at an incipient stage
of development.

A mathematical model was developed, which allowed to simulate the biological process of
NDN also taking into consideration salt precipitation and liquid-gas transfer phenomena. pH
was considered state variable due to its effects on chemical equilibrium reactions, substrates
availability for biomass growth and potential inhibition phenomena. This approach enabled to
establish a model that was sufficiently flexible for application to a wide range of nitrogen
loading rates. Computations were made using the Fortran programming language.
Respirometric techniques were used for model calibration when treating liquid fraction of pig
slurry. Sensitivity analysis helped to identify the parameters and processes with greater
influence on the response of the model and, consequently, on the orientation of subsequent
experimental designs. Once the calibrated model was available, an optimization study of the
SBR cycle was conducted. Finally, the goodness of the model was experimentally validated.

A simplified version of the initial model was constructed in order to simulate the SHARON
process. A preliminary estimation of kinetic parameters was performed using historical
experimental data obtained from a bioreactor fed with a synthetic substrate. The effects of
certain parameters on the characteristics of treated effluent were subsequently discussed
based on predictions made by the model, particularly focussing on the nitrite/ammonium
ratio. This proportion between the two forms of nitrogen will determine the suitability of the
SHARON effluent for a subsequent Anammox process.

As general conclusion, mathematical modelling should be considered as a key tool for
developing optimized livestock waste management strategies based on nitrogen removal.
Conventional nitrification-denitrification process implemented in discontinuous SBR type
systems represents a mature alternative for solving situations of nitrogen surplus derived from
slurry management. However, the energy requirements associated with the aeration are the
main limitation to a wider implementation of this technology. New, and more energy
efficient, biotechnological developments such as the SHARON-Anammox process could
replace the traditional NDN process in the near future if considerations like robustness,
flexibility and simplicity can be ensured.



Streszczenie

Wzmocnienie intensywnego modelu hodowli trzody chlewnej wymaga zastosowania
optymalnych strategi zarzadzania. Zarzadzanie odpadami towarzyszacymi hodowli trzody
chlewnej powinno by¢ oparte na trzech gléwnych aspektach: minimalizacji w miejscu
powstania, planowaniu nawozenia gleby i1 zastosowaniu komplementarnych rozwiazan
technicznych. Mimo, iz przy planowaniu ograniczenia ilo$ci obornika rézne kryteria moga
by¢ brane pod uwagg, to azot zwykle odgrywa gléwna rolg. Celem niniejszej rozprawy
doktorskiej jest przestudiowanie rozwiazan, ktoére pozwola stawi¢ czoto problemowi
nadmiaru azotu powstatego przy produkcji obornika. Potozono w niej nacisk na modelacje
matematyczne, ktore zostaly uzyte do charakteryzacji biologicznego procesu usuwania
azotu. Wzigto pod uwage dwie alternatywy: 1) nitryfikacja-denitryfikacja (NDN), proces
wykorzystujacy sekwencyjne reaktory porcjowe (SBR), oraz ii) proces SHARON (cze$ciowa
nitrytacja w chemostacie tlenowym) razem z poczatkowym procesem Anammox (beztlenowe
utlenianie amonu), ktéry jest zastosowaniem alternatywnym, w zasadzie bardziej
zrbwnowazonym niz poprzednie, ale obecnie bgdacym w poczatkowej fazie rozwoju.

Zostat rozwinig¢ty matematyczny model, ktory umozliwit symulacj¢ biologicznego procesu
NDN, wiaczajac w to takze wytracanie si¢ soli oraz fenomen przemiany plynu w gaz.
Czynnik pH zostat okreslony jako stale zmienny z powodu jego wptywu na stan réwnowagi
chemicznej reakcji, na dostgpnos$¢ substratdéw dla rozwoju biomasy oraz na potencjalny
fenomen zachamowania. To podej$cie umozliwito ustalenie modelu, ktéry byt wystarczajaco
elastyczny aby moc go zastosowa¢ do szerokiej rangi rozpigtosci zatadunku nitrogenu.
Zastosowanie komputerowe zostalo przeprowadzone przy uzyciu jezyka programujacego
Fortran. Do uzyskania wzoru modelu, aplikowanego do traktowania frakcji ptynnej odchodu
wieprzowego, zostaly uzyte techniki respirometryczne. Analiza czulo$ci pomogla w
identyfikacji tych parametrow 1 procesow, z wyzszym wptywem na odpowiedz modelu, i
konsekwentnie na kierunek kolejnych eksperymentow. Kiedy juz ustalono model wzorcowy
zaczeto przeprowadzacé optymalizacje cyklu SBR, ktorego celem byta oczywiscie eliminacja
nitrogenu. Na koncu, prawidtowos$¢ tych symulacji zostata potwierdzona eksperymentalnie.

Na potrzeby symulacji procesu SHARON zostala stworzona uproszczona wersja
poczatkowego modelu. Wstgpna ocena parametréw kinetycznych zostata przedstawiona przy
uzyciu historycznych danych eksperymantalnych uzyskanych z bioreaktora z syntetycznym
substratem. W oparciu na przewidywaniach modelu dyskutuje si¢ na temat wptywu pewnych
parametroOw na wlasciwosci oczyszczania sciekow, konkretnie w relacji do wspdtczynnika
azotyn/amon. Ta proporcja pomigdzy dwoma formami nitrogenu zdeterminowata stosownos¢
procesu SHARON dla kolejnego procesu Anammox.

Podsumowujac, matematyczny model powinien byc uwazany jako kluczowy $rodek do
optymalizacji strategii zarzadzania odchodami opartymi na usuwaniu azotu. Konwencjonalne
procesy NDN, oraz czg$ciowo te ktére zostaly zastosowane w systemie SBR reprezentuja
dojrzata alternatywe rozwiazania kwesti nadmiaru azotu. Glownym ograniczeniem w
szerszym zastosowaniu tej technologii sa wymagania energetyczne zwiazane z
napowietrzaniem. Nowe rozwiazania biotechnologiczne, ktére sa bardziej energooszczedne,
takie jak proces SHARON-Anammox moga w bliskiej przyszlosci zastapi¢ tradycjonalny
proces NDN zakladajac, iz zostana zapewnione takie koncepcje jak krzepkos¢, elastycznosé
oraz przejrzystosc.
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INTRODUCCIO

Les activitats ramaderes poden produir diferents tipologies de residus, tant organics com
inorganics, tot i que son els organics els que es produeixen en major quantitat. La primera
actuacio a planificar, en relacio a la seva gestio, €s la minimitzacio en origen. Tant a nivell
economic com ambiental, sempre sera més interessant aquesta actuacid que no altres
posteriors de tractament i valoritzacid. Una vegada assegurat un pla efectiu de reduccio en la
produccio, és necessari prendre decisions sobre la gestid i el tractament. En ocasions, aquesta
gestid/tractament no pot ser assumida pel propi ramader, essent llavors necessari transferir-la
a un gestor autoritzat de residus. Quan la gestié d’aquests residus no es realitza de forma
correcta poden produir-se episodis greus de contaminacio.

Agricultura i ramaderia han estat activitats complementaries durant molts anys. En aquesta
conjuntura, les dejeccions del bestiar son un recurs valuds per tal d’adobar la terra alhora que
la seva aplicacio al sol permet tancar el cicle de la matéria. La profunda transformacid
experimentada pel sector agropecuari en les darreres décades ha comportat I’aparicié d’una
ramaderia industrial deslligada de I’activitat agricola. Amb la intensificacié de la produccio
s’accentua la necessitat d’una correcta gestio de les dejeccions per tal d’evitar que aquestes
esdevinguin un problema mediambiental. Encara que I’actuacio a prioritzar continui essent la
seva utilitzacié com a fertilitzant d’acord amb les necessitats dels cultius, varis factors poden
fer recomanable un tractament.

A Catalunya (aixi com a la resta d’Espanya), avui, els nitrats son considerats el compost més
problematic. Com a consequéncia de la seva elevada solubilitat, aquest i0 pot ser rentat del
sol amb facilitat, essent arrossegat fora de la zona accessible per a les arrels dels cultius,
contribuint a la contaminacié d’aigiies subterranies. Es per aquesta rad que la legislacié actual
esta molt focalitzada en aquest problema i els plans de gestié s’han de realitzar en base al
balan¢ de nitrogen. EI Manual del Codi de Bones Practiques Agraries en relacio amb el
Nitrogen (http://www.gencat.net/darp/c/camp/nitrogen/doc/cnitro01.pdf) n’és la guia basica
de treball. EI present treball s’emmarca en la necessitat de trobar i caracteritzar estratégies de
tractament valides per tal de donar resposta a un problema d’excedent de nitrogen derivat de
la generacio de purins.

En relaci6 amb un determinat procés, la modelitzaci6 matematica permet integrar el
coneixement alhora que estructurar la seva complexitat. Mitjancant la modelitzacio és
possible provar hipotesis, establir relacions entre variables, avaluar resultats experimentals,
preveure situacions, aprendre i comunicar utilitzant un llenguatge comu, entrenar operadors i
usuaris i, en definitiva, dissenyar estrategies optimitzades de tractament.

En aquesta tesi doctoral s’aborda I’estudi en detall de processos biologics relacionats amb
I’eliminacid de nitrogen, utilitzant la modelitzacid6 matematica com a eina de treball. Dues
alternatives tecnologiques han estat considerades. D’una banda el procés de nitrificacio i
desnitrificaci6 (NDN) implementat en un reactor discontinu seqiencial (SBR - Sequencing
Batch Reactor), de I’altra el procés SHARON-Anammox®, un alternativa de tractament a
priori més sostenible que I’anterior, actualment en fase de desenvolupament.

! SHARON: Single reactor High activity Ammonia Removal Over Nitrite
Anammox: ANaerobic AMMonium OXidation
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OBJECTIUS DE LA TESI

L’objectiu general d’aquesta tesi és I’estudi de processos d’eliminacid biologica de nitrogen
en I’ambit del tractament de fraccio liquida de purins utilitzant la modelitzacié matematica
com a eina basica de treball. Aquest objectiu general es concreta en els segiients objectius
particulars:

1. Desenvolupar i implementar un model matematic per tal de simular el tractament de NDN.
El model haura de ser suficientment flexible per tal d’adaptar-se a un ampli rang de
carrega nitrogenada. Per aconseguir-ho, caldra considerar el pH com a variable dinamica
del model aixi com incloure fenomens de precipitacio de sals i de transferencia liquid-gas.
Inicialment, es considerara un reactor SBR com a sistema de tractament.

2. Aplicacio del model al tractament de la fraccio liquida de purins en un SBR. Caldra
dissenyar i construir una unitat experimental a escala laboratori formada per un reactor
SBR i un respirometre que permeti calibrar el model. Per identificar aquells parametres i
processos amb major influéncia en la seva resposta es preveu realitzar una analisi de
sensibilitat prévia. Amb el model calibrat es realitzara un estudi d’optimitzacio del cicle de
tractament i, finalment, es validara experimentalment la bondat de les previsions.

3. Aplicacio del model al procés de nitritacio parcial en un quimiostat (SHARON). Es preveu
realitzar una primera estimacié de parametres utilitzant dades historiques aixi com
I’avaluacid del procés en base a simulacions numerigues.

DESCRIPCIO DEL DOCUMENT

Aqguest document s’estructura en sis capitols, breument descrits a continuaci6. Aquests
capitols s’han estructurat buscant la maxima autonomia. Es per aquest motiu que, en cada
capitol (1-5) es plantegen objectius, es desenvolupen continguts, es sintetitzen conclusions i
es detallen les referéncies bibliografiques citades. L’ idioma emprat per a la redaccio ha estat
el catala a excepcid del capitol 5, en el que s’ha utilitzat I’angles aprofitant que els seus
continguts han estat ja publicats en format article en dues revistes cientifiques diferents
d’ambit internacional.

Capitol 1. En aquest capitol es dona una visi6 introductoria sobre la problematica relativa a la
gestié i el tractament dels residus organics d’origen ramader, i es discuteixen breument
diferents possibilitats de tractament. En aquest context, el treball se centra en els processos
biologics d’eliminacid de nitrogen i en especial en el procés combinat de NDN implementat
en sistemes discontinus del tipus SBR, inclosa la via nitrit. Es realitza una extensa revisio
bibliografica d’experiéncies previes d’aplicacio d’aquesta tecnologia al tractament de fraccid
liquida de purins. Aixi mateix, també es fa referéncia al nou procés combinat totalment
autotrofic SHARON-Anammox. Finalment, es revisen breument els models existents en la
bibliografia i que serviran com a base per al desenvolupament d’un nou model matematic en
el Capitol 2 d’aquesta tesi.

Capitol 2. S’hi desenvolupa el MONPURDIS (MOdel per a I’eliminacié biologica de

Nitrogen de la fraccié liquida de PURIins inDIStintament de la carrega aplicada), model
matematic per tal de simular el tractament de la fraccio liquida de purins (FLP) orientat a

3



Prefaci

I’eliminacié de nitrogen mitjangant NDN i amb capacitat per adaptar-se a un ampli rang de
carrega nitrogenada. EI model inclou processos biologics d’hidrolisi, creixement i lisi (10),
quimics de precipitacio (4) i fisics de transferencia de massa (4). EI model desenvolupat sera
capac¢ de predir I’evolucié dinamica del pH, variable que afecta a I’equilibri quimic, la
disponibilitat de substrats i fenomens d’inhibicid. La bondat de I’algorisme per al calcul del
pH sera contrastada experimentalment.

Capitol 3. En aquest capitol es descriu la unitat experimental construida a escala laboratori,
formada per un reactor SBR i un respirometre, totalment automatitzada, i que sera utilitzada
per tal de calibrar i validar el model MONPURDIS. El reactor SBR operara amb el proposit
d’eliminar nitrogen de FLP d’origen porci mitjancant NDN. També es defineixen els metodes
analitics a utilitzar per a la caracteritzacid de substrats i s’estableixen els protocols
respirometrics necessaris per al calcul de parametres del model.

Capitol 4. Mitjancant I’analisi de sensibilitat s’identifiquen aquells parametres i processos
amb meés influéncia en la resposta del model en cas de simular el tractament de FLP
mitjancant NDN. Es caracteritza el substrat que s’utilitzara en els experiments de calibratge i
validacio per tal de quantificar components i factors de conversid. Aixi mateix, s’executen
experiments per tal d’estimar els parametres cinetics i estequiomeétrics més significatius del
model. Una vegada en disposicio del model calibrat, es realitza un estudi d’optimitzacio del
cicle de tractament del SBR i es verifica experimentalment la bondat de les previsions del
model.

Capitol 5. Es desenvolupa una simplificacio del model MONPURDIS per tal de simular el
procés SHARON (nitritacié parcial en un sistema continu de mescla perfecta sense retencio
de fangs). Es realitza una primera estimacio de parametres cinéetics utilitzant dades
historiques generades al LEQUIA (Laboratori d’Enginyeria Quimica i Ambiental de la UdG),
treballant amb substrat sintétic. Finalment, es discuteix, en base a les previsions del model,
sobre I’efecte de determinats parametres en les caracteristiques de I’efluent del tractament,
concretament en la relaci6 NO,/NH,". Sera aquesta proporcié entre ambdues formes
nitrogenades la que determinara I’aptitud de I’efluent SHARON per ser sotmes a un posterior
procés Anammox.

Capitol 6. En aquest capitol es presenta una sintesi de les conclusions del treball aixi com
algunes consideracions de futur.



CAPITOL 1

ELS PURINS, UN SUC NITROGENAT

Gestio i tractament dels purins, tecnologies per a I’eliminacio de nitrogen
i modelitzacié matematica de processos biologics



Capitol 1. Els purins, un suc nitrogenat

1.1. OBJECTIUS

L’objectiu d’aquest capitol introductori €s contextualitzar la problematica ambiental
associada a la produccid de dejeccions ramaderes, a Espanya i d’una forma més especifica a
Catalunya. S’identificaran les principals estratégies potencials de gestid 1 tractament aixi com
els factors incidents en el procés d’eleccié d’una determinada tecnologia de tractament. Es
posara especial eémfasi en aquelles tecnologies orientades a I’eliminacidé biologica de
nitrogen, realitzant una revisié bibliografica detallada d’experiéncies prévies a aquesta tesi,
especialment d’implementaci6 del procés de nitrificacio-desnitrificacid en sistemes
discontinus tipus SBR. Finalment, s’introduird breument la modelitzaci6 matematica de
processos biologics de tractament.

1.2. GENERACIO, GESTIO | TRACTAMENT DELS PURINS

1.2.1. Les dejeccions ramaderes

La gesti6 incorrecta d’una explotacido ramadera pot derivar en greus problemes ambientals,
afectant al sol, I’aire /o0 les aigiies. La generacié de dejeccions ramaderes €s, pero, inherent a
I’activitat ramadera. A Catalunya, en cas que aquests materials s’utilitzin en el marc de
I’explotacié agraria queden exclosos de la normativa reguladora dels residus (Llei 6/1993").
Altrament, es consideren un residu subjecte a les disposicions de I’esmentada llei.

El fems son la barreja dels excrements solids 1 liquids del bestiar amb el jac sobre el que estan
estabulats els animals. El seu maneig és assimilable al d’un solid i s’acostumen a
emmagatzemar en el femer. L’Us generalitzat en les explotacions ramaderes de terres
engraellats (sistema s/at), sense jag, ha consolidat la denominacié de purins per al producte
semisolid obtingut en aquestes instal-lacions. El sistema s/at habilita 1’acumulacié de les
dejeccions en fosses sota els engraellats a mesura que son generades per a la seva posterior
gestid, junt amb una quantitat variable d’aigua. En aquest context, la quantitat de purins
generada en una explotaci6 ramadera és proporcional a la gestid que es faci de 1’aigua
(abeuradors, sistema de neteja, aigiies pluvials,..) 1 el seu maneig €s assimilable al d’un liquid.

La problematica associada a la gestio de les dejeccions és deguda, basicament, a la
progressiva separacié de les explotacions agricola i ramadera. Actualment, moltes
explotacions ramaderes no disposen d’una base territorial suficient per tal de reutilitzar els
fems/purins com a fertilitzant. Aquest fet, junt amb I’augment del cens (especialment el
porci), la disminuci6 de la superficie agraria i ’augment en la dimensié de les explotacions,
fa equiparable el sector ramader amb el industrial en quan a la problematica de la gesti6 de
residus (Dangs et al., 1996).

La practica a prioritzar per tal de gestionar les dejeccions ¢és 1’aplicacié directa al sol per al
reciclatge de nutrients d’acord amb el Manual del Codi de Bones Practiques Agraries en
relacio amb el Nitrogen (http://www.gencat.net/darp/c/camp/nitrogen/doc/cnitro01.pdf). El
s0l no és, doncs, un abocador on els fems i1 purins s’apliquen segons les necessitats de buidat
de les fosses 1 basses d’emmagatzematge. Les dejeccions ramaderes, perod, competeixen amb
altres residus organics per tal de ser aplicats al sol. Aquest ¢és el cas dels fangs d’estacions

" Llei 6/1993, de 15 de juliol (DOGC 1766, de 28.07.93).
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depuradores d’aigiies residuals, la fraccié organica dels residus solids urbans o els residus de
la industria agroalimentaria. Aquesta situacid de competencia és positiva per al mercat dels
productes que s’apliquen al sol, doncs ajudara a augmentar progressivament la seva qualitat,
encara que cal disposar de les eines de gestio, i de les tecnologiques que ho facin possible
(Flotats, 2000).

1.2.2. La produccié ramadera en xifres

Com a conseqliencia de I’augment de la poblacio mundial i la millora del nivell de vida en els
paisos desenvolupats, la produccidé d’aliments s’ha vist fortament incrementada en les
darreres decades. El sector ramader no escapa d’aquesta conjuntura, i les explotacions
tradicionals de subsisténcia s’han anat convertint en explotacions modernes intensives. Les
principals tendéncies observades en territori espanyol pel MAPA (Ministerio de Agricultura,
Pesca y Alimentacion) en les darrers 40 anys son:

- Sector bovi: notable reestructuracié interna, amb una disminuci6é d’efectius d’aptitud
lactica 1 una forta expansi6 del cens d’aptitud carnia.

- Sector ovi: creixement significatiu del cens.
- Sector porci: creixement significatiu del cens, el nombre de caps s’ha duplicat.

- Sector avicola: creixement significatiu, tant en producci6 d’ous com de carn de pollastre.

A nivell europeu, I’aportacio de la ramaderia a la produccio final agraria sobrepassa el 50%
(similar al cas de Catalunya). Com a mitjana, Espanya aporta a la UE-15 el 9.5% del total de
la produccié ramadera. La distribucié d’efectius i produccions per a I’any 2001 queda
recollida en la Taula 1.1. Espanya ocupa el segon lloc en efectius de porci (després
d’Alemanya), d’ovi (després del Regne Unit) i de cabrum (després de Grécia) i el sis¢ en cas
del bovi. Aixi mateix, Espanya ¢€s el tercer productor de carn, el quart d’ous 1 el sis¢ de llet.

Taula 1.1. Efectius i produccions ramaderes a Espanya i la UE-15 I’any 2001.

— 5
produccions Unitats S L T
Efectius:
Bovi oo Milers de caps 77358 6411 8.3
Ovi i cabrum ........ Milers de caps 100121 27414 23.8
Porci ..cccvveieene Milers de caps 122245 23858 19.5
Aviram (2) ........... Milers de caps 365871 47095 12.9
Produccions:
Llet de vaca (1) .... Milers de t 114885 6146 53
Ous (3) covevevenne Milers de t 5750 819 14.2
Carn: Milers de t
Bovi .oeveeee Milers de t 7414 652 8.8
Ovi i cabrum .... Milers de t 1015 251 24.7
Porci ...ueeeeenee. Milers de t 17556 2989 17.0
Aviram ............. Milers de t 9365 1307 14.0

(1) Recollida per la industria. (2) Gallines ponedores (3) Ous de consum i incubacio.
Font: MAPA (http://www.mapa.es/es/ganaderia/pags/hechoscifras/cifras.htm#)

Dins D’estat espanyol, caracteristiques climatiques, raons historiques, demografiques o bé
economiques determinen una distribucidé molt diversificada de I’activitat ramadera arreu del
territori. Els trets més destacats d’aquesta distribuci6 son:
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- En les comunitats autonomes de la cornisa cantabrica (Galicia, Asturies, Cantabria 1 Pais
Basc) s’hi concentra més d’una tercera part del bovi lleter nacional. En aquestes
comunitats, el pes especific d’aquesta orientacio productiva €s molt elevat.

- Catalunya 1 Madrid disposen d’una ramaderia intensiva evolucionada, fonamentalment
en el sector porci a Catalunya i en 1’avicola a Madrid. En aquest sentit, Catalunya es situa
entre les sis primeres regions europees productores de bestiar porci.

- Castella 1 Lled, Castella la Manxa, Extremadura i Arag6 compten amb una ramaderia
orientada, sobretot, a la producci6 carnia, amb una representacio relativament important
d’ovi, bovi, i en el cas d’Extremadura, a més a més, de porci iberic.

Per tal de poder avaluar la distribuci6 per comunitats autonomes dels dos sectors (porci i
bovi) amb més influéncia economica en la produccio final ramadera es presenta la Figura 1.1.
D’acord amb aquesta informacid, a Catalunya s’hi concentra 1’11% del cens de bestiar bovi i
el 26% del cens de bestiar porci (principal productora). El sector ramader juga doncs un paper
for¢a destacat en 1’economia catalana.

Bestiar bovi Bestiar porci
Resta Espanya Carg;hrla Astries Resta Espanya Extre;/\adura Mircia
17% © 89 12% ° 7%

%

Andalusia Castella la Ma

8% 8%

Catalunya
26%

iLleé Extremac Andalusie

Castella i Lled rll% 9%

23%
Catalunya Castella i Lled

Galicia 11% Aragé 14%
17% 7%

Figura 1.1. Distribuci6 de caps de bestiar a Espanya, per comunitats autonomes 1’any 2001. (Font: MAPA,
http://www.mapa.es/es/ganaderia/pags/hechoscifras/cifras.htm#).

En territori catala, la principal provincia productora de porcs ¢€s Lleida. Segons dades del
Departament d’Agricultura Ramaderia i Pesca (DARP, 2003), aquesta provincia acumula el
56% de la producci6. La provincia de Barcelona segueix amb un 22%. A nivell comarcal,
Segria, Noguera i Osona son les tres principals productores, acumulant totes soles el 40% del
cens. L’especialitzacido predominant a Catalunya és 1’engreix, per a la qual el régim de
tinenga més habitual de les explotacions és la integracid. La provincia de Lleida també
concentra el 42% del bestiar bovi estabulat a Catalunya.

Resulta dificil estimar la quantitat de dejeccions ramaderes que es generen a Catalunya
donada la gran quantitat de variables que afecten el calcul. Des de /’Ageéncia de Residus de
Catalunya (ARC) es considera que anualment es produeixen uns 15 milions de metres cubics
de dejeccions liquides (purins) i uns 4 milions de tones de dejeccions solides (fems).

1.2.3. Marc legal

El marc legal orienta la tendéncia general respecte a la gestid i el tractament de les dejeccions
ramaderes. A continuacio, i sense pretendre ser exhaustius, es realitza una revisido normativa
en I’ambit de les dejeccions ramaderes i el tractament d’aigiies residuals.
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Dejeccions ramaderes

La Directiva europea 75/442/CEE', relativa als residus, i modificada amb posterioritat per la
Directiva 91/156/CEE?, estableix les bases per a la gestio dels residus. La translacio
d’aquesta directiva a la normativa catalana ve donada per la Llei 6/1993°, reguladora dels
residus. A nivell espanyol, la norma equivalent és la Llei 10/1998".

La Directiva 91/676/CEE’, relativa a la proteccié de les aigiies contra la contaminaci6
produida per nitrats utilitzats en agricultura, estableix restriccions a 1’0s d’adobs nitrogenats,
entre els que es troben els residus organics, en zones definides com a vulnerables, amb
I’objectiu de lluitar contra la contaminacio difusa. L’aplicaci6 de dejeccions ramaderes es
limita a una quantitat maxima d’equivalents de nitrogen, establerta en 170 kg N per hectarea,
tot i que durant el primer programa d’actuacié quadriennal es permetran fins a 210 kg N per
hectarea. Aquesta directiva no va ser trasposta a 1’estat espanyol fins a I’any 1996, mitjancant
el Reial Decret 261/1996°, sobre protecci6 de les aigiies contra la contaminacio per nitrats
procedents de fonts agraries, en la que es transfereixen les competéncies a les comunitats
autonomes. A Catalunya, la designacio6 de les zones vulnerables es va fer mitjangant el Decret
283/1998". Quasi al mateix temps, es van publicar un conjunt de recomanacions conegudes
com el Codi de Bones Practiques Agraries en Relacio amb el Nitrogen (Ordre de 22
d’octubre de 1998%), d’obligat compliment en les arees designades com a zones vulnerables.
El programa de mesures agronomiques aplicables a les zones vulnerables es recull en el
Decret 205/2000°. Amb la publicacié del Decret 220/2001'°, de gestié de les dejeccions
ramaderes, (modificat pel Decret 50/2005'") s’estableix 1’obligatorietat que ramaders i
agricultors planifiquin de forma correcta la gestié de les dejeccions.

La Directiva 96/61/CE'? relativa a la prevencié i control integrats de la contaminacié, més
coneguda com Directiva IPPC, estableix com a objectius la prevencid y reduccio integrada de
la contaminaci6 (sols, aigua i atmosfera) procedent d’una série d’activitats, 1 introdueix els
limits d’emissi6 segons les millors técniques disponibles. La transposicié d’aquesta directiva
a Catalunya es va realitzar mitjancant la Llei 3/1998", de la intervencié integral de
I’administracié ambiental.

Aigues residuals

La norma europea de referéncia en relacié amb la depuracio d’aigiies residuals és la Directiva
91/271/CEE", sobre el tractament de les aigiies residuals urbanes, posteriorment modificada

! Directiva 75/442/CEE, de 15 de juliol (DOCE L-194, de 25.07.75).

? Directiva 91/156/CEE, de 18 de mar¢ (DOCE L-78, de 26.03.91).

3 Llei 6/1993, de 15 de juliol (DOGC 1766, de 28.07.93).

* Llei 10/1998, de 21 d’abril (BOE 96, de 22.04.98).

> Directiva 91/676/CEE, de 12 de desembre (DOCE L-375, de 31.12.91).
% Reial Decret 261/1996, de 16 de febrer, (BOE 61, de 11.03.96).

" Decret 283/1998, de 21 d’octubre, (DOGC 2760, de 06.11.98).

¥ Ordre de 22 d’octubre de 1998, (DOGC 2761, de 09.11.98).

? Decret 205/2000, de 13 de juny, (DOGC 3168, de 26.06.00).

1 Decret 220/2001, d’1 d’agost (DOGC 3447, de 07.08.01)

" Decret 50/2005, de 29 de marg (DOGC 4353, de 31.03.05)

2 Directiva 96/61/EC, de 24 de setembre, (DOCE L-257, de 10.10.96).
1 Llei 3/1998, de 27 de febrer, (DOGC 2598, de 13.03.98).

" Directiva 91/271/CEE, de 21 de maig (DOCE L-135, de 30.05.91).
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per la Directiva 98/15/CE'. En aquesta normativa es fixen concentracions maximes
d’abocament, inclosos nitrogen 1 fosfor, segons sensibilitat a 1’eutrofitzacié de la zona on es
realitzi 1’abocament i1 el nombre d’habitants equivalents als que doni servei la instal-lacio.
Més recentment, la Directiva 2000/60/CE? (directiva DMA) estableix un marc comt d’acci6
en I’ambit de la politica d’aigiies.

A Espanya, per Reial Decret Legislatiu 1/2001° s’aprova el text refos de la Llei d’Aigiies.
Aquesta és la norma basica sobre la que es desenvolupa la resta de la reglamentacidé en
materia d’aigiies. Finalment, a Catalunya s’aprova el text refos de la legislacido en aquesta
matéria mitjancant el Decret Legislatiu 3/2003".

1.2.4. Caracteristiques dels purins

La composici6 dels purins €s molt variable, depenent entre altres factors de 1’espécie animal,
el seu estat fisiologic, I’alimentacid, el sistema de maneig, la gesti6 de I’aigua, el sistema de
neteja o I’época de 1’any. A mode il-lustratiu, la Taula 1.2 mostra un rang de valors tipic per a
la composicid de purins de porc. En referéncies com Dangs et al. (1996) o Babot et al. (2004)
es quantifica la producci6 en funcio del tipus d’animal, espécie i/o estat fisiologic.

Tabla 1.2. Composicio, sobre matéria fresca, de purins de porc (Bonmati, 2001).

Parametre Unitats Minim Maxim Mitjana
pH 6.56 8.70 7.68
Alcalinitat Total (AT), com CaCOj; gkg! 5.08 59.25 21.47
Solids Totals (ST) g kg 13.68 169.00 62.16
Solids Volatils (SV) gkg! 6.45 121.34 42.33
Demanda Quimica d’Oxigen (DQO) gkg! 8.15 191.23 73.02
Nitrogen Total Kjeldahl (N ) gkg! 2.03 10.24 5.98
Nitrogen amoniacal (N-NH,") gkg! 1.65 7.99 4.54
Fosfor (P) gkg! 0.09 6.57 1.38
Potassi (K) gkg! 1.61 7.82 4.83
Coure (Cu) mg kg™ 9 192 40
Zinc (Zn) mg kg! 7 131 66

A grans trets, els purins es caracteritzen per:

- Contingut elevat en aigua, superant facilment el 90%. Aquest baix contingut en solids
totals (ST) és el principal limitant per al seu transport.

- Poca materia organica. Aquest parametre es mesura a partir dels solids volatils (SV),
la demanda quimica d’oxigen (DQO), el carboni organic total (COT), etc. La relacid
SV/ST indica quina fracci6 dels solids presents és assimilable a organica. Elevats temps
d’emmagatzematge dels purins sota els engraellats comporta la volatilitzacio de
compostos organics volatils (COV), reduint la seva disponibilitat per a posteriors
processos de tractament que requereixin de materia organica biodegradable (DQOg).

! Directiva 98/15/CE, de 27 de febrer (DOCE L-67, de 07.03.98).

? Directiva 2000/60/CE, de 23 d’octubre (DOCE L-327, 22.12.00).

? Reial Decret Legislatiu 1/2001, de 20 de juny (BOE 176, de 24.07.01).
* Decret Legislatiu 3/2003, de 4 de novembre (DOGC 4015, 21.11.03).
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- Contingut alt en nitrogen amoniacal. El nitrogen amoniacal (N-NH,") representa
aproximadament el 75% del nitrogen total Kjeldahl (Ntx) contingut en els purins. Aquest
fet junt amb la poca materia organica present situa als purins més propers a un fertilitzant
mineral que a una esmena organica. En el moment de la seva generacid, els purins no
contenen quantitats apreciables de formes oxidades de nitrogen (nitrits i nitrats).

- Contingut en fosfor i potassi. El fosfor (P) 1 el potassi (K) son elements fertilitzants
necessaris per als cultius, presents en els purins en quantitats significatives.

- Contingut apreciable en metalls (Cu 1 Zn). En el cas d’aplicacio al sol, aquests metalls
es van acumulant i poden arribar a ocasionar problemes de fitotoxicitat.

- Elevada capacitat tampo, segons indica la seva alcalinitat (AT). Aquest fet afavoreix
alguns processos de tractament, com per exemple la nitrificacio, pero en dificulta altres,
especialment aquells que requereixen una modificaci6 del pH.

1.2.5. Plans de gestid

Un pla de gestié de les dejeccions ramaders ¢és un pla d’actuacions, individual o col-lectiu,
que condueixin a adequar la seva produccio a les necessitats dels cultius en I’espai i el temps.
Aquest pla ha d’incloure també la resta de residus organics produits i susceptibles de ser
aplicats al sol. La gestid6 conjunta d’aquests residus permet passar d’una situacido de
competencia pel sol a una altra de complementarietat.

Un pla de gestio ha de contemplar actuacions en tres ambits diferents (Teira ef al., 1999): 1)
mesures de reduccid en origen, tant de cabals com de components limitants; 2) pla de
fertilitzacié de la superficie agricola considerada; 3) definicid de tractaments segons les
necessitats posades de manifest pel pla de gestio. A mode d’exemple, es pot consultar el
treball de Teira-Esmatges i Flotats (2003).

Mesures de reduccio en origen

El condicionant més important per a la gestio, el tractament i la valoritzaci6 dels purins €s la
seva composicié (Flotats i Campos, 2001). Es per aixo que, qualsevol accié encaminada a: 1)
reduir el seu contingut en aigua mitjancant la utilitzacié d’abeuradors més eficients; 2) evitar
que les aigiies pluvials arribin a basses i fosses d’emmagatzematge; 3)utilitzar sistemes de
neteja d’alta pressio i1 baix cabal; 3) reduir el contingut en nutrients (N 1 P) aixi com en
metalls mitjangant la modificacié de les dietes; 4) reduir el temps d’emmagatzematge sota les
naus disposant de basses exteriors, entre altres, permetra millorar la qualitat dels purins.

La minimitzacié del consum d’aigua en les explotacions permet reduir els costos associats a
la gestid dels purins, i es tradueix en un augment de les concentracions. Dangs et al. (1996)
quantifiquen entre un 23 i 57% de la produccié total de purins les peérdues d’aigua en els
abeuradors d’explotacions porcines d’aptitud engreix. En aquest context, el volum de purins
produit per porc i dia varia de 4.5 a 6.4 litres. També, cobrir les basses d’emmagatzematge
exteriors evitara la diluci6 dels purins per les aigiies de pluja.
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El nitrogen en els purins prové de la proteina alimentaria i es troba en major o menor
quantitat depenent de la digestibilitat de les proteines 1 de la formulaci6é de les racions. El
porc, durant I’engreix, excreta per via fecal del 15 al 20% del nitrogen ingerit i del 40 al 45%
per via urinaria, quantitats que representen un 60-70% del nitrogen total ingerit. El fosfor
subministrat a partir d’aliments vegetals es troba en forma organica, fitina, i el porc només
n’aprofita entre el 25 1 el 35%. El fosfor fitinic forma fitats amb el calci, zinc, ferro, coure,
etc., fet que comporta una reducci6é important de la seva absorcid intestinal. Aixo representa
un deficit d’aquests minerals en la dieta i un augment del seu contingut en els purins. Per
reduir la formaci6 de fitats es pot utilitzar cultius de llevats o fongs inferiors, emprar varietats
de cereals amb baixos continguts en fitina, addicionar substancies de tipus enzimatic que
augmentin la disponibilitat del fosfor o reduir el contingut en fosfor de les racions depenent
de les necessitats nutricionals de 1’animal. Finalment, el coure i el zinc son dos metalls
pesants que actuen com a factors de creixement. Cal ajustar les quantitats als requeriments de
I’animal d’acord amb I’estat productiu, ja que si se’ls subministra en més quantitat de la
necessaria no els absorbeix i1 passen als purins (Dangs et al., 1996). Piva et al. (1993) ja
apuntaven que 1’aplicacio d’algunes idees simples en 1’alimentacioé permet una reduccio6 de la
quantitat de nitrogen, fosfor i metalls pesants excretats del 30-40%.

Plans d’aplicacié al sol

Fins fa relativament pocs anys s’havia considerat que el sol era un recurs inesgotable, en el
que els medis tecnologics de que disposava ’home eren capacos de contrarestar els possibles
danys que s’hi ocasionessin. Com a maxim es valoraven els danys per erosio i salinitat. En els
ultims temps pero, s’ha produit una conscienciacié mediambiental important i cada cop es té
més clar que el sol és un recurs no renovable a escala humana (Porta et al., 1994).

Cal considerar als purins com a una font de nutrients per a les plantes. Si la seva utilitzacio és
equilibrada, tot procurant igualar aportacions i extraccions, permet reduir les despeses en
fertilitzants d’origen industrial i millorar les caracteristiques fisicoquimiques del sol (Bernal
et al., 1992). Ara bé, una limitacié important per a I’aprofitament dels purins com a
fertilitzant és el seu elevat contingut en aigua, condicié que pot fer economicament inviable
el seu transport fins a zones excessivament allunyades (Flotats ef al., 2000). L’execucié d’un
pla de fertilitzaci6 és d’elevada complexitat quan es gestionen gran quantitat de parcel-les i
granges. En aquest cas, ¢s aconsellable 1’as d’aplicacions informatiques (Porra i Mujeriego,
1998).

Un pla de fertilitzaci6é s’ha de confeccionar a partir del coneixement de la composicio de les
dejeccions, el mapa de sols de la zona d’aplicacio, els cultius existents, el sistema agricola i
les caracteristiques climatologiques i hidrologiques de la zona. Aquest pla ha de contemplar:

- Dosis d’aplicacio: nombre d’aplicacions a I’any i dosi anual total.

- Moment d’aplicacio: dies entre precipitacions i aplicacid, en funcio de la pluviometria,
el periode de gelades i mesos sense possible aplicacio.

- Forma d’aplicacio: superficial, injeccid, etc.

- Mesures complementaries: distancies minimes entre area d’aplicaci6 i cursos d’aigua.

La quantitat de purins que pot aplicar-se com a fertilitzant per a obtenir el maxim creixement
dels cultius sense un efecte mediambiental negatiu s’ha de calcular mitjangant un balang de
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nutrients. Aquest balan¢ es pot realitzar per a macronutrients (N, P i K) o per a
micronutrients, i també per a components limitants tals com metalls pesants i/0 patdogens
(Boixadera i Teira, 2001). L’eleccio6 del criteri a utilitzar per al calcul depén de factors com:
legislacid, caracteristiques edafiques o practiques locals de fertilitzaci6. A mitjans de I’any
2006, dels components anteriorment mencionats, a Espanya Unicament estava regulada
I’aplicacio del nitrogen mitjangant els Codis de Bones Practiques Agraries elaborats per les
comunitats autonomes. En altres paisos de la Unié Europea ja s’ha comengat a legislar amb el
proposit de limitar les dosis d’aplicacio en base al fosfor.

Tractaments

Satisfetes les consideracions anteriors, pot donar-se el cas que el ramader no disposi de prou
superficie accessible on fer I’aplicacio, o que el transport a parcel-les llunyanes li representi
un cost excessiu, o que necessiti adequar la capacitat d’emmagatzematge a les necessitats
temporals dels cultius, o que li sobri una part del nitrogen que produeix, o que les males olors
que genera crein un problema addicional a resoldre, etc. Es en aquest moment quan cal
plantejar els tractaments.

Cal entendre com a procés de tractament aquells procediments que permeten aconseguir un
objectiu concret. Aquests processos alhora podran combinar-se per tal de donar lloc a
estratégies globals de tractament. No existeix cap tractament que faci desaparéixer
completament els purins o els fems. Els unics components eliminables, mitjancant la seva
transformacid en compostos gasosos, son 1’aigua, la matéria organica i el nitrogen, els quals
poden convertir-se en vapor d’aigua, dioxid de carboni (CO,) i nitrogen molecular (N;). La
resta de components tan sols es poden separar o concentrar.

Sense pretendre ser exhaustius, en la Taula 1.3 s’enumeren alguns dels processos aplicables
al tractament de les dejeccions del bestiar, indicant les formes d’energia limitants. En tots els
casos, I’energia electrica es refereix a consum d’energia mecanica per a separar fases, agitar o
transferir oxigen, produible amb motor eléctric. Més informaci6 sobre aquests processos es
pot trobar a http://www.arc-cat.net/ca/altres/purins/guia/pdf/guia_dejeccions.pdf (Campos et
al., 2004) i en referéncies com Burton i Turner (2003).

La combinacié de processos pot portar a diverses estratégies de tractament, segons mostra a
nivell il-lustratiu la Taula 1.4. La soluci6 idonia dependra de cada problematica (objectius
plantejats en el pla de gestio, caracteristiques de la matéria prima, condicionants de I’entorn,
escala de tractament,...), encara que el proposit final sempre sigui el mateix: augmentar la
capacitat de gestio sobre el residu (Flotats et al., 1998) i, per tant, la capacitat de presa de
decisions. No existeix, doncs, una solucid universal unica aplicable en qualsevol
circumstancia. Flotats i Palatsi (2003) avaluen economicament algunes d’aquestes
possibilitats. Campos et al. (2004) presenten algoritmes per a la seleccido de la solucid
tecnologica més adient en funcié de quin sigui I’escenari.

Davant la necessitat d’aplicar un tractament, cal decidir si aquest s’ha de fer en la propia
granja o bé, de manera col-lectiva, en una planta gestora de residus. La millor opcid sera
aquella que impliqui un menor cost, tenint en compte els costos totals de transport i
tractament (inversio i1 explotacid). Experiéncies dispars son recollides en la bibliografia.
Mentre a Dinamarca, el tractament col-lectiu ha tingut exit (DEA, 1992), I’experiéncia a
Holanda no ha estat tan positiva (Rulkens et al., 1998).
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En un escenari en el que hi hagi un equilibri entre la produccio anual de residus organics i les
necessitats dels cultius, la construccid estratégica de basses d’homogeneitzacié i una
planificacio eficient poden ser suficients per tal d’assolir una correcta gestid. Si es plantegen
altres objectius com cobrir consums propis d’energia, i/o estabilitzar la materia organica,
tractaments com la digestié anaerobia (Flotats 1 Gibert, 2002) o el compostatge (Teira et al.,
1999) poden també ser interessants.

Les solucions tecnologiques a una situacié d’excedent de nitrogen derivada de la produccid
de purins s’agrupen en dos grans grups, basats en: la recuperacidé o [I’eliminacio.
Conceptualment, en un context de tendéncia a tancar cicles, cal prioritzar els processos de
recuperacid de nutrients per sobre dels d’eliminacio. Tot 1 aixi, condicionants economics, de
localitzacid, o bé dificultats per tal de valoritzar els productes recuperats poden influir en la

decisio del tipus de tractament a aplicar, fent aconsellable eliminar enlloc de recuperar.

Taula 1.3. Sintesi de processos aplicables en el tractament de les dejeccions ramaderes, principals objectius i
requeriments energetics limitants, adaptat de Flotats et al. (2000).

Procés Aplicata Principals objectius Energia
1. Emmagatzematge T,S,L Adequar la produccio a la necessitat dels cultius
femers, basses, fosses Regular entrades i sortides en instal-lacions tractament
2. Incorporaci6 d’additius T,S,L Reduir emissions d’olors i gasos contaminants
adsorbents, minerals, Fluidificar, evitant la formaci6 de crostes i deposicions
fluiditzants, floculants, Transformar part del nitrogen amoniacal en organic
enzims, bacteris Afavorir la separacié de fases
Modificar la composicid
3. Separacio fases solida i T Propiciar linies diferents de tractament, transport o Eléctrica
liquida aplicaci6 a les fraccions resultants
tamisos, centrifugues,
premses
4. Compostatge S Obtenir una esmena organica (compost) Eléctrica
piles estatiques Estabilitzar i higienitzar amb temperatura Mecanica
piles voltejades Reduir pes i volum per la descomposicio de la matéria
organica i I’evaporacié d’humitat
5. Digestio aerobia T,L Eliminar i estabilitzar la matéria organica Electrica
6. Digestio anaerobia T,S,L Produir biogas, font d’energia
Eliminar i estabilitzar la matéria organica
Higienitzar
7. Assecatge o evaporacio S,L Reduir el volum Térmica
Recuperar els nutrients en la fase solida
Aprofitar ’energia térmica excedent d’una cogeneracid
8. Stripping 1 absorcid L Recuperar el nitrogen amoniacal Térmica
Electrica
9. Nitrificacio i L Eliminar nitrogen amoniacal i matéria organica en la Electrica
desnitrificacid fase liquida
Sistema continu,
discontinu
10. Ultrafiltracié o osmosi L Reduir la conductivitat i la preséncia de materials Eléctrica
inversa solubles en la fase liquida
Higienitzar
11. Ozonitzacio L Oxidacié de compostos organics recalcitrants Eléctrica
12. Precipitaci6é quimica L Recuperar nitrogen i/o fosfor (estruvita, apatites)

Reduir la preséncia de mat. solubles en la fase liquida

T: residu integre, S: fraccio solida, L: fraccio liquida

El nitrogen amoniacal contingut en els purins pot ser separat mitjan¢ant arrossegament
(stripping) amb una corrent gasosa i posteriorment recuperat mitjancant absorcié en una

14



Capitol 1. Els purins, un suc nitrogenat

soluci6é acida. Temperatura i pH son dos parametres operacionals clau del procés. Una
digestio anaerobia prévia dels purins evita la contaminacid de la solucié acida rica en
nitrogen per compostos organics volatils alhora que permet recuperar part de 1’energia
necessaria mitjangant la produccidé de meta (Bonmati, 2001; Bonmati i Flotats, 2003a). La
utilitzacio de reactius quimics permetria cristal-litzar el nitrogen recuperat. No sempre €s
factible I’aprofitament energétic dels purins mitjancant cogeneracié del biogas produit per
digesti6 anaerobia. L’us eficient de I’energia térmica generada en excés pels sistemes de
cogeneracio ¢és un dels principals limitants (Bonmati, 2001). El fet que una estratégia de
tractament basada Unicament en el procés de digestio anaerdbia no solucioni un problema
d’excedent de nitrogen fa que, possibles aplicacions de I’energia térmica en el propi sistema
de tractament amb aquest proposit esdevinguin interessants.

Taula 1.4. Algunes estrategies de tractament en funcié de la caracteritzacié de la situacio i dels objectius
particulars a complir, adaptat de Flotats et al. (2000).

Situacio

Condicionant/objectiu

Estrategia/diagrama

Equilibri anual entre
produccio i necessitats
dels cultius

A. Regulaci6 de cabals

B. Cobrir necessitats especifiques dels
cultius

C. Cobrir consums propis d’energia 6 —»1
D. Modificar la relacio NPK 1+2
Excedent anual per al E. Eliminar part del nitrogen 1
nitrogen, equilibri dels 3 9

altres components

Excedent anual per al
nitrogen, equilibri per a
altres components.
Demanda del mercat de
compostos nitrogenats

F. Recuperar nitrogen

W O\ = =

2418
1 1

Excedent estructural en
la zona i en zones
proximes. Demanda en
el mercat d’esmenes
organiques

G. Eliminar part del nitrogen. Obtenir
una esmena organica higienitzada.
Depuracio terciaria de la fraccid
liquida (10 pot no ser considerat)

1+

iR

4

Excedent estructural en
la zona i en zones
proximes. Demanda en
el mercat de fertilitzants
minerals

H. Recuperar nitrogen en forma
amoniacal. Obtenir un producte sec, de
facil transport, mineralitzat. Finalitzat
I’assecatge de la fracci6 liquida es
podria considerar pel-letitzacio.

;l 3 2
17

Nota: la numeracio dels processos es correspon amb la introduida en la Taula 1.3

En cas que, a més a més del nitrogen, altres components siguin limitants, cal recorrer a
estratégies de concentracid que afavoreixin el seu transport i Us en zones geografiques
allunyades amb demanda de fertilitzants. En aquest context, son susceptibles de ser aplicats
processos térmics com 1’assecat (solids) o I’evaporacio (liquids). Igual que en el cas anterior,
la digestié anaerobia permet recuperar part de 1I’energia necessaria mitjangant la produccié de
meta i millorar I’eficiéncia del procés, reduint la volatilitzacié dels COV i 1’amoniac
(Bonmati, 2001; Bonmati i Flotats, 2003b). Un exemple de la combinaci6 dels processos de
digestid anaerobia i concentraci6 térmica per al tractament de purins és descrita per
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Rodriguez (2001). La promulgacio del Reial Decret 2818/1998' pretenia afavorir aquesta
estratégia de tractament a I’estat espanyol, establint incentius economics a la produccio
eleéctrica mitjangant cogeneracio si ’energia térmica s’utilitzava per a la reduccié del volum
de purins. Els resultats aconseguits en aquest marc, pero, no sempre han estat els previstos.
Mg¢s detalls sobre els sistemes de concentracid térmica poden trobar-se a Flotats et al. (2004).

Els processos d’eliminacié biologica de nitrogen poden tenir un paper important en el
tractament de fraccid liquida de purins (Magri 1 Flotats, 2000a; 2000b) i habiliten el
compostatge de la fracci6 solida (Bonazzi i Piccinini, 1997). També poden ser interessants en
aquelles situacions en que existeixi excedent de nitrogen perod no demanda d’energia térmica.
Mitjangant aquest tipus de tractament només s’ha de plantejar I’eliminacié de la part sobrera
del nitrogen generat en una explotacié ramadera. La quantificacié d’aquesta fraccio cal fer-la
d’acord amb el corresponent pla de gestid. Si ’objectiu plantejat fos eliminar la maxima
quantitat possible del nitrogen, en determinades situacions podria donar-se la paradoxa de
necessitar adquirir fertilitzants minerals per tal de satisfer les necessitats dels propis cultius
alhora que s’elimina nitrogen. Una separacio inicial de fases permet gestionar les dues
fraccions obtingudes de forma independent. Les eficiéncies de separacié depenen de la
tecnologia utilitzada (Ford i Fleming, 2002). En una estratégia de tractament que inclogui el
procés convencional de nitrificaci6-desnitrificaci6 (NDN), els requeriments de matéria
organica biodegradable per tal de poder desnitrificar els nitrats generats durant I’etapa de
nitrificacié condicionen 1’aplicacié d’una digestié anaerobia prévia. Aquesta limitacid deixa
d’existir en cas de considerar el nou procés combinat, totalment autotrof, SHARON-
Anammox’ (van Dongen ef al., 2001a; 2001b). La qualitat del liquid tractat en un procés de
NDN dificilment assolira 1’estandard necessari per tal de realitzar un abocament a llera
publica. Per bé que tractaments terciaris d’afinat permeten aconseguir-ho, el seu cost pot ser
prohibitiu. Cal buscar doncs un compromis entre la qualitat de 1’aigua recuperada 1 I’us
posterior que se’n faci. La gestio dels fangs generats durant el tractament €s un altre factor a
tenir en compte.

1.3. PROCESSOS BIOLOGICS | ELIMINACIO DE NITROGEN

1.3.1. Eliminaci6 de materia organica (fangs activats)

El principal mecanisme per a 1’eliminacié de la materia organica en un tractament biologic de
fangs activats és la seva oxidaci6 en preséncia d’oxigen (condicions aerobies). Mitjancant la
transformacio del carboni organic a dioxid de carboni i1 aigua, els microorganismes
heterotrofs obtenen 1’energia necessaria per tal de realitzar les seves funcions vitals i sintesi
cel-lular. El rendiment energétic de la degradaci6 aerobia és lleugerament superior al de la
desnitrificacié (Henze et al., 1995b). La Eq. 1.1 mostra el procés de descomposicié de la
materia organica (formula generica C;gH;9O9N) sense tenir en compte la nitrificacio.

C18H1909N + 17502 + HJr d 18C02 + 8H20 + I\IH4+ (oxidacio') (Eq 11)

! Reial Decret 2818/1998, de 23 de desembre (BOE 312, de 30.12.98).
? SHARON: Single reactor High Ammonia Removal Over Nitrite.
Anammox: ANaerobic AMMonium OXidation
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Pel que fa al procés d’oxidacio i sintesi dels bacteris heterotrofs aerobis (amb una expressio
generica de la biomassa igual a CsH7NO,), pot expressar-se segons la reaccié Eq. 1.2.

C18H1909N + 074NH3 + 8802 i 174C5H7N02 + 93C02 + 452H20 (oxidacio' inc. Sﬁll‘eSl) (Eq 12)

Segons aquesta ultima reaccid, es produeixen 0.5 grams de noves cél-lules per gram de
materia organica oxidada. Notar com per al creixement cel-lular resulta necessaria la
presencia de nitrogen amoniacal en el medi. Factors com la temperatura, el pH, la
concentracio de substrats o la preséncia de substancies inhibidores i1 toxiques afecten un
procés heterotrof aerobi.

1.3.2. Eliminaci6 de nitrogen
Cicle del nitrogen

El nitrogen molecular (N;) és el component més abundant de 1’atmosfera terrestre,
representant-ne aproximadament el 78% en volum. Tot i aixi, al tractar-se d’un gas
quimicament inert, no és aprofitable per la major part de formes vives. En un entorn agricola
(Figura 1.2), pero, és habitual la fixacié biologica de nitrogen atmosferic. Un geénere bacteria
amb aquesta capacitat és Rhizobium, en simbiosis amb espécies vegetals de la familia
Leguminosae (Urbano, 1992). Els o0xids de nitrogen tals com 1’0xid nitros (N»O), 1’0xid nitric
(NO), i el dioxid de nitrogen (NO,) s6n també compostos gasosos. A diferéncia del nitrogen
molecular, cal considerar a aquests gasos com agents contaminants de I’atmosfera. La pluja
acida, I’efecte hivernacle, la destruccié de la capa d’0z6 o la boira fotoquimica soén alguns
dels seus efectes perjudicials (U.S. EPA, 1998).

COMPOSTOS NITROGENATS DE L'AIGUA DE PLUJA
FIXACIO J

s - [Eosrenc |

N-IMMOBILITZAT
PELS CONREUS
SIMBIOTICA

: /I I\ ALIMENTS DEL BESTIAR
! §
N INDUSTRIAL 1 NO SIMBIOTICA :

: y

! o < VOLATILITZACIO
ESCOLAMENT | % A
EROSIO : -

' A1\ AZOTOBACT! N

N

3

MICROORGANISMES
ABSORCIO

MATERIA ORGANICA]

AMONIFICACIO

: &
‘k NHy e NH; —=
5 2, /
X 2 >
. DESNTRIFICACIO  J . Cacie XA

INTERCANVIABLE

Els compostos nitrogenats organics (No) no son directament assimilables per les plantes,
perd poden arribar a ser-ho, prévia mineralitzacid. Les formes de nitrogen mineral més
habituals en el sol son I’amoni (NHy4") i el nitrat (NO3"). El nitrogen amoniacal pot trobar-se
lliure en la solucio6 del sol, adsorbit en el complex argil-lohumic o bé fixat en I’interior de la
xarxa cristal-lina d’algunes argiles (Urbano, 1992). La forma nitrica es troba lliure en la
soluci6 del sol, no experimentant fenomen de fixacid algun. Els nitrats son assimilats
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directament per les plantes perd poden ser arrossegats cap a horitzons profunds per les aigiies
de pluja o de rec, lluny de la zona accessible per a les arrels.

En quant al medi aquatic, ’amoni en solucio €s toxic per a molts organismes. A més a més, la
seva oxidacio biologica comporta el consum de I’oxigen dissolt en el medi i, conjuntament
amb les formes oxidades de nitrogen (NOy), contribueix a I’eutrofitzacio. També, la
presencia de nitrats en 1’aigua de boca pot originar importants problemes de salut publica,
com la metahemoglobinémia infantil o 1’aparicié de cancer d’estomac (ECETOC, 1988).
Segons la Directiva 80/778/CEE', la concentracié maxima admissible de nitrats en aigiies
destinades a consum huma és de 50 mg NO;3™ 1" amb un nivell guia de 25 mg NO; 1™

En les aigiies residuals 1 els residus organics, el nitrogen es presenta tant en forma organica
(soluble 0 no) com inorganica (amoniacal). En el cas del nitrogen amoniacal, el pH i la
temperatura governen 1’equilibri quimic existent entre la forma ionitzada (amoni, NH4") i la
no ionitzada (amoniac, NHj), essent aquesta darrera espécie volatil. Els nivells de nitrats i
nitrits (NO;"), en canvi, acostumen a ser testimonials. Donat que, determinats processos de
tractament biologic es fonamenten en 1’oxidacié en preséncia d’oxigen, és d’esperar que
formes oxidades de nitrogen puguin aparcixer en el liquid efluent d’un tractament. L’acid
nitrés (HNO,) és un acid feble, i per tant, al igual que en el cas NH,"/NH3, les condicions de
pH 1 temperatura determinaran I’estat de dissociaci6 HNO,/NO,". Finalment, 1’estudi de
noves tecnologies d’eliminacié biologica de nitrogen ha posat de manifest la importancia de
determinats intermedis de reaccid, com la hidrazina (N;H4) o la hidroxilamina (NH,OH)
(Ahn, 2006).

Assimilacio

El nitrogen ¢és un dels constituents essencials de les cel-lules bacterianes d’un sistema de
fangs activats. Aquest element és assimilat pels microorganismes a partir del N-NH;" i
transformat a nitrogen organic per a formar substancies estructurals (12% en pes si
considerem 1’expressio CsH7NO;). En general, els procariotes no produeixen materials de
reserva de nitrogen organic. Aixi doncs, part del nitrogen amoniacal afluent a un sistema de
tractament sera eliminat en forma organica al realitzar la purga dels fangs.

La velocitat d’assimilacié del nitrogen és proporcional al creixement net de la biomassa.
Aquest creixement variara en funcidé del contingut en matéria organica biodegradable en
I’afluent i de les condicions d’operacié del sistema en relacio a factors com el temps de
residencia cel-lular.

Nitrificacié

La nitrificacio ¢€s el procés microbiologic aerobi, de dues etapes, pel qual I’amoni és oxidat a
nitrit i, posteriorment, el nitrit és oxidat a nitrat.

El procés de nitrificacio el realitzen un grup molt limitat de microorganismes autotrofs: els
bacteris nitrificants. En la primera etapa, I’amoni és oxidat a nitrit (nitritacid) per un grup de
bacteris conegut com a ‘oxidants de 1’amoni’. Seguidament, el nitrit és oxidat a nitrat

! Directiva 80/778/CEE, de 15 de juny (DOCE L-229 de 30.08.80).
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(nitrataci®) per un altre grup de bacteris, els ‘oxidants del nitrit’. El procés catabolic per
etapes pot ser descrit per les reaccions Eq. 1.3-1.4 (Henze et al., 1995b). Cal fer notar que els
dos grups de bacteris autotrofs als que es fa referéncia son diferents, i fins no fa massa temps
s’havien identificat amb els generes Nitrosomonas 1 Nitrobacter respectivament.

NH;" + 1.50, - NO, + H,O + 2H" (nitritacio) (Eq.1.3)
NO, +0.50, - NO;~ (nitratacio) (Eq. 1.9)

Els bacteris nitrificants sén un grup homogeni de bacteris autotrofs quimiosintetics. Aixo
significa que mitjangant reaccions d’oxidacid-reduccié obtenen I’energia necessaria per
sintetitzar el teixit cel-lular i que la font de carboni utilitzada per aconseguir-ho és inorganica.
Concretament, els bacteris nitrificants obtenen el carboni del CO, (equilibri CO,/HCO3
/CO3™), molécula que és redueix abans de formar part de la massa cellular gracies a
I’oxidacié de la font de nitrogen de I’organisme. Donada la poca energia obtinguda amb
I’oxidacidé de 1’amoni 1 el nitrit, els bacteris nitrificants es caracteritzen per baixes velocitats
de creixement i baixes també produccions de biomassa. Les reaccions Eq. 1.5-1.6 en
descriuen el procés global.

NH," + 2HCO; + 20, — NO;3 + 2CO, + 3H,0 (nitrificacid) (Eg. 1.5)

NH," + 1.860, + 1.98HCO; — (Eq. 1.6)
— 0.02CsH;NO; + 0.98NO;™ + 1.88H,CO; + 1.04H,0 (nitrificacié inc. sintesi) o
Considerant la reaccid de la nitrificacié sense incloure la sintesi cel-lular (Eq. 1.5) es dedueix
que, per cada gram de N-NH,4" oxidat es consumeixen 4.57 grams d’oxigen i 7.14 grams
d’alcalinitat, expressada com a CaCO;. Aquest darrer consum pot comportar variacions
importants en el pH de medis que deuen la seva capacitat tampd basicament al sistema
COz/HC03'/C032', podent arribar a condicionar 1’oxidacié completa de I’amoni. En aquest
sentit, la Eq. 1.7 mostra I’estequiometria d’una nitritacié parcial al 50% (sense considerar
sintesi), per a un substrat amb una relacié molar NH; /HCO5™ de 1/1.

NH," +HCO; + 0.750, = 0.5NH," + 0.5NO, + CO, + 1.5H,0 (nitritacié parcial 50%) (Eq. 1.7)

En quant a la produccio de noves cé¢l-lules, d’acord amb la Eq. 1.6, aquesta es xifra en 0.16
grams per gram de N-NH," oxidat, amb dominancia dels organismes oxidants de ’amoni
sobre els organismes oxidants del nitrit.

Els principals factors que poden afectar a la nitrificacié son: la temperatura, el pH, 1’edat dels
fangs, la relaci6 DBO/N del liquid a tractar, la concentracio de substrats dins el reactor (O,
CO,, NH3 1 HNO,) 1 la preseéncia de substancies inhibidores 1 toxiques.

Temperatura

La temperatura (7) condiciona 1’activitat biologica en els processos de tractament, inclosa la
nitrificacid, influint sobre el valor de parametres com la velocitat maxima de creixement
(tmax). L’equacid d’Arrhenius (Eq. 1.8) permet descriure la variacid6 exponencial que
experimenta un cert parametre K en variar la temperatura (Tchobanoglous ef al., 2003). En
cas que la temperatura de treball sigui molt diferent a la de referéncia (7,.s), o bé s’apropi
molt al valor maxim, pot ser convenient acudir a altres expressions matematiques (Figura
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1.3a). En el cas de la nitrificacid, ’activitat maxima de la biomassa se situa entre els 35-40°C,
disminuint rapidament fins a aturar-se a temperatures superiors. No es coneix de bacteris
nitrificants autotrofs que creixin en condicions termofiles, si d’algunes espécies nitrificants
heterotrofes (Mével i Prieur, 2000).

K, =K, """ (Eq. 1.8)
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Figura 1.3. Efecte de la temperatura sobre: a. el procés global de nitrificacié (adaptat de Henze et al., 1995b), b.
la velocitat de creixement dels bacteris oxidants de I’amoni i el nitrit (adaptat de Hellinga et al., 1998).

La relacié entre temperatura i velocitat maxima de creixement (f4,qc) €s diferent per als
organismes oxidants de I’amoni que per als oxidants del nitrit (Figura 1.3b). A temperatures
suficientment baixes la nitritacié és 1’etapa limitant d’un procés de nitrificacid, doncs 1’amoni
¢és oxidat a nitrit més lentament que no pas els nitrits a nitrats. Aquest fet justifica que en
processos convencionals de nitrificaci6 no s’acostumin a acumular nitrits. A elevades
temperatures, per0o, aquest comportament s’inverteix. A 35°C, la velocitat maxima de
creixement dels organismes oxidants del nitrit és aproximadament la meitat que la dels
oxidants de DI’amoni. Aixi doncs, treballar a elevades temperatures derivarda en una
acumulaci6 de nitrits en el sistema de tractament.

A T’hora de considerar ’efecte de la temperatura sobre el procés de nitrificacio, també ha de
tenir-se en compte la influéncia que exerceix sobre els equilibris NHy/NH,", HNO,/NO; i
CO»/HCO;3/CO5™.

pH

El pH pot influir de dos maneres diferents sobre el procés de nitrificacio:

i. Indirectament, condicionant la disponibilitat de substrats i inhibidors. A 1’igual que la
temperatura, el pH juga un paper determinant en les reaccions de dissociacio6 de les bases 1
acids debils que intervenen en el procés. Aquest és el cas dels sistemes NH3/NH,',
HNO/NO, i CO,/HCO;37/CO;™.

i1. Directament, degut a I’activacid o desactivacid dels bacteris nitrificants. Els enzims
necessaris per al procés de nitrificacid es veuen afectats per un bloqueig reversible dels
seus punts actius per part dels ions H' i OH". Mitjan¢ant una funcié resposta de tipus
unimodal és possible modelitzar aquest fenomen.
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Edat dels fangs

Els bacteris heterotrofs aerobis creixen més rapidament que els autotrofs. En un sistema de
fangs activats amb nitrificacid, per tal d’assegurar que els microorganismes autotrofs no son
rentats, cal incidir en el temps de retenci6 cel-lular (7RC). El valor minim que cal assegurar
per a aquest parametre (7RC,;,) es pot estimar a partir de I’expressio Eq. 1.9, utilitzant per al
calcul el valor dels parametres cinétics f4,qy 1 kg (velocitat de descomposicid endogena) de la
poblacié bacteriana més lenta.

1
IRC,,, ~ ——— (Eg. 1.9)
H - kd

max

Relacio DBO/N

La relacié DBO/N del liquid a tractar generalment determina la fracci6 de bacteris nitrificants
presents en el reactor, de tal forma que, a mesura que augmenta aquest quocient disminueix la
velocitat especifica de nitrificacio (Tchobanoglous et al., 2003).

Oxigen dissolt

Els bacteris nitrificants son microorganismes aerobis, més sensibles a concentracions baixes
d’oxigen dissolt (OD) que els bacteris heterotrofs. En quant a les etapes de la nitrificacio, la
nitratacié es veu més afectada per una baixa concentracid d’oxigen que la nitritaci6. Aixo
explica que, quan ’oxigen dissolt no és suficient per al desenvolupament dels organismes
oxidants del nitrit pero si per als oxidants de I’amoni, es produeixi una acumulacid de nitrits
en el sistema (Hanaki et al., 1990).

Amoniac i acid nitrds

L’amoniac i I’acid nitrés sén substancies no ionitzades que poden resultar toxiques per als
bacteris nitrificants (Sharma i Ahlert, 1977), tot 1 ser el seu propi substrat. Per al calcul de la
seva concentracid cal tenir present la concentracio6 total (forma ionitzada + no ionitzada), el
pH (que influeix directament sobre 1’equilibri), la temperatura (que influeix sobre el valor de
les constants de ionitzacid) i la for¢a ionica del medi. L’efecte d’aquests compostos és
diferent segons 1’etapa de la nitrificaci6 considerada, essent els organismes oxidants del nitrit
més sensibles. Aquest comportament diferencial permet explicar casos d’acumulacio de
nitrits en plantes on es tracten afluents carregats en amoni.

La Figura 1.4 mostra els resultats obtinguts per Anthonisen et al. (1976) en un estudi referent
a la toxicitat del NHs 1 el HNO, sobre D’activitat dels bacteris nitrificants. Els limits
d’inhibicio inferior i superior observats per als organismes oxidants de I’amoni (NH3: 0% a
10 mg I'' 1 100% a 150 mg 1) i els oxidants del nitrit (NH;: 0% a 0.1 mg 1" i 100% a 1 mg I
' HNO,: 0% a 0.2 mg 1" i 100% a 2.8 mg I"") estan representats per les linies diagonals del
grafic. Quan existeix una inhibici6 parcial de la nitrificacid, el procés continua succeint perd
de forma més lenta. Per bé que no va ser observat per Anthonisen 1 els seus col-laboradors,
I’acid nitroés també pot resultar toxic per als organismes oxidants de I’amoni (Hellinga et al.,
1999).
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Figura 1.4. Efecte de I’amoniac i I’acid nitrds sobre la nitrificacio, descrit per Anthonisen et al. (1976).

Substancies inhibidores i toxiques

El procés de nitrificacio és susceptible de ser inhibit per un elevat nombre de substancies, tant
organiques com inorganiques (Henze et al., 1995b). Es freqiient que quan una substancia
toxica entra en una planta de nitrificacié no provoqui una aturada instantania del procés, pero
si una disminuci6 de la velocitat de creixement dels microorganismes. Aquest fet pot
comportar que, passat un cert temps, la nitrificacié s’aturi definitivament com a conseqii¢ncia
del rentat a que s’han sotmes els bacteris autotrofs.

Desnitrificacié heterotrofa

La desnitrificacido és el procés microbiologic pel qual els nitrats sén reduits a nitrogen
molecular. En realitat es tracta d’un procés seqiiencial en qué els nitrats son reduits
progressivament a nitrits, Oxid nitric, 0xid nitrés i finalment nitrogen molecular, que és
alliberat a 1’atmosfera (Knowles, 1982). Precisament, un dels principals problemes de la
desnitrificaci6 és que el nitrogen s’alliberi en forma d’oxids, doncs aquests gasos
contribueixen a la contaminacio atmosferica. El risc que aixd succeeixi s’accentua en
determinades situacions: procés de tractament sotmes a continues variacions, absencia d’una
font de matéria organica o d’altres nutrients, etc. (Henze et al., 1995b).

Els microorganismes heterotrofs responsables d’aquest procés de reduccié son principalment
aerobis facultatius, capacos d’adaptar-se a les condicions del medi en quée es troben. En
condicions anoxiques, és a dir, abséncia d’oxigen i preséncia de nitrits o nitrats, els bacteris
desnitrificants utilitzen aquests compostos com a acceptor final d’electrons (Eq. 1.10-1.11).

0.33NO; + 1.33H" + e — 0.17N, + 0.67H,0 (desnitrificacio via nitrit) (Eqg. 1.10)

0.20NO; + 1.20H" + ¢ — 0.10N, + 0.60H,0 (desnitrificacio via nitrat) (Eq. 1.11)
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Per dur a terme el procés de desnitrificacid, els microorganismes heterotrofs necessiten una
font de carboni organic a oxidar. La composici6 d’aquesta materia organica condicionara
I’estequiometria del procés. Basicament es poden diferenciar tres tipus distints de font de
carboni: externa, interna 1 el propi material cel-lular.

Si el substrat organic emprat per a desnitrificar €s el contingut en la propia aigua residual
(formula generica: C1sHj9O9N), els processos de reducci6 del nitrat i sintesi de la biomassa es
poden expressar d’acord amb 1’estequiometria de la Eq. 1.12.

4.54NO;5 + 0.61C,sH;oO9N + 0.39NH," + 4.15H" — (reduccio nitrat inc. sintesi) (Eq. 1.12)
— CsH;NO, + 2.27N, + 5.98CO, + 5.15H,0 o
De les anteriors reaccions es dedueix que el procés de desnitrificacid esta associat a una
produccid d’alcalinitat, que es xifra en aproximadament un 50% del consum existent durant
la nitrificacio. En quant als requeriments de matéria organica, d’acord amb la Eq. 1.12,
aquests son de I’ordre de 5.35 grams de DQO per cada gram de N-NOj reduit. Els principals
factors que poden afectar a la desnitrificacié son: la temperatura, el pH, el potencial redox,
I’oxigen dissolt, la font de carboni organic i la preséncia de substancies inhibidores/toxiques.

Temperatura

La desnitrificaci6 es veu afectada per la temperatura de manera semblant als processos
heterotrofs aerobis. Aquest procés pot també succeir en condicions termofiles (50-60°C), en
les que la velocitat €s aproximadament el doble que a 35°C (Henze ef al.,1995b). Cal destacar
I’efecte sinérgic existent entre la temperatura i 1’oxigen, doncs al augmentar la temperatura
disminueix la solubilitat de 1’oxigen, fet que afavoreix el procés de desnitrificacio.

pH

Durant la desnitrificacio es genera alcalinitat, fet que suposa un augment del pH del medi. El
pH condiciona el producte final de la desnitrificacio de tal forma que, a valors baixos
d’aquest parametre augmenta el risc d’emissi6 de NO.

Font de carboni organic

L’activitat dels bacteris heterotrofs desnitrificants esta condicionada a la disponibilitat de
carboni organic. L’existéncia d’una relacio6 C/N adient i una font de carboni facilment
biodegradable és essencial per una bona cinetica de desnitrificacid. Caldra que aquesta
relacid sigui suficientment alta per a queé no existeixi falta de carboni i suficientment baixa
per a qué el sistema no esdevingui metanogenic (Akunna et al., 1992).

Com ja ha estat esmentat, basicament es poden diferenciar tres tipus de font de carboni:
externa, interna i el propi material cel-lular. Les fonts externes de carboni amb qué s’ha
experimentat per poder dur a terme la desnitrificacié sobn molt variades per bé que el metanol
¢s el substrat historicament més utilitzat. Més interessant, perd, resulta considerar 1’ts del
carboni organic contingut en la propia aigua residual o inclus el material cel-lular, doncs no
suposen un consum addicional de reactius. En cas de considerar la degradaci6é endogena, son
d’esperar velocitats de desnitrificacidé sensiblement inferiors. La quantitat total de carboni
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necessari per a una completa desnitrificacié dependra de la concentracié de nitrats, nitrits i
oxigen dissolt existent en el liquid a tractar.

Oxigen dissolt

L’oxigen dissolt es pot considerar com el regulador més important de 1’activitat
desnitrificant. El rendiment energetic de la respiracié aerobia és lleugerament superior al de
la desnitrificaci6 i1 aixo fa que I’entrada d’oxigen a un sistema anoxic inhibeixi el procés.

Cal tenir en compte que la influéncia real de 1’oxigen en el procés de desnitrificacié depén de
la concentraci6 existent dins els agregats, que acostuma a ser diferent de la del liquid mescla.
La concentraci6 d’oxigen en el interior dels agregats dependra de la seva mida, de la
concentraci6 d’oxigen en el liquid mescla, i de la quantitat de matéria organica i nitrogen
amoniacal presents en el medi, que influiran sobre la velocitat amb qué aquest és consumit.
En aquest sentit, s’han publicat experiéncies en qué s’observa nitrificacio i desnitrificacid
simultanies en condicions aerdbies i baixa concentracié de OD (Smith i Evans, 1982).

Un altre aspecte important en sistemes de tractament que combinin andxia i aerobiosi és el
temps necessari per part de la biomassa heterotrofa i els seus enzims per tal d’adaptar-se a un
canvi en la preséncia/abséncia d’oxigen (Randall ef al., 1992). Tal i com ja s’ha comentat
amb anterioritat, la desnitrificacid és un procés seqiiencial. Cada pas del procés ¢és catalitzat
per un enzim especific. L’enzim responsable de la reducci6 del N,O a N, és el més sensible a
la preséncia d’oxigen i, per tant, per tal de minimitzar les emissions d’oxid nitrds, eliminar
nitrogen mitjangant aeracié intermitent sembla millor estratégia que fer-ho amb aeracid
continuada (Béline i Martinez, 2002).

Potencial d’oxidacio-reduccio

El potencial d’oxidacié-reduccid, també anomenat potencial Redox o ORP ¢és una mesura de
I’activitat dels electrons que participen en les reaccions d’oxidacio-reduccid en medis
aquosos i es considera com una mesura de ’estat oxidatiu del sistema. Resultats empirics han
demostrat que el potencial Redox és una variable util per al control dels processos
d’eliminacid biologica de nutrients (Yu et al., 1997; Vives, 2004; etc.). En comparacié amb
I’oxigen dissolt, el ORP proporciona informacié addicional del bioprocés sota condicions
anoxiques i anaerobies.

En quant a la seva implementacio, possiblement sigui més interessant seguir-ne 1’evolucid
temporal, per detectar canvis de tendéncia indicatius d’un determinat fenomen, que no pas
fixar un valor de consigna. A nivell orientatiu i en el cas de la desnitrificacio, si el potencial
es troba per sota de -200 mV pot assegurar-se que els nitrats son reduits completament a N,
(Garcia i Fernandez-Polanco, 1996).

Substancies inhibidores i toxiques

Existeix poca informacid sobre les substancies que inhibeixen el procés de reduccio de nitrats
a Ny, tot 1 que es pot assumir que els bacteris desnitrificants son inhibits pels mateixos
compostos que els bacteris heterotrofs aerobis.
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Desnitrificacié autotrofa

El procés de desnitrificacio també pot ser efectuat per bacteris autotrofs, utilitzant doncs una
font inorganica de carboni. Ahn (2006) agrupa els processos de desnitrificacid autotrofa en
dos blocs diferents: 1) desnitrificacio en condicions anoxiques per bacteris especifics a partir
de I’oxidacié de compostos reduits de sofre o hidrogen, 2) nitrificacid 1 desnitrificacio
simultanies en condicions aerdbies o anoxiques per bacteris nitrificants.

Anammox

Anammox ¢s 1’acronim de Anaerobic Ammonium Oxidation (Mulder et al., 1995), procés
anoxic autotrof en qué amoni 1 nitrit son transformats a nitrogen molecular. Aquest procés
biologic pot expressar-se de forma simplificada mitjangant la reaccio Eq. 1.13.

NH;" +NO, — N, + 2H,0 (4nammox) (Eqg. 1.13)

En realitat, per bé que en el procés Anammox el principal producte resultat de 1’oxidacio de
I’amoni és el Ny, al voltant d’un 10% del nitrogen contingut en el substrat surt transformat en
forma de nitrat. Donat que és un procés autotrof, el procés Anammox permet desnitrificar
sense necessitat de matéria organica. Altres caracteristiques relacionades amb la biomassa
son la baixa velocitat de creixement (temps de duplicacié d’uns 11 dies), i la baixa produccio
de fangs (0.066 g de cél-lules per gram de N-NH;"). Aquesta darrera propietat queda
reflectida en 1’estequiometria recollida per la Eq. 1.14 (Strous ef al., 1998), on s’ha utilitzat la
formula CH,O 5Ny ;5 per representar la biomassa Anammox.

NH," + 1.32NO; + 0.066HCO; + 0.13 H+ — (Eq. 1.14)
— 1.02N, + 0.26NO;™ + 0.066CH,0¢ 5Ny 15 + 2.03H,O (Anammox, inc. sintesi) T
Temperatura i pH son dos parametres operacionals que condicionen [’activitat dels
organismes Anammox. Com a interval de treball, es pot considerar els 20-43°C en cas de la
temperatura (Optim: 40°C), i 6.7-8.3 en cas del pH (optim: 8.0). També, substancies com
I’oxigen, els fosfats o varis compostos organics s’han mostrat com a potents inhibidors del
procés Anammox (Jetten et al, 1999). Una altra caracteristica dels microorganismes
responsables d’aquest procés €s que no ha estat possible cultivar-los de forma aillada, d’acord
amb les teécniques microbiologiques convencionals (Strous et al., 1999).

1.3.3. Fenomens associats d’adsorcié i precipitacid

Els processos de tractament biologic de corrents liquids poden anar acompanyats de
fenomens associats d’adsorcido i complexacid dels metalls amb els microorganismes. Els
microorganismes es combinen amb els metalls, adsorbint-los en la superficie de les cel-lules,
degut a la interaccidé entre els ions metal-lics 1 les superficies microbianes, carregades
negativament. Altres mecanismes de fixaci6 Dbiologica so6n també possibles
(Tchonobanoglous et al., 2003).

Aixi mateix, es poden produir fenomens de precipitacié. Musvoto et al. (2000a; 2000b i

2000c) il-lustren aquesta casuistica. Mencid especial mereix la formacido d’estruvita
(MgNH4PO4-6H,0), doncs suposa la fixacié del nitrogen en forma de sal mineral.
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1.4. ESTRATEGIES DE TRACTAMENT PER A L’ELIMINACIO
BIOLOGICA DE NITROGEN

Els mecanismes de tractament anteriorment descrits poden combinar-se per tal d’eliminar
biologicament el nitrogen contingut en substrats amb elevat contingut en NH,', com les
dejeccions ramaderes. Les tres principals estratégies resultants serien:

- Nitrificacio i desnitrificacié convencional via nitrat (NDN)
- Nitrificaci6 i desnitrificacio via nitrit (NDN via nitrit)
- Nitritaci6 parcial 1 oxidacié anaerobia de I’amoni (NP-Anammox)

La Taula 1.5 recull una comparativa tedrica de les anteriors estratégies per a 1I’eliminaci6 de
nitrogen en relacio al consum d’oxigen, els requeriments de DQO, les emissions de CO; i la
producci6 de fangs. Els requeriments de DQO durant la desnitrificacio han estat quantificats
considerant metanol com a font externa de matéria organica (1.5 g DQO g™ metanol). Els
coeficients estequiomeétrics tabulats, a excepcio de la produccio de fangs, han estat calculats
sense considerar el creixement de la biomassa.

Taula 1.5. Comparaci6 teorica de diferents estratégies de tractament biologic per a I’eliminaci6 de nitrogen,
considerant un substrat amb una relacié molar amoni/bicarbonat igual a 1 (Volcke, 2006).

Estrategia Consum O, Requeriment DQO Emissio CO, Produccié fangs
€0g'N)  (gDQOg'N) (€CO, g'N) (g mat. seca g'' N)
NDN 4.57 2.86 5.76 1.0-1.2
NDN via nitrit 343 1.71 4.72 0.8-0.9
NP-Anammox 1.71 0.00 3.14 <0.1

D’acord amb P’anterior taula, 1’estratégia convencional de NDN és la menys sostenible per a
I’eliminaci6 biologica de nitrogen. Altres estrategies permeten millorar el valor dels
indicadors de procés establerts. En aquest sentit, la tecnologia NP-Anammox, actualment en
fase de desenvolupament, esta generant grans expectatives. La tecnologia NP-Anammox
permet reduir en més d’un 60% el consum d’oxigen associat a la nitrificacio, considerar un
valoritzacio energetica del substrat mitjangant produccid de biogas previa a I’eliminacid de
nitrogen sense que aquest fet comporti una manca de mateéria organica durant la
desnitrificaci6 1 minimitzar la producci6 de fangs resultant del tractament.

Pel que fa a la NDN via nitrit, varis parametres han estat suggerits per al control de la
producci6 de nitrits amb inhibici6é simultania de la generaci6 de nitrats: concentraci6 elevada
d’amoniac dins el reactor nitrificant (Abeling i Seyfried, 1992), alta temperatura combinada
amb un baix temps de retencio cel-lular (Hellinga et al., 1998), aeracio limitada (Pollice et
al., 2002), etc. En comparaci6 amb una NDN convencional, aquesta estratégia permet
disminuir els requeriments de materia organica per desnitrificar en un 40%, les necessitats
d’oxigen en un 25% i treballar amb una cinética de procés més elevada (Jenicek et al., 2004).
La presencia de compostos organics en el substrat pot, perd, condicionar la viabilitat técnica
d’aquesta estratégia (Yun ef al., 2004).

1.4.1. Tipus de reactors i configuracions possibles

Els reactors biologics per al tractament de corrents liquides es poden classificar en dos grans
grups (Taula 1.6), segon si la biomassa es troba en suspensid (els microorganismes formen
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flocs, agregats o granuls, que es mantenen en suspensié gracies als sistemes d’agitacio i/o
aeraci0) o bé fixada (els microorganismes s’adhereixen a una superficie solida formant una
biopel-licula).

Taula 1.6. Classificacié genérica dels principals tipus de reactors biologics per al tractament d’aiglies residuals.

Mescla perfecta (CSTR)
Continus Flux pist6 (PFR)

Altres
Biomassa en suspensi6 | Fangs activats
Discontinus | Reactor discontinu seqiiencial (SBR)

Altres

Reactors Fangs granulars UASB
biologics Altres

Biodiscs rotatoris
Filtres percoladors
Biomassa fixada Filtres submergits
Llits fluiditzats
Reactors airlift
Altres

CSTR: Continuously Stirred Tank Reactor; PFR: Plug Flow Reactor; UASB; Upflow Anaerobic Sludge Blanket; SBR: Sequencing Batch Reactor

Varies configuracions son possibles per tal d’alternar condicions aerobies i anoxiques que
habilitin 1’eliminaci6 del nitrogen mitjangant nitrificacio-desnitrificacio. Segons el tipus de
flux hidraulic es pot parlar de sistemes continus (SC) o bé de sistemes discontinus. La
diferéncia basica entre un sistema de flux continu i un de discontinu €s que el funcionament
del primer esta orientat en I’espai, mentre que el del segon ho esta en el temps (Irvine i
Ketchum, 1989). Tchobanoglous et al. (2003) citen, entre altres, les segiients possibilitats:

- SC aerobi-anoxic de 2 etapes (postdesnitrificacid), amb degradaci6 aerobia del C.

- SC anoxic-aerobi de 2 etapes (predesnitrificacio), i recirculacio interna.

- SC Bardenpho de 4 etapes, predesnitrificacid i postdesnitrificacio + etapa final aerobia.
- SC anoxic-aerobi multietapa.

- SC amb aeraci6 intermitent en 1 etapa i1 decantaci6 dels fangs fora del reactor.

- Canal d’oxidacio6 d’1 etapa amb aeracid per zones.

- Canal d’oxidaci6 d’1 etapa amb aeracid per zones i seqiiéncies.

- Sistema discontinu (SBR), amb decantaci6 dels fangs en el propi reactor.

Finalment, també¢ seria possible eliminar nitrogen en una Unica etapa aerobia, amb nitrificacid

1 desnitrificacid simultanies, en cas de treballar amb concentracions d’oxigen dissolt
suficientment baixes.

1.4.2. El reactor discontinu sequencial (SBR)

Historia i evolucio

Els processos de tractament biologic d’aiglies residuals es van comengar a desenvolupar a
principis de segle. La primera referéncia de fangs activats data de 1914, feta per Ardern i

Lockett a Manchester, i es basava en una instal-lacié de flux discontinu, que en aquella época
era anomenada reactor d’emplenat i buidat. Entre 1914 1 1920 es van instal-lar varis reactors
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d’aquest tipus al Regne Unit. En la major part dels casos foren convertits en sistemes de flux
continu, ja que els costos d’operacid d’un reactor d’emplenat i buidat eren més elevats. Els
motius principals d’aquest fet eren: la rapida obturaci6 dels difusors d’aire degut al fang
decantat, la gran quantitat d’energia que calia dissipar en el procés de buidat i la necessitat
d’operadors que controlessin el bon funcionament de les valvules i ’estat dels difusors d’aire
(Irvine 1 Ketchum, 1989).

A finals dels anys 50 va sorgir un altre sistema de tractament biologic de flux discontinu, el
Pasveer ditch. La diferéncia amb els reactors d’emplenat i buidat i els reactors discontinus
seqliencials €s que I’entrada era continua i1 es prolongava durant totes les fases del cicle.
Tenien I’inconvenient de que la decantacid era pobra, al coincidir amb I’emplenat, perque el
buidat interceptava el llit de fang. Molts d’aquests sistemes van ser convertits en sistemes de
flux continu a Europa. Tan sols a Dinamarca i Australia es van mantenir introduint algunes
modificacions (Irvine 1 Ketchum, 1989). En aquesta ¢época ja s’havien solucionat els
problemes de tipus tecnologic observats a principis de segle.

No va ser fins a la década dels setanta que Irvine va desenvolupar els principis de
funcionament del Sequencing Batch Reactor (SBR) (Irvine 1 Busch, 1979; Arora et al., 1985;
Wilderer et al., 2001). Gracies als avencos aconseguits amb els equips informatitzats de
control, els sistemes de tractament de flux discontinu s’han convertit en una alternativa valida
1 en ocasions més avantatjosa que els sistemes tradicionals de flux continu. Els professionals
a favor dels SBR els promocionen com a menys cars, més eficients i més controlables que
qualsevol altre sistema biologic de tractament. Pel que fa al tractament de residus, un dels
avantatges dels SBR radica en poder operar en un gran rang de concentracions del
contaminant (2 o inclas 3 ordres de magnitud (Litchfield, 1991)).

En els darrers anys s’han proposat nombroses variants als SBR convencionals, com el SBBR
(Sequencing Batch Biofilm Reactor) o I’ASBR (Anaerobic Sequencing Batch Reactor) (Irvine
et al., 1997). Una altra proposta ¢és treballar amb dos -7SSBR- (Andreadakis et al., 1995) o
inclus tres (Jones et al., 1990) SBRs en série.

Com a alternativa als SBR cal destacar el sistema dissenyat per Goronszy (Goronzy, 1994;
Demoulin et al., 1997) anomenat CASS (Cyclic Activated Sludge System). La diferéncia amb
els SBR ¢és que I’entrada d’aigua al reactor és continua i es disposa d’una pantalla que
impedeix que aquesta es barregi amb [’aigua residual efluent durant els periodes de
decantaci6 i extraccid. La zona creada per aquesta pantalla a 1’entrada del reactor actua també
com a selector microbia.

Algunes caracteristiques dels sistemes SBR son:

- Instal-laci6 compacta, amb menor necessitat de superficie que els sistemes continus.

- Flexibilitat per tal d’adaptar-se a variacions en les caracteristiques del liquid a tractar.
- Flexibilitat per tal d’adaptar-se a diferents exigeéncies de qualitat del liquid tractat.

- Estalvi en instal-lacions, doncs no és necessaria la recirculacié de cabals ni decantador.
- Millora de la decantacid, doncs es realitza amb el liquid mescla totalment en repos.

- Efecte de selector microbia, gracies a una relacié F/M (food/microorganisms) favorable,
evitant aixi la proliferacié excessiva de microorganismes filamentosos.
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- Efecte preventiu davant situacions potencials de rentat de la biomassa.

- Necessitat de control i manteniment del sistema de valvules, aixi com dels diferents
equips d’agitacid 1 aeracio.

Principi d’operacio dels SBR

Els reactors discontinus seqliencials es caracteritzen per un funcionament de flux discontinu,
basat en una seqiiéncia de tractament (cicle) que es repeteix al llarg del temps. Aquest
funcionament ciclic els proporciona una gran flexibilitat per tal d’adaptar-se a diferents
modalitats de tractament 1 en concret a 1’eliminaci6 de nutrients. Cada cicle comprén una
série de fases (Figura 1.5) que es succeeixen en el temps i que en ocasions poden sobreposar-
se segons les necessitats del procés. Les fases de que consta un cicle sén: emplenat, reaccio,
decantacio, buidat i espera.

]

-+

Purga
-«
Espera Linplenat Reaccio
eslalic (agitacid)
Sobrenedam !
{¢flucnty i (@]
- 2T
. Alre
—
Buidat Reaccio
(agitacié
+ aeracid)
C
Alre
Decantacié Reaccio Reaccio
(agitacid (agttac1o)

+ aeracid)

Figura 1.5. Exemple de cicle de tractament en un SBR.

Emplenat

En aquesta primera etapa s’introdueix 1’aigua residual a tractar (afluent) al reactor. Al
principi el reactor conté un cert volum de fangs biologics decantats romanents del cicle
anterior, que correspon al volum inicial. A mesura que s’introdueix 1’afluent, el volum del
liquid dins el reactor augmenta fins a un valor maxim al final d’aquesta fase, que sera el
volum final. Durant I’emplenat, el liquid mescla a ’interior del reactor pot mantenir-se en
repos (emplenat estatic) o bé pot estar en agitacid i/o aeracid. Aquesta alternativa permet
sobreposar en el temps la fase d’emplenat i la de reacci6. Autors com Yu et al. (1996) van
avaluar diferents estratégies d’emplenat segons les necessitats del tractament.

Reaccio

Durant aquesta fase és quan es produeixen les reaccions que permeten la depuracid de I’aigua
residual. El liquid mescla es manté en agitacid, i aix0 permet que els microorganismes entrin
en contacte intim amb les substancies contingudes a 1’aigua residual i puguin utilitzar-les en
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el seu metabolisme. Mitjancant sistemes d’aeracié s’introduira 1’oxigen dins el sistema,
creant condicions aerobies. Si només hi ha agitacio, les condicions seran andxiques o
anaerobies. Durant aquesta fase també es poden combinar periodes amb condicions
ambientals diferents segons 1’estratégia de depuracio.

Decantacio

Els fangs bioldgics decanten en el mateix reactor seqiiencial en qué han tingut lloc els
processos de depuracio. Resulta suficient parar els mecanismes d’agitacid 1 aeracid per crear
condicions de repods del liquid mescla. Els fangs biologics es dipositen al fons del reactor i a
la part superior queda I’aigua residual tractada.

Buidat

Un cop finalitzada la fase de decantaci6 es procedeix a I’extraccio de I’aigua residual tractada
(efluent). Existeixen diferents mecanismes d’extraccid. El més simple és un orifici en la paret
del reactor situat a una certa profunditat i connectat a una canonada a través de la qual
s’extreu I’efluent. Aquesta sortida pot estar regulada per una valvula o per una bomba, segons
si I’aigua surt per gravetat o bé ha de ser impulsada fins una certa algada. El volum final al
reactor després del buidat sera el volum inicial del nou cicle.

Espera

Un cop finalitzada la fase de buidat, el reactor esta a punt per iniciar un nou cicle de
tractament. En algunes ocasions pot transcorrer un cert periode de temps des del buidat fins al
comencament d’un nou cicle. Si el final de la fase de buidat coincideix amb I’inici d’una
nova fase d’emplenat, no hi haura fase d’espera.

Purga

No es tracta d’una fase per si sola, doncs es pot incloure en alguna de les anteriors. Si la
purga de fangs es realitza durant 1’etapa de reaccio, consisteix en extreure una certa quantitat
de liquid mescla per tal de mantenir un determinat temps de retenci6 cel-lular. Si la purga es
fa al final de la fase de decantaci6 o durant la fase d’espera, els fangs extrets del sistema
seran més espessos que si es purguen durant la fase de reaccio.

Alternatives en el cicle de tractament

Eliminacio de materia organica

Si existeix suficient oxigen dissolt en el medi, la matéria organica és oxidada pels
microorganismes heterotrofs aerobis. L’aeracid permet el control de males olors, reduir la
contaminacio d’aire i1 aigua o el control de patogens, entre altres (Burton, 1992). Quan les
condicions son anoxiques, aquesta materia organica ¢és utilitzada com a font de carboni per
microorganismes heterotrofs aerobis facultatius en el procés de desnitrificacid. Operant en
condicions anoxiques s’aconsegueix reduir la despesa energetica associada a la introduccid
d’oxigen en el reactor per tal de degradar la matéria organica.
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Eliminacio de nitrogen mitjangant NDN

La flexibilitat d’operaciéo d’un SBR permet nitrificar, desnitrificar o bé combinar tots dos
processos per tal d’aconseguir eliminar el nitrogen amoniacal contingut en un medi liquid.

Els tractaments per a I’eliminacié de nitrogen en un SBR basats en una postdesnitrificacio
adopten un cicle en que la fase de reacci6 consta d’un periode aerobi seguit d’un altre anoxic.
Com que la matéria organica haura estat oxidada durant el periode aerobi no podra ser
utilitzada posteriorment en el procés de desnitrificaci6. Per tant, a menys que s’afegeixi una
font de carboni externa (Abufayed i Schroeder, 1986a; 1986b), la desnitrificacié es dura a
terme mitjangant la respiracid6 endogena (Irvine ef al., 1979; Alleman i Irvine, 1980;
Silverstein i Schroeder, 1983) i el procés sera lent.

Els tractaments basats en una predesnitrificacié consten d’un cicle en qué la fase de reaccid
inclou un periode anoxic seguit d’un altre aerobi. Els nitrats romanents en el reactor a I’inici
del cicle es mesclen amb la matéria organica aportada durant la fase d’emplenat, fet que
possibilita una rapida desnitrificacio heterotrofa (McCartney 1 Oleszkiewicz, 1990). En cas
que els nitrats s’exhaureixin, el medi es converteix en anaerobi. Aquesta circumstancia, junt
amb la disponibilitat de materia organica 1 fosfor, pot afavorir el desenvolupament
d’organismes acumuladors de fosfor.

Operant en configuracid de predesnitrificacid, és també possible que la fase de reaccid
inclogui varis parells de periodes anoxic/aerobi. L alimentacié del reactor es pot realitzar de
forma continua (Palis i Irvine, 1985; Hamamoto et al., 1997), unicament al principi del
primer periode anoxic (Osada et al., 1991; Johansen et al., 1997; Lacalle et al., 1999) o b¢é al
principi de cada periode anoxic (Bortone et al., 1992; Puig et al., 2004).

També es possible eliminar nitrogen en condicions exclusivament aerobies, mitjancant
processos simultanis de nitrificacio 1 desnitrificacid, en cas d’existir baixes concentracions
d’oxigen dissolt dins el reactor. Miinch et al. (1996) descriuen el fenomen com a favorable,
tot 1 que el pas de nitrit a nitrat acostuma a quedar inhibit.

L’eliminaci6é de nitrogen mitjangant un procés de NDN via nitrit és també possible en un
SBR, ja sigui a partir del control de ’aeracié (Katsogiannis et al., 2003), I’addicid de reactius
(Peng et al., 2004) o bé I’acumulaci6 d’amoniac (Fux et al., 2003; Gee 1 Kim, 2004; Gali et
al., 2007) entre altres factors. En aquest darrer cas, 1’us d’una font externa de carboni durant
la desnitrificaci6 €s habitual.

Eliminacio de nitrogen mitjangant NP-Anammox

La utilitzacié de dos reactors SBR connectats en série pot permetre també la implementacid
de la tecnologia NP-Anammox. En el primer reactor part de 1’amoni seria oxidat a nitrit
(Pambrun et al., 2006; Ganigué et al., 2007) i a continuacio, en el segon SBR, hi tindria lloc
I’oxidacié anaerobia de 1’amoni restant utilitzant els nitrits préviament generats com a
acceptor final d’electrons (Strous et al., 1998; Fux et al., 2002).
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1.4.3. El procés combinat SHARON-Anammox

El recent descobriment del procés biologic d’oxidacié anaerobia de I’amoni (Anammox) ha
obert noves expectatives en el camp del tractament de corrents residuals amb un elevat
contingut en nitrogen amoniacal. La reacci6 Anammox va ser observada per primera vegada
en un reactor de llit fluiditzat a escala laboratori tractant I’efluent d’un reactor metanogeénic
(Mulder et al., 1995), per bé que, dues décades abans Broda (1977) ja havia postulat que el
procés era possible des d’un punt de vista termodinamic.

Prévia alimentacid del liquid susceptible de tractament al reactor anaerobi, una quantitat
lleugerament superior al 50% del nitrogen amoniacal ha de ser, pero, oxidada a nitrit. En
aquest sentit, la nitritacié parcial del substrat es pot aconseguir mitjangant el procés
SHARON (Single reactor High activity Ammonia Removal Over Nitrite) (Hellinga et al.,
1998). Aquest procés es caracteritza per tenir lloc en un Unic reactor de mescla perfecta, que
opera sense retencid de biomassa a mode de quimiostat, amb un TRH aproximat d’1 dia,
temperatura de 30-40°C i pH 6.6-7.0.

El procés global resultant, conegut com a procés SHARON-Anammox (van Dongen et al.,
2001a; 2001b), és totalment autotrof i, per tant, es tracta d’una tecnologia que habilita
I’eliminaci6 de nitrogen sense requeriments de matéria organica. Altres avantatges d’aquest
procés respecte a una NDN convencional son 1’estalvi eléctric associat a la disminucid dels
requeriments d’aeracid, la baixa produccio de fangs o la possibilitat de treballar a carregues
nitrogenades més elevades (Strous et al., 1997).

Tal 1 com s’ha mencionat en I’anterior apartat, la NP també seria possible en altres tipus de
reactors, com els SBR. Una alternativa a la combinaci6 de dos reactors amb aeracid
diferenciada, caracteristica del procés SHARON-Anammox, ¢€s el procés CANON
(Completely Autotrophic Nitrogen-removal Over Nitrite), el qual es basa en el creixement
conjunt de bacteris oxidants de I’amoni 1 Anammox en un Unic reactor gracies al control de
I’oxigenaci6 (Third et al., 2001; Sliekers et al., 2002). Dos processos més d’una Unica etapa
per a I’eliminacié d’amoni en preseéncia limitada d’oxigen i sense requeriments de matéria
organica han estat descrits en la bibliografia. Aquests son el procés OLAND (Oxygen-Limited
Autotrophic Nitrification and Denitrification) 1 la desamonificacié aerobia. La principal
diferencia entre aquests processos i el CANON és que els primers recorren a la capacitat
desnitrificant dels organismes nitrificants, mentre que el procés CANON incorpora biomassa
Anammox (Jetten et al., 2001).

1.5. ELIMINACIO DE NITROGEN DE FRACCIO LIQUIDA DE
PURINS (FLP)

Per bé que en la bibliografia, en relacié a I’eliminaci6 de nitrogen mitjancant NDN de la FLP,
s’han localitzat nombroses referéncies de sistemes continus de fangs activats amb varies
etapes (Willers et al., 1993; Bonazzi i Piccinini, 1997; Gonzalo, 2004; Hur et al., 2004),
aquestes no seran descrites en aquest apartat. La mateixa consideraci6é s’ha realitzat per a
altres sistemes continus de biomassa fixada (Boiran ef al., 1996) o aeracio continuada (Smith
i Evans, 1982). Els esforcos de recopilacié d’experiéncies s’orientaran, doncs, vers els
sistemes de fangs activats amb aeracid intermitent en un unic reactor, especialment vers els
sistemes discontinus tipus SBR, estudiats en detall en aquesta tesi.
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1.5.1. NDN convencional mitjancant aeracio intermitent

La carrega contaminant d’una fraccid liquida de purins pot arribar a superar en més de dos
ordres de magnitud la d’una aigua residual urbana. Aquest fet comporta que els SBR
destinats al tractament de la FLP mitjangant NDN acostumin a operar amb un elevat temps de
retencid hidraulic, sindonim de baix volum d’intercanvi per cicle i elevat volum de reaccio. La
baixa relacié DQOpiodegradable/ Nhitrificable, Caracteristica de la FLP, pot arribar a limitar el procés
de desnitrificacio, fent necessaria 1’addici6 d’una font externa de carboni organic. Aquesta
situacid es fa molt més evident en cas d’efectuar una digesti6 anaerobia previa del substrat.
Tambgé, la relacio AT/N de la FLP aixi com la temperatura d’operaci6 del reactor son claus
per a una eficient eliminacié del nitrogen.

Les Taules 1.7 1 1.8 recullen les principals experiéncies localitzades en la bibliografia en
relacio al tractament de purins mitjancant NDN convencional, en sistemes discontinus
seqliencials de fangs activats (també alguns continus d’1 etapa amb aeraci6 intermitent), tant
a escala laboratori, pilot com industrial. L’heterogeneitat en la forma de caracteritzar els
sistemes estudiats ha dificultat la seva tipificacio. Les dades aqui presentades amplien la
revisio feta en aquest sentit per Mace i Mata-Alvarez (2002).

Experiments a escala laboratori

Universitat de British Columbia, Canada

A escala laboratori, Lo i Liao (1986) van ser dels primers autors en descriure la utilitzacid
dels SBR per al tractament de la fraccid liquida de dejeccions ramaderes (bovines), per bé
que I’aplicacio d’aquesta tecnologia en el tractament d’aigiies d’origen ramader ja havia estat
referenciada en treballs anteriors del mateix grup de recerca. L’objectiu plantejat en aquest
treball era estudiar 1’eliminaci6 de la matéria organica, no degradada durant una etapa previa
de digestio anaerobia, sota condicions aerobies i diferents nivells de carrega organica.
Elevades eficiéncies van ser obtingudes, properes al 90% (DQO). Aixi mateix, es va observar
acumulacié de nitrats dins el reactor, amb una important reduccid del contingut total en
nitrogen de la fase liquida (47-83%). Anys més tard, Lo i Liao (1995) van comparar
I’operativa d’un SBR convencional amb el d’un SBBR concloent que, per a cicles curts i
carregues organiques relativament elevades la retencio de la biomassa dins el SBBR permetia
millorar I’estabilitat i eficiéncia del procés.

Ra et al. (1999) van introduir el control dinamic del procés, utilitzant el potencial Redox per
al control de I’eliminacié de C, N i P, en dos reactors de tipus SBR disposats en serie. El
primer reactor (V; = 7.5 1) treballava en condicions d’aeracio6 intermitent, mentre que el segon
(V> = 3 1), operava en condicions exclusivament anoxiques. En el reactor amb aeracid
intermitent, un cicle constava de les etapes d’emplenat, reaccid anoxica (3 hores), reaccid
aerdbia, decantacid (15 minuts) i buidat (5 minuts). La durada de I’emplenat i la reaccid
aerdbia es controlaven a temps real. El segon SBR tractava 1’efluent del primer reactor, amb
I’objectiu de desnitrificar les formes oxidades de nitrogen romanents en el liquid, sense
considerar una font externa de carboni. En les condicions d’operacié descrites, el TRH era
variable, prenent un valor mig de 4.1 dies, equivalent a una carrega de 0.10 kg N I d™'. Les
eficiencies d’eliminacié aconseguides per al C, N 1 P van ser superiors al 96%. Han estat
localitzades altres referéncies dels mateixos autors complementaries a 1’experiéncia descrita
en aquest paragraf (Ra et al., 1998; 2000).
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Donades les limitacions d’utilitzar el potencial redox com a Unic parametre de control (valor
dependent de les condicions especifiques en qué s’ha mesurat, sensible a interferéncies per
altre equipament eléctric, emmascarament de punts clau de control, etc.), Cheng et al. (1999)
1 (2000) van proposar complementar-lo amb el pH. El sistema experimental estava també
format per dos reactors SBR disposats en serie (andxic/oxic 1 anoxic), el primer dels quals
incorporava un biofilm en el seu interior. Per bé que en condicions de no aeracié s’utilitza
exclusivament el terme ‘anoxic’, el cert és que també es donaven condicions anaerobies. En
el reactor amb aeracid intermitent, un cicle constava de les etapes d’emplenat (10 minuts),
reaccid anoxica (3 hores 21 minuts), reaccié aerobia, decantacid (26 minuts) i buidat (3
minuts). La durada de la reacci6 aerobia es controlava a temps real, i per tant, la carrega
aplicada era variable. Per a una carrega mitjana de 0.11 kg N-NH," 1" ! (DBOs/N-HH," =
6.9), les eficiéncies d’eliminaci6é aconseguides per a la DQO, el N-NH," i el P-POy van ser
del 99%, 99% 1 95%, respectivament.

Finalment, Lo et al. (2004) posen de manifest el major interés de les estratégies de control
basades en la interpretacid de mesures a temps real respecte a la basades en la temporitzacio.

Universitat Nacional de Singapur

Wun-Jern (1987) va descriure la utilitzaci6 d’un SBR (V' = 8 1) per al tractament de la fraccid
liquida de purins de porc (frescos i digerits anaerobiament) amb 1’objectiu de reduir el seu
contingut en materia organica 1 solids suspesos. En aquests experiments tamb¢ es va observar
nitrificacio, amb certa acumulacié de nitrits, i desnitrificacio durant la fase d’espera.

Universitat de Ottawa, Canada

Fernandes et al. (1991) van estudiar I’efecte d’alternar condicions aerdbies/anoxiques en un
SBR (previ emplenat anoxic) amb el proposit d’eliminar nitrogen. Fernandes i McKyes
(1991) van avaluar un SBR (V=3 1) per al tractament de la fraccio6 liquida de purins de porc a
alta carrega (~28.5 g DQO 1" i ~1.2 ¢ N-NH," I')) i van desenvolupar un senzill model
matematic. Els parametres avaluats van ser el TRH (3, 5, 71 9 dies) i el TRC (10, 20 1 30
dies). Els millors resultats es van obtenir per a un TRH de 9 dies i un TRC de 20 dies, amb
una eficiéncia en 1’oxidacié de I’amoni superior al 99%. També, durant I’emplenat, es va
detectar desnitrificaci6. Per tal de millorar el rendiment d’eliminaci6é del nitrogen aquests
autors proposaven utilitzar un segon SBR en serie. A partir d’aquests resultats, Fernandes
(1994) van avaluar ’efecte de la temperatura (5, 10 1 21°C), demostrant que el procés es veu
forga afectat a 5°C pero que a 10°C s’aconsegueixen rendiments importants, tot 1 ser inferiors
als obtinguts a 21°C.

Institut Nacional de Produccio Animal, Japo

Osada et al. (1991) van preparar mescles de dejeccions solides i liquides de porc, amb
I’objectiu d’ajustar la relaci6 DBOs/Ntk (2.2-5.6) de I’afluent a un reactor SBR (V' =2 1), que
posteriorment diluirien amb aigua desionitzada. En aquest treball es va avaluar 1’eliminacio
conjunta de matéria organica, nitrogen 1 fosfor. El cicle basic de tractament tenia una durada
de 24h: 0.5h d’emplenat anoxic, 21h de reaccid, 2h de sedimentacié i 0.5h de buidat. Es van
considerar tres variants de 1’etapa de reaccio: sempre aerobia, alternanca d’etapes anoxica i
aerdbia cada hora i alternanga d’etapes anoxica i aerobia cada 3.5h. Els resultats obtinguts
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van demostrar que a mesura que disminuia la relacié6 DBOs/Ntx també ho feia I’eficiéncia del
tractament 1 que la millor configuraci6 de I’etapa de reaccio era la basada en una alternanca
de condicions anoxiques/aerobies de 1h. Operant en condicions d’aeracié intermitent també
s’aconseguien reduir les emissions d’oxid nitrds respecte a les existents en condicions
d’aeracio continuada (Osada et al., 1995).

Entitat per a les Noves Tecnologies, Energia i el Medi Ambient (ENEA), Italia

D’acord amb el plantejament fet per Tilche 1 Bortone (1992), Bortone ef al. (1992) van
avaluar I’eliminaci6é de matéria organica, nitrogen i fosfor de FLP porcina en un SBR (V' =5
1) 1 van estudiar I’efecte de fragmentar el volum de substrat a tractar per cicle en tantes parts
com nombre de seqiiéncies anoxica/aerobia constés la fase de reaccio. L’addicio de la
corresponent fraccid de substrat es realitzava de forma puntual a I’inici de cada periode
anoxic (2 alimentacions, en proporcions %4 1 %4). Treballs complementaris a 1’anterior van ser
publicats per Germirli et al. (1993), en relaci6 a la preséncia de materials organics refractaris
en I’efluent del tractament o per Bortone et al. (1994), que van estudiar I’eliminaci6 de fosfor
considerant els nitrats com a unic acceptor d’electrons. En aquest darrer cas, en el reactor
SBR s’alternaven unicament condicions anaerobies 1 anoxiques mentre que la nitrificacio es
realitzava per separat, en un SBBR de 3.5 L. Les eficiéncies obtingudes es van comparar amb
les d'un SBR que operava amb cicles de 12 hores, obtenint resultats similars. També
relacionat amb aquests estudis, Andreottola et al. (1997) van publicar un treball de
modelitzacié i optimitzacid considerant 1’eliminacié de nitrogen de la FLP en un SBR.
Finalment, el coneixement generat per tots aquests autors es va concretar en la construccid
d’un SBR a escala industrial (Tilche et al., 1999) que es descriura més endavant, en aquest
mateix apartat.

Universitat de Tsukuba, Japo

Liao et al. (1995) i Mackawa et al. (1995) van proposar 1’eliminacié del nitrogen amoniacal
contingut en la FLP de porc mitjancant 1’addici6 de magnesi i fosfor per tal d’afavorir la
precipitacio d’estruvita, i posterior tractament del liquid resultant en un SBR (=3 1). En els
experiments amb major cristal-litzacid, 1’eficiéncia de separacié del nitrogen amoniacal per
precipitacio va superar el 90%. Amb la cristal-litzacid, a més a més, s’aconseguia millorar la
relaci6 C/N del substrat en vistes a un posterior tractament de NDN. En quant al fosfor, no es
va aconseguir acumular-lo biologicament en els fangs, essent necessari la utilitzacié de CaCl,
per a precipitar-lo.

Universitat Nacional de Chungbuk, Corea

Lee et al. (1997) van experimentar en 1’ambit de I’eliminacié de nutrients de la fraccio
liquida de purins de porc en un SBR (V' = 22 1), utilitzant purins fermentats i acetat com a
suplement de mateéria organica durant la desnitrificacio. Els resultats aconseguits van ser
practicament idéntics en ambdos casos.

Institut Nacional de Recerca Agronomica (INRA), Franga

Bernet et al. (2000) descriuen una instal-lacié formada per un reactor anaerobi (ASBR)
alimentat amb FLP fresca i liquid recirculat del reactor aerobi (SBR) que tracta el digestat. En
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el primer reactor tenia lloc la desnitrificacid seguida de la digestié anaerobia del carboni
organic. A continuacio, en el segon reactor prosseguia I’eliminacid del carboni organic i tenia
lloc I’oxidacié de I’amoni, principalment a nitrit. En el reactor aerobi, també es va observar
desnitrificaci6 durant 1’etapa d’emplenat. Les eficiéncies d’eliminacié globals aconseguides
van ser de 81-91% COT 1 85-91% Nrx, experimentant amb diferents cabals de recirculacio.

Universitat Nacional de Pusan, Corea

Kim ef al. (2000a), en base a una velocitat especifica maxima de nitrificaci6 de 0.09 g N-
NH; g SSV d i de desnitrificacié de 0.08 g N-NOs g SSV d”', van proposar, en un cicle
optimitzat de 24h per al tractament de la FLP en un SBR (V= 80 1), alternar condicions
aerdbies i anoxiques en intervals de 2 hores (5 parells anoxic-aerobi per cicle). L’alimentacio
de la FLP al reactor es realitzava a I’inici de cada etapa anoxica (durada: 1/12). Per tal de
millorar D’eficiéncia de la desnitrificacié, en I'ultim periode anoxic de cada cicle
s’addicionava acetat de sodi al reactor, com a font externa de carboni.

Universitat de Lleida, Espanya

Magri (2000), també Magri 1 Flotats (2000a; 2000b), va operar un reactor SBR a escala
laboratori (¥ = 20 1) per tal d’eliminar C, N i P de la fraccié liquida de purins de porc.
Préviament a aquest assaig es va caracteritzar per separat tant la nitrificaci6 (diferents
carregues: 40-400 mg N-NH, " I"" d') com la desnitrificacié (diferents carregues: 60-400 mg
N-NO; 1" d i fonts de carboni: respiracié endogena, efluent de digestio anaerdbia, FLP de
porc i metanol). Es tracta del Projecte Final de Carrera de 1’autor d’aquesta tesi, que va ser
mereixedor d’un accessit al premi per a estudiants atorgat per la Institucio Catalana d’Estudis
Agraris (ICEA, 17a convocatoria).

Universitat de Barcelona, Espanya

Obaja et al. (2003) van treballar amb elevades carregues per tal d’eliminar C, N i P de fraccio
liquida de purins digerits anaerobiament (FLPDA). Per fer-ho van operar un reactor a escala
laboratori de 3 I considerant 3 cicles/dia, una temperatura de 30°C, acid acectic com a font
externa de carboni organic i control de pH amb set-point 8.1. Les carregues aplicades van
variar entre els 909 i 1650 mg N-NH," 1" d”!, amb velocitats especifiques de nitrificacio i
desnitrificacio de 0.66-0.72 g N-NH;" g’ SSV d' i 0.75-0.91 g N-NO; g' SSV d'
respectivament. Les eficiencies d’eliminaci6 del nitrogen van ser superiors al 96% en el pitjor
dels casos. També, Obaja et al. (2005) van considerar la propia FLP com a font de carboni
organic en el tractament de FLPDA mitjancant NDN.

Universitat de Corea

Kim et al. (2004a) proposen, igual que Bernet et al. (2000), la utilitzaci6 en série d’'un ASBR
1 un SBR per al tractament de FLP d’origen porci. L’objectiu, en aquest cas, era la digestid
anaerobia d’una part de la FLP (es considera un by-pass), a mode de pretractament, per tal de
reduir la relaci6 DQO/Ntx d’un substrat amb elevat contingut organic i1 aconseguir aixi
controlar la temperatura dins el reactor SBR (per sota els 35°C). Aquests autors van establir
que, la relacié temporal d’operacid #,uov/t.er del SBR era funcié de la relaci6 DQO/Nrx del
substrat a tractar (0.5 per a >8, 1.0 per a 5.5-8 1 3.5 per a <3.5).
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Taula 1.7. Recull d’experiéncies de tractament de NDN per a fraccié liquida de purins en un reactor SBR
(escala laboratori).

Referencia Tipus  FontC Operacié Afluent (g 17) Eficiéncia (%)

FLP addicional CV (g17d®) TRH(d) TRC(d) TDC (h) Cicle (h) [ N P C N P
Loi Liao DA+D No 0.14-0.35 0.8 5 4 0.2.30.50.20.1 7.93-14.68 0.11-0.29 - 86-90 47-83
(1986) N-NH, EAN_RA D B E DQO N-NH, DQO N-NH,
‘Wun-Jern F+D/ No 0.27-0.44 1.3 o 24 3.16.1.0.5 3. 2.19-2.79 0.35-0.56 - 48-58 66-2
(1987) DA N-NH, EA_RA D_B_ESAN DQO N-NH, DQO N-NH,
Fernandes i McKyes F No 0.13-0.40 39 10-30 24 31910505 25.0-32.0 1.00-1.40 - 81-97 <35-84
(1991) N-NH; EAN_RA_D_B_ESAN DQO N-NH, DQO N-NH,
Fernandes ef al. F No 0.14-0.20 69 20 24 3.9-18 0-9 1.1.0.5.0.5 30.7-31.2 2.41-2.58 - 9597 80-93
(1991) Nk EAN_RA_RAN_RA D_B_ESAN DQO Nk DQO Nk
Osada et al. F+D No 0.09-0.22 3 17-19 24 0.5 [1_11" 1205 1.50-2.25 0.28-0.67 0.08-0.24 91-96 72-98 19-91
(1991) Nrg EAN_[RA_RAN]J' RAN_D_B DBOs Nrg Pr DBO;s Nk Pr
Bortone et al. F No 0.13 10 28-34 24 67460802 10.6 1.26 0.24 93 88-93 95
(1992) Nig [E,RAN_RA]" D_B DQO Nrg Py DQO Nig P
Bortone ef al. F No 0.12 11 15 12 3.1.3.522507.02 18.0 1.31 0.36 92 96 92
(1994) Nig [E,RAN_RAT_D_B DQO Nig Py DQO Nix P
Lo i Liao F No 0.05-0.14 0.6-0.3 - 3 0.1.2.09 3.7-3.0 0.03-0.04 - 77-73 83-51
(1995) N-NH, EA RA D+B+E DQO N-NH, DQO N-NH,
Maekawa et al. F+P No 0.98 1.2 - 24 [171]'2 8.20 1.17 0.11 ~90 91
(1995) Nix E,AN_[RA_D]" B, DBO Nix Py Corg Nix
Andreottola et al. F No 0.21 10 30 24 [3.3 427 15 19.1 2.06 - 98
(1997) N [E,RAN_RA]"_D+B DQO N N-NH4
Lee et al. F+D Si 0.07 2 19 24 0213 7.3 0.6.0.2 2.85 0.15 0.05 96 90 89
(1997) Nig EAN_RA_RAN, RA D B DQO Nk Pr DQO Nk Pr
Kim et al. F Si 0.40 8.5 - 24 2.2 5717172 5.50 3.40 0.15 99 99
(2000a) N-NH, [E;RAN_RAJ" D_B_ESAN DBO; N-NH, Pr DBO N-NH,
Magri i Flotats F No 0.13 21 20 24 68540802 18.7 2.67 1.05 98 99
(2000) Nk [E;RAN_RAJ"_D_B+ESAN DQO Nk Py DQO Nk
Kishida et al. F+C No/Si 0.11-0.13 10 46-560 8 3.3.4.0.60.1 2.96-5.62 1.13-1.25 - 98-~100  51-96
(2003) Nix E,RAN_RA_D_B DBO; Nix DBO; Nk
Obaja et al. DA+D Si 0.91-1.65 1 11 8 2411 2.26-3.97 0.91-1.65 0.09-0.15 64-70 ~100-97  95-98
(2003) N-NH, E;RAN_RA_RAN. D+B DQO N-NH, P-PO, DQO N-NH;  P-PO,
Chen et al. F+C No/Si ~0.11-0.07  ~6.3-10 - Variable 0.1_Var Var 0.9 0.1 291 0.71 0.05 98-~100  61-96 16-56
(2004) N E,AN_RANo._RA_D_B DBO; Nk Pr DBO;s N Pr
Kim et al. DA, No 0.11-0.22 20-40 - - 7-16.5_4.5-12_1-3_2 19.5-48.8 4.34-4.82 - 92-97 95-97
(2004a) Nix EAN_RA_RAN_D+B+ESAN DQO Nix DQO Nk
Kim et al. F+C  Estratégia ~0.10-0.08 ~1.59 32 ~3.3-4.0 0.1_Var_Var 0.9 0.1 3.21 0.72 0.05 ~100 96 50
(2004b) control Nrg, Variable Variable Variable E,AN_RAN. RA D B DBOs Nk Pr DBOs N Pr
Obaja et al. DA+D Si 1.03 0.9 11 7 1.2.1.[0.5.0.5° 1.74 0.90 0.08 ~100 98
(2005) N-NH,4 E;RAN_[RA_RAN.]'"" B, DQO N-NH, P-PO, Nk P-PO,
Deng et al. DA, No 0.26 3 30 12 333111 2.81 0.79 - 90 93
(2006) Nk RA_RAN_RA_EAN_D_B DQO Nix DQO Nix
Zhu et al. F+D No/Si 0.37 33 21 8 12527515205 8.80 1.22 0.60 98-97 96-99 68-87
(2006) Ny EAN_RA_E,RAN_D+B DQO Nrg. Py DQO N P

Nomenclatura. FLP: fracci6 liquida purins; CV: carrega volumétrica; TRH: temps retenci6 hidraulic; TRC: temps retenci6 cel-lular; TDC:
temps durada cicle; EAN: emplenat anoxic; EA: emplenat aerobi; E,AN: emplenat puntual anoxic; E,RAN: emplenat puntual i reaccio
anoxics/anaerobis; RAN: reaccié anoxica/anaerobia; RAN,: reaccid anoxica/anaerobia amb addicio font externa de carboni; RA: reaccid
aerobia, D: decantacio; B: buidat; B,: buidat puntual; ESAN: espera anoxica/anaerobia; " vegades que es repeteix una determinada
seqiiencia; Var: Variable. Tipus FLP. F: fresca; D: diluida; DA: digerida anaerobiament; DA,: parcialment digerida anaerobiament; P:
precipitada; C: coagulada. Eficiéncia N. Inclou també les formes oxidades de nitrogen, sobre fase liquida.

Centre de Ciencies Ambientals a Saitama, Japo

Kishida et al. (2004) van estudiar la dependéncia existent entre composici6 de la FLP de porc
i emissions de N,O. Aquests autors van comprovar que, per a un substrat amb una relacid
DBOs/Ntk de 2.5, les emissions d’oxid nitrds durant un tractament de NDN eren unes 270
vegades superiors a les emissions mesurades per a un substrat amb una relacié6 DBOs/Ntx de
4.5. Aixi doncs, per tal de controlar les emissions d’aquest gas contaminant es proposava
ajustar la composici6 de la FLP a tractar, ja fos actuant sobre el procés previ de separacio de
fases o bé considerant ’addicié d’una font externa de carboni organic. Aquest mateix grup de
recerca ha publicat diferents treballs relacionats amb el control dinamic de reactors SBR
operats amb el proposit d’eliminar nitrogen de la FLP (Kishida et al., 2003; Chen ef al., 2004;
Kim et al., 2004b). En aquests treballs, es proposa una estratégia integrada de control a temps
real basada en el seguiment de ORP 1 pH, per al control de la fase anoxica i1 aerobia
respectivament, amb ajust automatic de la relacido C/N del substrat a tractar.
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Universitat de Zhejiang, Xina

Deng et al. (2006) van demostrar que el posttractament de FLPDA mitjangant un reactor SBR
pot veure’s millorat en cas de considerar un by-pass de part de la FLP. D’aquest treball
sorpren I’elevada eficiéncia reportada en I’eliminacié de nitrogen (93%), tot 1 la baixa relacid
DQO/Nrtk del substrat a 1’entrada del SBR (3.5) i la carrega nitrogenada aplicada (0.26 mg
Nk I' d). Per bé que els autors no hi fan referéncia de forma explicita (sempre fan
referéncia a NOy com a producte de la nitrificacid), 1’anterior raonament quedaria justificat
en cas que el procés d’eliminaci6 de N esdevingués principalment mitjangant la via nitrit.

Universitat de Minnesota, Estats Units

Zhu et al. (2005), també Zhu et al. (2006), van estudiar 1’eliminaci6 simultania de carboni,
nitrogen i fosfor de la fraccid liquida de purins en un reactor SBR a escala laboratori (V' = 8
1). La FLP amb qué van treballar aquests autors tenia una relacio6 DBO/Ntx aproximadament
de 7 (1.22 mg Nk 1'). El cicle plantejat era de 8h (1.25h aeracio-off, 2.75h aeraci6-on, 1.5h
aeracio-off, 2h aeracid-on 1 0.5 de decantacid i buidat), amb dues addicions de substrat per
cicle (al principi de cada periode amb aeracié-off). Per tal de millorar I’acumulaci6 biologica
de fosfor, en la segona addicid, s’utilitzava FLP enriquida amb acetat de sodi (relacié 1/1, en
base a DQO). La carrega nitrogenada amb que operava el reactor era de 0.37 kg Nk I d™.
En la instal-lacio descrita, Zhang et al. (2006) van mesurar emissions de meta 1 oxid nitros i,
per tant, plantejaven la necessitat de prendre mesures preventives al respecte. També, Han et
al. (2007) van avaluar I’efecte de controlar la intensitat d’aeraci6 (2.1-6.3 1 m™ s™') durant el
tractament aixi com diferents estratégies de control on-/ine.

Implementacio a escala pilot o industrial

Politéecnica de Hong Kong

Wong i Choi (1989) 1 Wong et al. (1990) son les primeres referéncies de que es té constancia
relatives a la implementaci6 la tecnologia SBR a escala industrial per al tractament de fraccio
liquida de purins de porc. La experiéncia detallada per aquests autors va consistir en
transformar un sistema de llacunatge aerobi existent a Hong Kong en un sistema discontinu
(60 m?). L’objectiu fixat era millorar els rendiments d’eliminacié de solids suspesos i matéria
organica, obtenint un efluent amb concentracions inferiors a 50 mg SST 1" i 50 mg DBO 1",
La transformaci6 de la instal-lacié existent en un SBR va ser orientada mitjangant
experimentacié preliminar a nivell de laboratori. Per bé que no es va quantificar, els autors
també van constatar una reduccio en el contingut de nitrogen.

Universitat de British Columbia, Canada

Lo et al. (1991) van descriure un sistema de tractament aerobi que consistia en tres SBR
disposats en série. Cadascun dels reactors tenia un volum de 8 m’ i funcionava amb cicles de
4 hores (0.1h emplenat, 3.3h reaccio, 0.5h decantaci6 i 0.lh buidat). L’eficiéncia del
tractament va ser d’un 52% per a la DQO 1 d’un 23% per als ST. També es va produir
nitrificacio. Anys més tard, Lo et al. (2007) descriuen, en el mateix emplacament, una
instal-laci6 formada per un unic reactor SBR (130m’, cicle de 6h: 4.5h reacci6 aerdbia i 0.75h
decantacié) per al tractament de FLP de porc préviament digerits anaerobiament. El
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tractament en el SBR permetia reduir el 82% de la DBOs i el 89% dels SST (fase liquida).
Una fracci6 important del nitrogen, pero, romania en el liquid efluent en forma de nitrat.

Universitat Nacional de Taiwan, Xina

Liao i Maekawa (1994) descrivien una planta de tractament de purins de porc situada a
Taiwan que disposava de separador solid-liquid, reactor anaerobi per a la digestiéo de la
fraccio liquida i reactor de fangs activats amb aeracid intermitent per al tractament del
digestat. Mitjangant aquest sistema de tractament es van aconseguir rendiments d’eliminacid
del 90-96% C, 58-69% N i 31-60% P. En relaci6 amb el sistema de fangs activats,
préviament havia estat avaluat ’interés de treballar amb aeracid intermitent respecte a aeracid
continua (Liao ef al., 1993).

Taula 1.8. Recull d’experiéncies de tractament de NDN per a fraccié liquida de purins en un reactor SBR
(escala pilot o industrial).

Referéncia Tipus FontC Operacié Afluent (g I") Eficiencia (%)

FLP externa CV(gl'd®) TRH(d) TRC(d) TDC (h) Cicle (h) C N P C N P
Wong i Choi F No .08 9 9-12 24 31812 2.88 0.70 - >99
(1989) Nk ERAN_RA D B DBO Nk DBO
Lo et al. F+D No 0.34 1 14 4 0.1.3.3.0.5.0.1 2.35 0.33 - 52 0
(1991) N-NH, EA_RA D_B DQO Nk DQO Nk
Su et al. F No 0.09 3 - 24 0.5_[3.5.21' 0.5_1 3.77 0.28 0.26 89 36-53 61
(1997) Nk EAN_[RA_D]"_B_ESAN DQO Nk Pr DQO Nk Pr
Bicudo ef al. F No 0.13-0.24 5-10 30-35 1224 [1_1],[4-6_1-4],[2_2] 3.60-820  1.10-1.30  0.15-0.20 6593 7595 15-70
(1999) N EAN_[RA_RAN]_D+B DQO N Py DQO N Pr
Su et al. DA, No - 3 - 24 0.75_[3.5 21" 1.25 0.42 - - 44 47-65
(1999) E_[RA _DJ]" B+ESAN DQO DQO Nk
Tilche et al. (1999)  F No 0.12 5.7 15 24 [2.2P 1525 6.46 0.70 0.09 98 98 98

Nix [ERAN_RAJ" D_B+ESAN DQO N Py DQO Nk Py

Yang i Wang DA, No 0.26 32 - 24 [3.31" 347 0.82 - 87 92 59
(1999) Nk [ERA_DJ" B DQO Nrg DQO Nk Pr
Edgerton et al. F No 0.08 6.7 30 9.5 0.25.2.3.5 251025 4.50 0.55 0.06 79 ~100 49
(2000) N-NH, EAN_RAN_RA_RAN_D B DQO N-NH, P-PO, DQO N-NH,  P-PO,
Kim et al. F No 0.07 17 - 24 0.5.5153.5 327 1.19 0.24 ~100 94
(2000b) Nk EAN_RAN_RA_D+B DBO Nk P DBO Nk
Choi i Eum F No 0.10-0.20 54 54 24 8 16 453 6.68 0.67 - (30+50)
(2002) Nk ERAN_RA DQO Nk Pr Nk
Poo et al. F/DA Si 0.35-0.22 10-25 - 24 [1.31*" 3.1 47.5-11.0 475370 0.10-0.03 - 99-98
(2004) Nk [E,RAN_RAJ"_D_B+ESAN DQO N-NH, P-PO, Nk
Poo et al. F Si 0.14-0.43 279 - Variable [1_Var]*! 11.0 3.80 0.02 - ~100
(2005) N-NH, __ Variable [E,RAN RAJ" D B+ESAN DQO N-NH,4 Py N-NH,

Nomenclatura. FLP: fracci6 liquida purins; CV: carrega volumétrica; TRH: temps retencié hidraulic; TRC: temps retenci6 cel-lular; TDC:
temps durada cicle; E: emplenat; EAN: emplenat anoxic; EA: emplenat aerobi; ERAN: emplenat i reaccié anoxics/anaerobis; E,RAN:
emplenat puntual i reaccidé anoxics/anaerobis; ERA: emplenat i reaccié aerobis; RAN: reacci6é anoxica/anaerobia; RA: reaccié aerobia, D:
decantacid; B: buidat; ESAN: espera anoxica; ™ vegades que es repeteix una determinada seqiiéncia; Var: Variable. Tipus FLP. F: fresca;
D: diluida; DA: digerida anaerobiament; DA,: parcialment digerida anaerobiament. Eficiencia N. Inclou també les formes oxidades de
nitrogen, sobre fase liquida.

Laboratori Nacional d’Enginyeria Civil, Portugal

Bicudo i1 Svoboda (1995a; 1995b; 1995¢) van descriure un planta de fangs activats, formada
per un Unic reactor (V' = 244 m’) amb aeracié intermitent i recirculacié dels fangs, ubicada en
una granja d’uns 1200 porcs. Durant 1I’experimentacio, el temps d’aeracié es va anar reduint
des del 81% fins al 50% del total, sense que aquest fet afectés de forma significativa al
tractament. E1 TRH es va mantenir en 17.5 dies i el TRC mig en 90 dies. La FLP a tractar
presentava una DQO de 18.7 g I'' i una relacio DQO/Nrk de 8.9. Els rendiments d’eliminaci6
aconseguits en la fase liquida després de 3 mesos d’operacid van ser 90% DQO, 90% N 1 20-
90% P. Amb el tractament biologic també s’aconseguia disminuir en un 90% el Cu i en un
85% el Zn. Finalment, també es va constatar una reduccid de bacteris indicadors en el liquid
efluent per sobre el 99%, per bé que les concentracions finals eren encara elevades.
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Institut de Recerca del Porc a Taiwan, Xina

Su et al. (1997) van descriure la implantacié d’un reactor SBR (V' = 37.5 m’), en una granja
d’uns 500 porcs que inicialment disposava d’un sistema de tractament continu (separacio S/L
— S: compostatge — L: digestidé anaerobia 1 tractament de fangs activats) que havia quedat
obsolet. El tractament pretenia eliminar materia organica i nutrients. En el cas del nitrogen i
el fosfor, les eficiencies d’eliminaci6 aconseguides van ser baixes, del 36-53% 1 61%
respectivament. Dos anys després, Su et al. (1999) van descriure una altra instal-lacid, de
capacitat similar. La principal diferéncia respecte a la primera planta descrita radicava en qué
la FLP era digerida anaerobiament previ tractament en el SBR (es considerava un by-pass de
part del substrat). En els diferents assajos realitzats, I’eficiéncia d’eliminaci6 del N de la fase
liquida (en el SBR) va estar compresa entre el 47 i el 65% (atribuit a una baixa relaciéo F/M).

Universitat de Hawaii, Estats Units

Yang i Wang (1999) van estudiar 1’efecte d’airejar de forma intermitent la fraccié liquida de
purins de porc (mescla de purins frescos i préviament digerits), en una instal-laci6 similar a la
descrita per Liao i Maekawa (1994). Es van testar diferents parells de temps aerobi-anoxic,
obtenint els millors resultats, per a un rati horari 3:3. El volum del tanc d’aeraci6 era de V' =
20 m’. Poc temps abans, Yang i Gan (1998) ja havien publicat primers resultats.

Entitat per a les Noves Tecnologies, Energia i el Medi Ambient (ENEA), Italia

Tilche et al. (1999; 2001) van descriure una planta de tractament ubicada a Italia que
consistia en dos reactors SBR disposats en paral-lel, cadascun amb un volum util de 1250 m’
[25 x 10 x 5 m], en una granja porcina de cicle tancat, amb un cens equivalent a unes 800
tones d’animal viu. Després de la captacid, els purins eren centrifugats i la FLP passava a un
tanc d’homogeneitzacio, on es mesclava amb els sobrenedants provinents de la decantacio i la
centrifugaci6 dels fangs i des d’on s’alimentava els dos reactors. El consum eléctric total de
la installaci6 era d’uns 1700 kwh d™'. Les velocitats de nitrificacio i desnitrificacio es van
mesurar dins els intervals 0.06-0.10 g N-NH," g SST d" i 0.06-0.12 g N-NO3 g SST d
respectivament. Treballs previs a escala laboratori com els de Bortone ef al. (1992; 1994) o
Andreottola et al. (1997) han estat fonamentals per al disseny d’aquesta instal-lacio.

Universitat de [’Estat de Carolina del Nord, Estats Units

Bicudo ef al. (1999) van presentar un estudi utilitzant un SBR pilot (V' = 7.6 m’) per
comprovar 1’efecte del TRH (5 i 10 dies) i les condicions d’aeraci6 (TRH1: 1/1 h i 4-6/4 h
aire on/off, TRH2: 1/1 h 1 2/2 h aire on/off) durant el tractament de FLP porcina amb 1.1-1.3 g
Nk 'l Les eficiéncies en la reduccid de les concentracions de contaminants (fase liquida)
van ser funcio dels dos parametres avaluats. Els millors resultats es van obtenir quan el SBR
va operar amb un TRH de 10 dies i aeracid 1/1 h on/off (93% DQO i1 95% N). Aquest treball
tamb¢ incideix en la reduccio d’olors derivada del tractament.

Humenik et al. (2004) feien referéncia a la tecnologia SBR per al tractament de purins de
porc i descrivien dos unitats pilot, una de les quals incorporava un biofilm en el seu interior.
L’aigua efluent del tractament es reciclava en la propia explotacid, per a la neteja
d’instal-lacions.
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Universitat de Sydney, Australia

Edgerton et al. (2000) van descriure una planta pilot ubicada en una granja porcina a
Australia, amb un volum d’l m’. Aquests autors feien referéncia a possibles problemes
derivats de I’operacid del reactor, com la formacié d’escumes o la cristal-litzacié d’estruvita.
Els resultats reportats coincideixen amb els realitzats pel mateix grup d’investigadors a escala
laboratori (Barford et al., 2000).

Universitat de Tohoku, Japo

A nivell microbiologic, Kim et al. (2000b) van identificar alguns indicadors biologics en un
reactor SBR pilot (V= 37.5 m’) que tractava FLP de porc al Japo, establint relacions entre la
microfauna observada i les condicions d’operacio.

Universitat de Corea, Corea

Choi i Eum (2002), també Choi ef al. (2005), van realitzar experiments per a caracteritzar
I’eliminaci6 biologica de nitrogen de purins d’origen porci, treballant amb reactors de tipus
SBR (o continus), tant a escala laboratori com industrial (¥ = 5400 m’). A escala industrial,
els autors van observar nitrificacio tot i treballar entre els 35-45°C, atribuint-ho al creixement
d’organismes nitrificants heterotrofs termofils (hipotesi) i/o al creixement d’organismes
nitrificants mesofils adherits a les parets del reactor, on la temperatura podia ser sensiblement
inferior. En aquestes condicions d’operacio, pero, les pérdues de nitrogen per stripping de
I’amoniac podien arribar a ser de I"ordre del 50% (a 25-35°C eren del 5-10%). Per a una
relaci6 DQO/N1k de la FLP de 6-7, i un temps d’aeracio6 igual al 50% del temps de reaccio,
les carregues maximes aplicables per tal de no augmentar la temperatura dins el reactor per
sobre els 35°C (temperatura inhibidora d’una nitrificacié convencional) es van estimar en
0.15 g Nk 1" d! durant Iestiu i 0.23 g Nrtx I'' d! durant hivern. Una digestié anaerobia
previa d’una part de la FLP (es considera un by-pass), a mode de pretractament, permetria
reduir-ne la relacid6 DQO/Nrk amb el proposit de controlar I’augment de la temperatura dins
el reactor (Kim ef al., 2004a). En les referencies Eum et al. (2003) i Choi ef al. (2004), el
mateix grup d’investigadors avaluava el tractament (conjunt o per separat) de purins de porc i
aiglies fecals humanes, en sistemes del tipus SBR. Aquests autors també plantejaven I’ interés
d’eliminar nitrogen via nitrit.

Cemagref, Franca

Béline ef al. (2004) van identificar diferents configuracions de sistemes per al tractament de
purins implementats a Franca i basats en 1’aeracio intermitent (1 reactor). Segons aquests
autors, la separaci6 de fases prévia al tractament biologic comporta una reduccid en els
requeriments electrics de la instal-lacié de tractament propera al 40% (en cas de tractar purins
integres, el consum eléctric es situa en uns 28 kwh m>). També, Béline et al. (2007)
presenten un model matematic per tal de simular I’eliminacid biologica de nitrogen durant el
tractament de FLP fent menci6 explicita als sistemes SBR.

Universitat Nacional de Pusan, Corea

Poo et al. (2004) descriuen un SBR de 20 m’ emplacat a Corea, on van avaluar la maxima
carrega nitrogenada a aplicar per tal de satisfer el limit legal d’un abocament en relaci6 amb
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el nitrogen (60 mg N I'). Es va treballar amb tres tipus diferents de substrat: [1] FLP rica en
materia organica (DQO/N-NH4 ~ 10), [2] FLP pobra en matéria organica (DQO/N-NHy4 ~ 3) 1
[3] FLPDA (DQO/N-NH4 ~ 4.3). La fase de reaccid del cicle de tractament considerat
constava de 5 parells d’etapes anoxica-aerobia, cadascuna de durada 1+3 hores.
L’alimentacié de la FLP es realitzava al principi de cada etapa andxica menys en el darrer
cas, en el que la FLP era substituida per metanol per tal de desnitrificar el N-NOy™ acumulat.
Les maximes carregues aconsellables per tal d’aconseguir 1’objectiu plantejat van ser de
I’ordre dels 0.35 g N 1" d” per a [1] i dels 0.22-0.25 ¢ N I"" d' per a [2]-[3]. Continuant
aquesta linea de recerca, Poo et al. (2005) van avaluar 3 metodes diferents, basats en el
potencial redox 1 I’oxigen dissolt, per tal de controlar de manera dinamica la durada de
’etapa aerobia: el plateau en el perfil del ORP, la derivada del OD i el valor absolut del OD.
Per sota carregues de 0.5 g N 1" d”' els 3 métodes van donar resultats satisfactoris. Ara bé, per
sobre aquesta carrega, només el metode basat en el valor absolut de OD seria fiable.

Altres

Finalment, cal mencionar que a I’estat espanyol la tecnologia SBR ha estat ja proposada pel
sector empresarial com a alternativa per al tractament de purins amb 1’objectiu d’eliminar
nitrogen (Lekuona, 2004; Llagostera ef al., 2005).

1.5.2. NDN via nitrit en SBR

Universitat de Corea

Eum i Choi (2002) van ser dels primers autors en estudiar 1’eliminacié de nitrogen de FLP
mitjancant NDN via nitrit utilitzant la tecnologia dels SBR (a escala laboratori). L’estratégia
seguida per tal d’inhibir el segon pas de la nitrificacié consistia en combinar valors elevats de
pH 1 N-NH, " dins el reactor. Es va treballar amb dues relacions DQO/Ntk diferents (7 1 4).
En el primer cas, el procés via nitrit va ser possible amb carregues de nitrogen compreses
entre 0.312.0 g Ntg 1! oxic d! (taer/tcicle: 10/24 h). En contraposicid, en cas de treballar amb
una relacid6 DQO/Ntk de 4, va ser necessaria I’addicié de fonts externes d’alcalinitat i carboni
organic. Els balancos de nitrogen realitzats indicaven que 80-90% del nitrogen va ser eliminat
biologicament, 5-11% arrossegat a l’atmosfera (stripping) 1 0-3% precipitat en forma
d’estruvita. Els autors alertaven de que, a escala real, treballar amb carregues elevades pot
comportar un augment de la temperatura dins el reactor per sobre els 35°C, fet que suposaria
la inhibici6 de la nitritacio.

Universitat de Barcelona, Espanya

Recentment, Minoves ef al. (2006a; 2006b) han estudiat a escala laboratori 1’eliminacié de
nitrogen via nitrit de la fraccio liquida de purins de porc préviament digerits anaerobiament i
simulat numeéricament el procés. La durada del cicle al SBR (V' =3 1) era de 8 hores, incloent
3 seqiiencies oxic-anoxic per cicle. La temperatura d’operacio va ser de 32°C. No es va
exercir control sobre el pH, assolint aquest valors forga elevats (8.0-9.4). Donada la baixa
relacié C/N del substrat (0.27 g DBOs g N-N,*; 2.2 ¢ N-N," 1), es va utilitzar metanol com
a font externa de materia organica. Per a unes condicions de TRC = 12 dies, TRH = 2.7 dies 1
concentracié de SSV dins el reactor de 7300 mg 1" han estat possibles carregues de 0.81 kg
N-NH; m™ d'l, amb eficieéncies d’eliminacié del nitrogen amoniacal del 99%.
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1.5.3. NP-Anammox

Dong i Tollner (2003) son els primers autors de qui es t€ constancia que avaluen el procés
Anammox per a I’eliminacié de nitrogen de dejeccions ramaderes, concretament gallinassa,
mitjancant un assaig en discontinu, treballant amb reactors ampolla. Els resultats obtinguts,
pero, no van ser massa esperangadors.

Ahn et al. (2004) van estudiar 1’aplicacié del procés Anammox al tractament de la fraccio
liquida purins de porc (56 g DQO I i 5 g Nk I'") en un reactor del tipus UASB a escala
laboratori. El nitrit necessari per al procés d’oxidacid anaerdbia de I’amoni era subministrat
mitjancant una solucid de nitrit de sodi. La conversio total de nitrogen a la forma molecular
es va mesurar en 0.59-0.66 g N I'' ' (0.06-0.08 g N g"' SSV d). Part del nitrit subministrat
al reactor 1 del nitrat format eren eliminats via desnitrificaci6 heterotrofa.

Hwang et al. (2005) van estudiar un sistema combinat NP-Anammox a escala laboratori per a
I’eliminaci6 de nitrogen de la fraccid liquida de purins de porc digerida anaerobiament (2.94
g DQO I i 1.55 g Nk I'). Per bé que els autors fan referéncia a un sistema SHARON, en
realitat el reactor de nitritacid parcial operava a mode de SBR (TRH = 1 dia, T = 30-35°C i
OD = 3-4 mg 1"). La carrega mitjana amb qué va funcionar aquest reactor va ser de 0.97 g N-
NH, " d' i el grau de transformaci6 aconseguit (en forma de N-NOx) del 75%. El reactor
Anammox, de tipus upflow sludge bed reactor, també va ser operat en mode discontinu (TRH
= 2.5 dies 1 T = 35°C). En aquest cas, la carrega aplicada va ser de 1.36 g Nsopble I'd'ila
conversido a N, del 53%. Hwang ef al. (2006) complementen aquest treball, tot remarcant
I’interés d’una etapa previa de digestié anaerdbia.

Waki et al. (2007) avaluen I’aplicabilitat del procés Anammox al tractament de tres tipus
diferents d’efluents ramaders amb baix rati DQOg/N (amb/sense prévia digestio anaerobia)
mitjancant assajos de tipus discontinu. En general, els substrats estudiats semblen adients per
ser sotmesos al procés Anammox per bé que, en determinats casos, han aparegut fenomens
d’inhibicio. La dilucio6 del substrat, en aquest context, va possibilitar el posterior tractament.

1.6. MODELITZACIO MATEMATICA

1.6.1. Expressié matematica del creixement i la conversio del substrat

En el procés de creixement bacteria poden diferenciar-se quatre fases principals (Figura 1.6):

fase_estacionaria

//faw cxponencial

Temps

/\‘Qc mort

Figura 1.6. Corba de creixement bacteria.

fase de laténcia

logaritme del nombre de cél-lules
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- Fase lag o de latencia. En aquesta etapa inicial els microorganismes s’adapten a les noves
condicions del medi, sense que es produeixi un augment significatiu en la poblacio.

- Fase logaritmica o de creixement exponencial. Només tindra lloc en medis on els bacteris
disposin d’aliment en excés. Les cél-lules es dupliquen a un ritme constant.

- Fase estacionaria. El creixement s’atura degut a qué els microorganismes han esgotat el
substrat limitant o bé per I’acumulacié d’algun producte toxic. La poblacié roman
estacionaria ja que la generacido de cel-lules noves es compensa amb la desaparicio de
cel-lules velles.

- Fase de mort o lisi. La velocitat de lisi és superior a la de generaci6 de noves cél-lules
doncs, a falta de substrat, els bacteris metabolitzen el seu propi material cel-lular. La mort
cel-lular segueix també¢ una funcidé exponencial.

Es considera que la fase de creixement exponencial ¢s la de major importancia si es desitja
eliminar un determinat substrat de I’aigua residual. En aquesta fase, la taxa de creixement
dels microorganismes (ry) correspon a una cinetica de primer ordre, tal i com indica la Eq.
1.15.

dx

Iy

on: s velocitat de creixement especific (d™)
X: quantitat de microorganismes (mg 17).

La taxa d’eliminacié de substrat (rs) durant la fase de creixement exponencial esta
relacionada amb la taxa de creixement dels microorganismes segons la Eq. 1.16:

ds -1
== (1.16)

on: S: substrat limitant (mg 1)
Y: coeficient de conversio de substrat (g cél-lules noves g substrat consumit).

Si es t¢ en compte I'efecte del metabolisme endogen, considerant una velocitat de
descomposici6 k; (d), la nova taxa de creixement (ry ) s’expressa segons la Eq. 1.17:

re = (u—ky)- X (1.17)

Pel que fa a la velocitat de creixement especific, aquesta es defineix en funcio del substrat
limitant S segons la Eq. 1.18 (Taula 1.9), coneguda com a equacié de Monod (1949). Ky es
correspon amb la concentracio de S per a la qual g = 0.5, (constant de saturacio). En cas
d’existir diferents substrats limitants, aquests poden incorporar-se en aquesta equacio
mitjangant termes multiplicatius del tipus S/Ks;+S:;.

La majoria de molécules organiques d’elevat pes molecular no poden ser utilitzades

directament pels microorganismes. Reaccions enzimatiques extracel-lulars d’hidrolisi
permeten la solubilitzacié d’aquestes molécules, i per tant, habiliten la seva degradacid
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biologica. La cinética de Contois (1959) permet relacionar la velocitat d’hidrolisi (k;) amb el
quocient entre les concentracions de substrat hidrolitzable i biomassa (S/X) (Eq 1.19, Taula
1.9). Kx es correspon amb el valor de la relacié S/X per al qual &k, = 0.5 kj max

Taula 1.9. Algunes equacions descriptives de les cinétiques de procés i d’inhibicié microbiologiques.

Funcié Equacié Figura Codi
Hma
% I
S g ; 0.5 max
Monod u= #,m’m i/ (1.18)
g/
Ks Concentracié substrat
Knm
1 %( %L ) 0.5K h.max
Contois ky= Ko —c 7 g (1.19)
K+ y sl /
X g/
Kx Substrat/Biomassa
Inhibicié competitiva Kk = k. K tS 3 (1.20)
reversible I ¢ g '
38
Concentracié Inhibidor
Hmax
Inhibicié no competitiva i =K R 05, (1.21)
reversible max = Pomax 7K,+ s, g .
E T
Ki Concentraci6 inhibidor
, s gl |
Haldane Fonar = P 52 HY . (1.22)
(Inhibici6 per substrat) Kg+ S+ g T~ '
I s T
=
Concentracié substrat
£ /\
K .g / \
., . o . PH ° / \
Funci6 resposta unimodal ~ mar = Hinax X 1o = / \ (1.23)
o - g / \
: /
B // \\
oH
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L’efecte d’un inhibidor es manifesta en una disminucié de la velocitat de creixement. Si
I’inhibidor, de concentracidé S;y, competeix amb una substancia S com a substrat, 1’efecte
s’expressa mitjancant 1’augment de la constant de saturacio (Ky), tractant-se d’una inhibicid
competitiva reversible que disminueix a mesura que també ho fa Syy. El nou valor de Kg, ve
donat per I’equaci6 1.20 (Taula 1.9), on K; és la constant d’inhibicid.

Si ’inhibidor afecta directament a 4, (d'l), sense entrar en competéncia amb el substrat, es
tracta d’una inhibicid6 no competitiva reversible i el nou valor de la constant maxima de
creixement s’expressa mitjangant la 1.21 (Taula 1.9).

També poden donar-se altres tipus d’inhibicid, com una combinaci6 de les anteriors o bé una
inhibicio pel propi substrat segons la Eq. 1.22 (Taula 1.9), també coneguda com a cinética de
Haldane (1930). La inhibicié deguda al pH pot expressar-se d’acord amb una funcio resposta
unimodal d’acord amb dos parametres caracteristics: pH,, 1 K,i (Eq. 1.23, Taula 1.9).

1.6.2. Modelitzacié dels processos biologics de tractament

Els models serveixen, en investigacid i desenvolupament, per a integrar el coneixement actual
dels processos estudiats i estructurar la complexitat, per a provar hipotesis, per a revelar
relacions entre variables, per a guiar el disseny d’experiments i estalviar en costos
experimentals, per a avaluar resultats experimentals, per a predir situacions, per a aprendre i
comunicar utilitzant un llenguatge comu, per a entrenar operadors i usuaris de processos i, en
definitiva, per a obtenir dissenys i estrategies d’operacid optimitzats.

La realitat dels processos biologics de tractament és complexa. A priori, hom pot pensar que
quan major sigui el nombre de components i processos considerats, millors seran les
prediccions, €s a dir, el model sera capag de reproduir de forma més precisa els resultats
obtinguts en un major nombre de condicions diferents d’operaci6. En realitat, pero, a mesura
que augmenta la complexitat del model també ho fa el temps de calcul necessari per a la seva
aplicacid aixi com el nombre de parametres a considerar (grau d’incertesa). En conseqiiéncia,
en el moment de definir un model cal establir un compromis entre simplicitat i complexitat.

Els principals models existents en la bibliografia relatius al tractament d’aiglies residuals s6n
de tipus determinista, és a dir, descriuen la realitat a partir dels principis de la fisica, la
quimica i la biologia.

Davant un problema nou a modelitzar, el primer pas és recopilar el coneixement existent en
relacié a aquest, ja sigui a nivell tedric (models previs) o practic (dades experimentals). La
definicié del marc de treball consisteix en fixar les condicions sota les que el model sera
utilitzat (per exemple: temperatura i/o pH constant/variable,...). A partir d’aquesta informacio
es procedeix a establir les equacions que constituiran el model matematic. L’estudi
d’identificabilitat estructural, tasca no sempre facil, permet orientar el disseny d’experiments
amb el proposit d’obtenir un conjunt univoc de valors (parametres caracteristics del model i
valors inicials de components) durant 1’estudi d’identificabilitat practica (calibratge). En cas
de no assegurar aquesta unicitat, pot donar-se el cas que existeixi més d’una combinacid de
parametres que permeti un bon ajust estadistic entre les dades mesurades i la resposta del
model, amb conseqiients interpretacions erronies. Per tal de calibrar un model, dues
estrategies son possibles: 1) realitzacid d’assajos especifics per tal de calcular una
determinada incognita o 2) fragmentacid6 del model en subunitats i estimacié conjunta
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d’incognites tot minimitzant el valor d’una determinada funcid objectiu d’acord amb un
disseny experimental optimitzat (Dochain 1 Vanrolleghem, 2001). En aquest sentit, la
respirometria és una técnica experimental complementaria de la modelitzaci6 matematica. El
seu fonament radica en el seguiment de la velocitat de consum d’oxigen en condicions
aerdbies (OUR, Oxygen Uptake Rate) o de les formes oxidades de nitrogen en condicions
anoxiques (NUR, Nitrate Uptake Rate) (Spanjers et al., 1998; S6zen i Orhon, 2001). Una
vegada calibrat el model, mitjangant I’analisi de sensibilitat és possible identificar aquells
parametres que influeixen més en la seva resposta. Finalment, en 1’etapa de validacié o
comprovacio, les previsions del model son comparades amb valors experimentals diferents
als utilitzats durant el calibratge amb el proposit de corroborar la bondat del model. Una
vegada el model validat, és possible afrontar amb garanties estudis teorics d’optimitzacio. Cal
fer eémfasi en que la creacié d’un model funciona en régim de feed-back, doncs la informacio
generada en un determinat estadi pot condicionar decisions preses anteriorment. També,
I’ordre en la seqiieéncia detallada en aquest paragraf esta subjecte a certa flexibilitat.

Dold et al. (1980), de la Universitat de Cape Town (UCT) a Sud-africa, van ser dels primers
en definir un model integrat capa¢ de predir el comportament dinamic d’un sistema de fangs
activats. Amb la publicacié del Activated Sludge Model N°I, el ASM1 (Henze et al., 1987),
per part de la IAWPRC (International Association on Water Pollution Research and Control)
molts dels conceptes establerts en el model de la UCT, aixi com altres de nous, van poder ser
estructurats 1 presentats d’una forma clara i senzilla a la comunitat cientifica gracies a la
notaci6 matricial.

El ASMI1 considera 2 grups de bacteris (heterotrofs i autotrofs) i un total de 8 processos:
creixement dels bacteris heterotrofs en condicions aerdbies i anoxiques, creixement dels
bacteris autotrofs, mort d’ambdos grups de bacteris, hidrolisi de la matéria organica
particulada 1 del nitrogen organic, i amonificacié del nitrogen organic soluble. Aixi doncs,
mitjangant el ASMI1 es possible modelitzar processos relacionats amb la degradacié biologica
de la materia organica i eliminaci6 de nitrogen mitjangant nitrificacid-desnitrifiacio.

Donat el interés en modelitzar els processos relacionats amb 1’acumulaci6 biologica de fosfor
per part de certs microorganismes, la IAWQ, International Association on Water Quality
(antiga IAWPRC), va publicar el ASM2 (Henze et al., 1995a) i1 posterior revisio ASM2d
(Henze et al., 1999). Aquests dos models permeten simular 1’eliminaci6 simultania del C, N i
P durant el tractament biologic d’una aigua residual. Incorporen un nou grup de bacteris amb
estructura interna, els PAO (Phosphorus Accumulating Organisms). A més a més dels
processos biologics, també inclouen dos processos quimics de precipitacio de fosfor. En els
cas del ASM2d, es considera que els PAO tenen capacitat desnitrificant, resultant un model
amb 19 components i 21 processos.

El mateix any 1999, es va publicar també el ASM3 (Gujer et al., 1999). Aquest model
pretenia revisar les limitacions detectades amb el temps en el model ASM1. Com a revisio
que és del ASM1, el ASM3 tampoc inclou els processos d’acumulaci6 biologica de fosfor.
Les principals diferéncies entre tots dos models son, respecte al ASM3:

- Els processos d’hidrolisi del nitrogen organic particulat i I’amonificacié del nitrogen
organic soluble estan inclosos de forma implicita en la hidrolisi de la matéria organica
particulada i la degradacié de la matéria organica soluble, respectivament. Aquest
plantejament coincideix amb el del ASM2.
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- El procés de degradacié de la materia organica soluble esta dividit en dos etapes: una
primera en que la materia organica és emmagatzemada dins el bacteri, 1 una segona en que
la materia organica préviament emmagatzemada ¢s assimilada.

- Les expressions cinetiques utilitzades per descriure el creixement dels bacteris
incorporen la limitacid per baixes concentracions d’amoni o alcalinitat.

- Es capag de predir la concentracié de solids suspesos dins el reactor biologic.

- La velocitat de degradaci6 endogena en condicions aerdbies €s major que en condicions
anoxiques.

Nombroses variants 1 ampliacions dels models de fangs activats de la série ASM, aixi com
nous desenvolupaments, han estat presentats en els darrers anys en I’ambit de la
biodegradacié de substrats organics (Novak et al., 1995), la nitrificacié (Andreottola et al.,
1997; Wett 1 Rauch 2003), la desnitrificacio (Wild et al., 1995; Plosz et al., 2003), la
modelitzaci6 del pH (Serralta et al.,, 2004), els fenomens de precipitacié associats al
tractament biologic (Maurer 1 Boller, 1999; Musvoto et al., 2000a; 2000b; 2000c), etc. La
modelitzaci6 matematica de processos biologics per a I’eliminacié de nutrients ha esdevingut
doncs una area de coneixement de gran interes.

En cas que es desitgi modelitzar sistemes de tractament d’alta carrega nitrogenada com el
SHARON, cal que el model inclogui els equilibris quimics de dissociacido que governen la
disponibilitat de substrats 1 els fenomens d’inhibicié (Hellinga ef al., 1998; Van Hulle ef al.,
2004), a més de permetre la modelitzacio del pH (Hellinga et al., 1999; Volcke et al., 2002;
20006).

1.7. CONCLUSIONS

La ramaderia intensiva requereix d’estratégies de gestid que permetin minimitzar 1’impacte
ambiental de les dejeccions animals. No existeix una soluci6 universal unica, doncs aquesta
varia segons la problematica especifica a resoldre. L’eleccié final dependra basicament del
cost a assumir, tot i que consideracions ambientals, d’escala o socials poden exercir certa
influéncia. Dos premisses han de guiar la planificaci6 de la gestid6 de fems i purins: la
minimitzacié en origen i el seu correcte us com a fertilitzant. Satisfets aquests aspectes,
diferents factors poden fer interessant un tractament.

El criteri nitrogen és un dels més importants a considerar en el moment de planificar la gestio
de les dejeccions i, per tant, pot acabar determinant el tipus de tractament a aplicar. En relacio
amb la gestio del nitrogen, els processos de tractament de purins més habituals es poden
agrupar en dos grans blocs: biologics 1 fisicoquimics. Els métodes biologics es fonamenten,
basicament, en la conversido de I’amoni a nitrogen molecular, que és transferit a 1’atmosfera
(eliminaci6). Els métodes fisicoquimics -com per exemple separacidé de fases, precipitacid
d’estruvita, concentracié termica o stripping-absorcio- s’acostumen a basar en la separacio
dels compostos nitrogenats en un corrent concentrat per tal de facilitar-ne el posterior maneig
1 transport (recuperacio).
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El procés biologic de nitrificacio-desnitrificacio (NDN) pot resultar una alternativa
interessant per tal d’eliminar la part sobrera del nitrogen generat en una explotacié ramadera.
Una separacid inicial de fases permet el maneig independent de les fraccions solida i liquida
obtingudes, essent la fraccid liquida susceptible de tractament. Nombroses experiéncies han
estat localitzades en la bibliografia a escala laboratori, pilot o industrial. Les referéncies
relatives a sistemes de fangs activats amb aeracid intermitent, especialment sistemes
discontinus tipus SBR, han estat estudiades amb detall. La qualitat del liquid tractat en un
procés de NDN dificilment assolira I’estandard necessari per tal de realitzar un abocament a
llera publica. Cal doncs buscar un compromis entre la qualitat de I’aigua recuperada i I’as
posterior que se’n faci. Els costos energetics associats als requeriments d’oxigen durant la
nitrificacié sén un dels principals limitants per a una major implementaci6. També, la
necessitat de materia organica biodegradable per tal de poder desnitrificar els nitrats generats
durant I’etapa de nitrificacié condicionen I’aplicacid d’una digestidé anaerobia previa. Una
alternativa descrita per tal de superar aquesta limitacidé és considerar una font externa de
carboni, per bé que aquest plantejament pot representar un encariment del tractament.

El procés Anammox (encara en fase de desenvolupament) combinat amb una nitritacid
parcial prévia obre noves expectatives, doncs no resulta necessaria la preséncia de matéria
organica per tal de desnitrificar (procés totalment autotrof). Altres avantatges d’aquest procés
combinat serien: la possibilitat de valoritzar energeticament el residu, la reduccié dels
requeriments eléctrics vinculats a 1’aeracid, una menor produccié de fangs biologics, la
possibilitat de treballar amb majors carregues nitrogenades o la reduccio en les emissions de
dioxid de carboni durant el tractament.
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DESENVOLUPAMENT DEL MODEL MONPURDIS

Model per a I’eliminacio biologica de nitrogen de la fraccio liquida de purins
indistintament de la carrega aplicada
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2.1. OBJECTIUS

Desenvolupar i implementar un model matematic per tal de simular el tractament de la
fraccié liquida de purins orientat a I’eliminacié de nitrogen mitjangant nitrificacio-
desnitrificacio. El model haura de ser suficientment flexible com per a adaptar-se a un ampli
rang de carrega nitrogenada. Aixi mateix, haura de considerar fenomens de precipitacio de
sals 1 transferéncia liquid-gas. Degut a la importancia del pH, caldra que el model sigui capag
de predir la seva evolucio. Inicialment, el model considerara un reactor SBR com a sistema
de tractament.

2.2. MODELITZACIO MATEMATICA: EINA INTEGRADORA DEL
CONEIXEMENT

Els models matematics s’han convertit en una eina basica per augmentar la comprensi6 dels
mecanismes de depuracid biologica. En aquest sentit, la modelitzacié permet crear un camp
de comunicacié comu, orientar el disseny experimental, avaluar resultats, contrastar hipotesis,
revelar relacions entre variables, preveure 1’evoluci6 del sistema i, en definitiva, dissenyar
processos de tractament aixi com estratégies de gestid optimitzats.

Els diferents models de fangs activats de la nissaga ASMx -Activated Sludge Models- (Henze
et al., 2000), ampliacions d’aquests (Andreottola et al., 1997; Plosz et al., 2003) i treballs
especifics de modelitzaci6 del procés SHARON (Single reactor High Ammonia Removal
Over Nitrite) (Hellinga et al., 1998; 1999; Volcke et al., 2002; Van Hulle ef al., 2004) seran
la base per al desenvolupament d’un nou model que permeti simular el tractament biologic de
la fraccid liquida de purins (FLP) orientat a 1’eliminacié de nitrogen indistintament de quina
sigui la carrega aplicada.

El pH és considera com a una de les variables de control més importants en un sistema de
depuraci6 biologic (Serralta et al., 2004). El seu valor condiciona la disponibilitat de
substrats, I’existéncia de fenomens d’inhibicid, la precipitacid de sals i la transferéncia de
gasos. Aixi doncs, amb I’objectiu de simular 1’evolucié dinamica d’aquest parametre, es
considera necessaria la seva modelitzacio.

La modelitzaci6 del pH fa necessaria la incorporacié dels principals equilibris acid-base
existents en un medi aquoés 1 que estan relacionats amb el tractament biologic de nitrificacio-
desnitrificacié6 (NDN). Amb la incorporacié dels equilibris quimics, sera possible estimar la
concentracio dels diferents estats d’ionitzacid dels components solubles del model. Cal tenir
en compte que, el valor de les constants d’equilibri es veu afectat per la temperatura, el pH 1
la forga ionica del medi, tal i com es descriu a Snoeyink i Jenkins (2003). La incorporacio
dels equilibris de solubilitat també permetra modelitzar fenomens de precipitacié associats al
tractament biologic. Les referéncies Musvoto et al. (2000a; 2000b 1 2000c¢) il-lustren aquest
plantejament. Mencié especial mereix la formacié d’estruvita (MgNH4PO4 6H,0), doncs
suposa la fixaci6 del nitrogen en forma de sal mineral. La precipitacié d’aquest mineral ha
estat modelitzada de manera especifica per nombrosos autors (Buchanan et al., 1994;
Loewenthal et al., 1994; Ohlinger et al., 1998; Doyle i1 Parsons, 2002).
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Finalment, el model també incloura processos fisics de transferéncia liquid-gas, que
s’explicaran d’acord amb la teoria de la doble capa descrita a Tchobanoglous et al. (2003), 1
que ¢és usualment utilitzada en treballs de modelitzacio.

En quant al sistema de tractament, la tecnologia dels SBR (Sequencing Batch Reactor) va ser
desenvolupada durant la década dels 70 per al tractament d’aigiies residuals (Irvine i
Ketchum 1989; Wilderer et al., 2001) per bé que les bases conceptuals son conegudes des de
principis del segle XX. Els avengos tecnologics en el camp del control han permes que
aquests sistemes de flux discontinu s’hagin convertit en una alternativa valida 1 en ocasions
més avantatjosa que els sistemes convencionals de flux continu. Els SBR es caracteritzen per
un funcionament de flux discontinu i volum de reacci6 variable. La seva operacid es basa en
una seqiiéncia de tractament (cicle) que es repeteix al llarg del temps. Aquest funcionament
ciclic els proporciona una gran flexibilitat per adaptar-se a diferents modalitats de tractament
1 en concret a ’eliminacid de nutrients. Cada cicle comprén una serie d’etapes que es
succeeixen en el temps i que en ocasions poden sobreposar-se segons les necessitats del
procés. Les etapes de que consta un cicle son: emplenat, reaccid, decantacid, buidat i espera.

2.3. BALANC DE MATERIA

Es planteja un model matematic format per » components (1<i<n) que es veuen afectades per
m processos (1<j<m). Per tal d’avaluar el comportament d’aquestes components cal aplicar
I’equacid general d’un balang de materia (Eq. 2.1):

Acumulacio = Entrada - Sortida = Reaccio (Eq.2.1)

Els SBR son sistemes discontinus de biomassa suspesa. Durant 1’etapa de reaccio, suposant
emplenat simultani i que no existeix buidat d’efluent ni purga de fangs, les Equacions
Diferencials Ordinaries (EDOs) que regeixen 1’evolucio del sistema es defineixen segons les
Eq. 2.2-2.3 (volum i concentracions). S’assumeix una distribucié uniforme de concentracions
en tot moment, 1 per tant, condicions de mescla perfecta.

Yo (Eq. 2.2)
e~ F
dr, - i) _ Cop 05 41V, (Eq. 2.3)
dt '
On:

v, : volum de liquid en el reactor, [1]
0, : cabal d’entrada, [1 d']
C,, - concentracio de la component i en el cabal d’entrada, [mg "7 o [mol 1]

c,: concentracio de la component i dins el reactor, [mg "] 0 [mol I'']

»: terme de generaci6 de la component i, [mg I"d" o [mol I d']

A partir de les dues equacions anteriors pot establir-se que 1’evolucié temporal de la
concentracio de la component i (excepte protons) dins el reactor estara regida per la Eq. 2.4.
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Notar que, si no existeix entrada (Qg = 0) la variacié temporal de la concentraci6 coincideix
amb el terme de reaccio.

dc.
dctl :(Ci,E —Ci)'%Jf”i

(Eq. 2.4)

El terme de reaccid del balang de materia per a la component i es calcula a partir de la Eq.
2.5, essent v; [g g iy] la matriu de coeficients estequiométrics i p; [mg I d'] el vector de
velocitats de procés. Es defineix iy com la component de model en que¢ es basa
I’estequiometria del procés j (v = +1). Quan r; prengui valors negatius es parlara de consum
enlloc de generacio.

(Eq. 2.5)

m
R=2 Vi p,
j=1

En els processos biologics considerats s’aplica 1’equacié de conservacié (Eq. 2.6) per als
materials DQO, C, N, P i SST, essent i.; [g g"] un factor de conversi6 per tal de convertir les
unitats del material 7 a unitats del material c. En quant a la resta de processos, no s’aplica
aquesta equacio.

S, iy = 0 (Eq. 2.6)

No s’aplica ’equaci6 de conservacié per a la component protons, doncs [H'] dins el reactor
es calcula a partir del balang de carregues. Més endavant es plantejara una EDO, inicialment
proposada per Campos (2001), per tal d’avaluar el comportament d’aquesta component.

L’etapa de decantacid es caracteritza per una sedimentacid dels fangs biologics dins el propi
reactor. Durant aquesta fase es considera que tots els termes del balang de matéria son zero.
Finalment, en les etapes de buidat i espera el terme de generacié manté un valor nul i, per
tant, el terme d’acumulaci6 s’iguala amb el de sortida canviat de signe.

2.4. DESCRIPCIO DEL MODEL MONPURDIS

A continuacio es descriu el model desenvolupat per a la simulaci6 del tractament de la fraccid
liquida de purins orientat a I’eliminacié de nitrogen i que ha estat batejat amb 1’acronim
MONPURDIS (MOdel per a I’eliminacié biologica de Nitrogen de la fraccid liquida de
PURIins inDIStintament de la carrega aplicada). Com a sistema de tractament, inicialment es
considera un reactor del tipus SBR. Es tracta d’un model format per » = 20 components 1 m =
19 processos. Les components del model es detallen a la Taula 2.1. A nivell de terminologia,
parlar de components equival a fer-ho de variables d’estat. A la Taula 2.2 es presenten els
diferents processos considerats aixi com les cinétiques corresponents.

2.4.1. Components

El model es presenta d’acord amb la nomenclatura utilitzada en els models de la familia
ASMXx: les components solubles s’identifiquen amb una S i les components particulades amb
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una X. S’assumeix que les components particulades poden separar-se del liquid mescla per
decantaci6, a diferéncia de les components solubles. Tal i com es detalla més endavant,
algunes de les components solubles agrupen alhora espécies quimiques amb diferent carrega
eléctrica. Les components particulades es consideren neutres, sense carrega electrica.

La inclusio en el model de les components carboni inorganic S¢y, 1 protons Sy possibilita, a
diferencia dels models ASMx, que l’alcalinitat no sigui considerada com a component.
Aquest nou enfocament permet simular de manera més exacta la realitat dels processos que
tenen lloc en una instal-lacié de tractament, aixi com la incorporacié en el model del calcul
del pH. El valor inicial de Sy es calculara a partir del pH.

Taula 2.1. Components del model.

Components Definicio Unitats Espécies quimiques incloses
Solubles (n;=13)

1. So, Oxigen dissolt mg O, I'! 0,

2. Sq Carboni inorganic mg C 1! CO,, H,CO;, HCOy, CO5™
3.8 Material organic soluble inert mg DQO I'!

4. Ss Material organic facilment biodegradable ~ mg DQO I

5. Swviu Amoni total mg NI NH;, NH,"

6. Syo» Nitrit total mg N 1! HNO,, NOy

7. Syos Nitrat mg N 1! NO;5

8. Sw Nitrogen molecular dissolt mg N 1! N,

9. Spos Fosfor inorganic soluble mg P 1" H;PO,, H,PO,*, HPO4, PO,
10. S¢, Calci dissolt mg Cal’ Ca*

11. Sy Magnesi dissolt mg Mg 1" Mg*

12. S, Carregues positives addicionals mol Z 1"

13. Sy Protons mol H 1! H

Particulats (n, = 6)

14. X; Material organic particulat inert mg DQO I'!

15. Xg Material organic lentament biodegradable ~ mg DQO I

16. Xy Organismes heterotrofs mg DQO I'!

17. X40 Organismes oxidants de 1’amoni mg DQO 1"

18. Xio Organismes oxidants del nitrit mg DQO 1"

19. Xggr Solids suspesos totals mg SST I

Reactor (n,= 1)
20. V; Volum de liquid dins el reactor 1

La component carregues positives addicionals Sz permet tancar el balang de carregues.
Aquesta component engloba la carrega de tots aquells ions que representen acids o bases
forts, amb una concentracié independent del pH del medi (K', Na', CI, etc.). En realitat,
altres acids o bases debils no considerats en el model (acids grassos de cadena llarga, H,S,
etc.) influiran també en el valor de S7. El signe de Sz sera negatiu si existeixen més carregues
addicionals negatives que positives en el medi. Es tracta d’una component que no intervé en
els processos de conversio (r;; = 0) 1 que, per tant, depén exclusivament de la composicio de
I’afluent 1 de la concentraci6 inicial dins el reactor. Ambdos valors poden ser calculats
aplicant un balan¢ de carregues. La utilitzacié de la variable artificial S; ja havia estat
proposada en els altres treballs de modelitzacié (Hellinga ef al., 1999; Volcke et al. 2002).
Altres autors diferencien entre carregues positives addicionals 1 carregues negatives
addicionals, com en el cas del ADMI1 -Anaerobic Digestion Model N°I- (Batstone et al.,
2002), o bé fins 1 tot diferencien segons quina sigui la valéncia dels ions (Campos, 2001). El
plantejament aqui aplicat permet reduir el nombre de components considerades pel model i,
per tant, disminueix la seva incertesa. Com a contrapartida, s’assumeix certa minoracid en
I’estimaci6 de la concentracid d’ions addicionals.

65



Capitol 2. Desenvolupament del model MONPURDIS

2.4.2. Processos

La Taula 2.2 mostra els processos biologics, quimics 1 fisics considerats pel model aixi com
les expressions matematiques aplicades per al calcul de les velocitats corresponents. Els
factors f;sx corresponen a la fraccié de dissociacio de la component soluble i; per a la carrega
k. Més endavant, quan es descrigui ’algoritme de calcul del pH, aquests factors es definiran
com a constituents de la Matriu F. Sera en aquest apartat on es detallara la férmula de calcul.

Taula 2.2. Processos i cinétiques considerats.
Processos Velocitats de procés (p)

Biologics (m, = 10)
SU: X s / X H

1. Hidrolisi aerobi K- : X
idrolisi aerdbia 0 K(’)’ +5, K, +X,/X, "
Kl Yo/x
2. Hidrolisi anoxica/anaerdbia Ky nyo., —x % . s/Xu Xy
Ky S, Ky+Xg/Xy
3. Oxidaci6 acrobia per X, de S, PR P Ky X
. Oxidaci6 aerobia per Xy de S H K::+S1)) K¢ +8 K,,Hu +10‘,>u((;m,,,//‘_1 "
4. Desnitrificacio per Xy de S Hy 1 Ko, Ss S1o, Ko X
. Desnitrificacio per € S H INox2 " . . " o A
pe e s Ko +8o, Ks+85 Ko + S0, KI’)’,,+10"H”’ ””” 'H‘fl
5. Desnitrificacié per Xy de S, Hy 1 K, 5 Sio, Ko X
. Desnitrificacio per e Sn H INox3 " . . ° H Ay
per Xy NO3 3 K:J +8y, Kg+Ss Kyo + Sy, K:H +10‘pll,,, ,,,,,, pi| _1
o [ S0 k)
6. Lisi de Xy n | o Yo, oo | Xn
Ko, +So, Ko, +So,
AO A0
u So, S0 Swa, K nvo, K :1(1 Y
. ‘e o 40" 10 . 7] 2 ) . a0 _ “A40
7. Oxidacié aerobia per X0 de Syus K57+ S, 10 X S0 Swi Ki o, + (f,w),,o -Syo. ) K40 4 lde rrrrrrrrr PH‘ -1
’ © K, ‘*’(f.m’ll,.r) Sy, )‘*’ ST a0 : : : Pl
1 NH,
S(): / ;‘v'():,l) -§ NO, K Ing? K ;l‘)v[fl) X
8. Oxidaci6 aerobia per Xyo de Svo2 Hyo- Kg"o +So. ’ No . f\fu B 'Si'o ’ Kl‘t\sz{Hz + (fM., 0" S\ ) Ko, lde,,)f/f,,ﬁPH‘ 1 o
’ * Kino, + (.f V0,0 Sno, )"’ N ! R
LHNO,
40
9. Lisi de X0 p | So. _— Ko, )
KL +s,, O KOs, )
NO
O (S . I
10. Lisi de Xyo Mok w8, M kYO+s, )
Quimics (m, = 4)
s 12 (s 12 » ’
11. Precipitacié de CaCO 40100 K ppg car - Ca_| | 2C2 0CL | gee
P : PRE, CAL (40100J ( 12000 pcaL
2
12 2
S 122 S¢, 12
12. Precipitacié de MgCOs 24300 K pp s [{[ : 4?3 0] '(%j J* s ,‘;«;J
25 ’
35 (1 /.
. 3°S 15
13. Precipitacio de Ca;(POs), 40100 - K ppg; pea - H[ 43%0 ) [/PO;”#] ] - K;”FCA ]
s Ny s Ny s 173 P’ :
S My JNH, +1 SNH JpPo,-3 " Spo, .
14. Precipitacio de MgNH,4PO, 24300 - K pre; gsr - [24350J [ ‘1;000 = ] [ ;1()()0 = ] - K;’“EST
Fisics (my=4)
15. Transferéncia liquid-gas de O, Kyap, »(S02 —(Heb) “Fr %o, ))
16. Transferencia liquid-gas de CO» Kiaco, '((fCI,ﬂ . SC,)—(HL)'CO3 “Pr-xco, ))
17. Transferéncia liquid-gas de NH; Kany, '((_/‘:\71-14 0°Snm, )7(H3;VH3 “Pranm, ))
18. Transferéncia liquid-gas de N, Kjay, ~(SNJ —(Heiw) “Frexw, ))

Reactor (m, = 1)
19. Emplenat del reactor Og
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En la Taula 2.3 es defineixen els parametres cinétics introduits en les velocitats de procés. El
valor d’aquests parametres es calculara a partir dels experiments de calibratge del model o bé
es prendran directament de la bibliografia.

Taula 2.3. Parametres cinétics del model.

Parametre Descripcié Unitats
Hidrolisi

K, Velocitat maxima d’hidrolisi d’

NNo,, Factor reductor de K, en condicions anoxiques -

K 32 Coecficient de saturacié/inhibicid per Sp; mg O, I

Ky Coeficient de saturaci6 per Xy mg DQO mg” DQO

Organismes heterotrofs

Uy Velocitat maxima de creixement d’
MNo, , Factor reductor de z4; en condicions anoxiques per Syo -
Mo, , Factor reductor de 4 en condicions anoxiques per Syo; -
ng Coeficient de saturacié/inhibicid per Sp» mg O, I'!
K Coeficient de saturacid per Sg mg DQO I'!
K NO, Cocficient de saturacio per Syo> mg N I
Ko, Coeficient de saturacid per Syo; mg N [
K Coeficient d’inhibici6 per pH -

by Velocitat de lisi per Xy d’
Mo, , Factor reductor de b; en condicions anoxiques -
Organismes autotrofs

Hy0 Velocitat maxima de creixement de X0 d!
Uyo Velocitat maxima de creixement de Xyo d!
ngo Coeficient de saturacio per Sp; de X 0 mg O, 1 !
ngo Coeficient de saturaci6 per Sp; de Xyo mg O, 1 !
K f};% Coeficient de saturaci6 per NH; de X0 mg N I
K 1]}]]@02 Coeficient de saturaci6 per HNO, de Xyo mg N T
K f 1?/;13 Coeficient d’inhibici6é per NH; de X0 mg N I
K1, Coeficient d’inhibici6 per NH; de Xyo mg N 1"
K ,Ayloﬂvoz Coeficient d’inhibicié per HNO, de X0 mg N I
K 1]\,,12N02 Cocficient d’inhibicio per HNO, de Xyo mg N I
K27 Coeficient d’inhibici6 per pH de X0 -
K Coeficient d’inhibici6 per pH de Xyo -
bso Velocitat de lisi de X0 d’
byo Velocitat de lisi de Xyo d’
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Taula 2.3. Parametres cinétics del model (continuaci6).
Parametre Descripcié Unitats

Precipitacio quimica

Kpppcar  Coeficient de velocitat de la precipitacio de la calcita d’
Kpppyug  Coeficient de velocitat de la precipitacio de la magnesita d’
Kpppreq  Coeficient de velocitat de la precipitacié del fosfat calcic amorf d!
Kppppsr  Coeficient de velocitat de la precipitacid de ’estruvita d’

Transferéncia liquid-gas

Kpao, Coeficient de transferéncia de 1’O, d!
Kpaco, Cocficient de transferéncia del CO, d!
Kranm, Coeficient de transferéncia del NH; d!
Kiay, Coeficient de transferéncia del N, d!

L’efecte de la temperatura sobre la velocitat maxima de creixement () i la velocitat de lisi
(b) dels diferents organismes considerats s’inclou mitjangant una modificaci6 del model de
Ratkowsky et al. (1983) proposada per Zwietering et al. (1991) (Eq. 2.7). Tpuin 1 Thax
representen respectivament la temperatura minima i maxima a la que s’observa creixement
mentre que c; 1 ¢, son parametres del model.

le, (-7, )F - {1 ol ) }
e (7~ T ) .{1 ol ) }

K=K,

ref

(Eq. 2.7)

Per als processos d’hidrolisi (K}), precipitacio (Kpgg) 1 transferéncia liquid-gas (K a), I’efecte
de la temperatura s’inclou aplicant un model de tipus potencial (Eq. 2.8). La Taula 2.4 mostra
els valors del coeficient & en funcid del tipus de procés considerat.

Ky =K, - o7 o) (Eq. 2.8)

ref

Taula 2.4. Valors del coeficient de temperatura & en funcid del procés considerat.

Procés 9 Referéncia

Hidrolisi 1.105 Henze i Mladenovski (1991)

Precipitacio 1.000 Henze et al. (2000)

Transferéncia liquid-gas 1.024 Vogelaar et al. (2003)
Hidrolisi

1. Hidrolisi aerobia (X5 2> Sy, Ss).
2. Hidrolisi anoxica/anaerobia (Xs = Sj, Ss).

Molts substrats organics d’elevat pes molecular no poden ser utilitzats directament pels
microorganismes. Per ser-ho, necessiten ser previament hidrolitzats per reaccions
enzimatiques extracel-lulars. Aixi doncs, la hidrolisi de substrats organics lentament
biodegradables X a substrats facilment biodegradables Sy es considera que esta catalitzada
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per organismes heterotrofs. A nivell de modelitzacio, el procés es descriu mitjancant una
cinctica de Contois (Eq. 2.9), que inclou un terme equivalent a la constant de saturacio de
Monod proporcional a la concentracié existent de biomassa heterotrofa X. Durant el procés
d’hidrolisi, una part minoritaria de Xy sera transformada en material organic soluble inert, S;.
Tot i que Boursier ef al. (2004) van estudiar 1’aplicacié de diferents models d’hidrolisi per al
tractament de la fraccid liquida de purins de porc, sense observar diferéncies remarcables
entre una cin¢tica de Contois 1 altres més simplistes, en aquest treball s’ha adoptat el model
de Contois per tractar-se del més generalista.

X _ (Xs/Xy)
(KX'XH)+XS _KX+(XS/XH)

(Eq. 2.9)

Quan el procés té lloc en condicions anoxiques/anaerobies, la constant d’hidrolisi (Kj)
experimenta una reduccié del seu valor definida pel factor 7yor; (0<7n0x<1). A més, la
presencia d’oxigen inhibeix el procés segons una inhibicid6 no competitiva reversible
(INOCR) definida pel terme Eq. 2.10.

H
Ko,

—_— Eq. 2.10
ng + 8o, (Eq )

Organismes heterotrofs

3. Oxidaci6 aerobia per Xy de Ss, creixement aerobi de X (Ss, So2 = Sci, Xn).

4. Desnitrificacio per Xy de Snos, creix. anoxic de X sobre nitrits (Ss, Snoz 2 Sci, Sn2, Xi).
5. Desnitrificacid per Xy de Syos, creix. anoxic de Xy sobre nitrats (Ss, Svoz = Scr, Svoz, Xu).
6. Lisi de Xy (Xy 2> Xs, X)).

Els organismes heterotrofs son responsables de I’oxidacid de Ss en preseéncia de So,, Syoz 1
Snos. En els processos d’oxidacid en abséncia d’oxigen (desnitrificaci6), es considera que el
Snos €s reduit a nitrit 1 posteriorment el Syoz a Sy> (adaptat de Wild et al., 1995 1 Plosz et al.,
2003). No es consideren altres intermedis de reaccid, com podria ser el cas de 1’0xid nitros.
En aquests processos, la velocitat maxima de creixement especific s’obtindra multiplicant el
valor d’aquest parametre en condicions aerdbies (44) per un factor reductor, 7yox2 O nox3
respectivament: 0<7yoy,2<1 1 0<7y0x3<1. Una altra possible forma d’afrontar la modelitzacio
de la desnitrificacio seria, d’acord amb la proposta de Marsili-Libelli ef al. (2001), considerar
la reduccié de Syos a Sy2 en una Unica etapa, igual que per a Syo,. Per fer-ho caldria utilitzar
un terme de proporcionalitat per tal de variar el valor de la velocitat maxima de creixement en
condicions anoxiques (processos 4 1 5) segons la concentracié de les components Syoz 1 Syos.

La presencia d’oxigen inhibeix el procés de desnitrificacié d’acord amb una inhibicié no
competitiva reversible. D’acord amb treballs especifics de modelitzacio de la desnitrificacio
(Wild et al. 1995; Plosz et al., 2003), es considera que aquest procés no depen de 1’equilibri
HNO,/NO;". En condicions anoxiques, la velocitat de lisi by experimenta una reduccio de
valor 7myox 4 respecte al valor aerobi (Gujer et al., 1999).

No es consideren limitacions per Snmy 1 Spos (nutrients) en les cinétiques de creixement,

doncs s’esperen concentracions suficientment elevades. A més, s’incorpora un funcid
resposta de tipus unimodal (Henze et al., 1995) per tal de considerar 1’efecte directe del pH
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sobre el procés de creixement de Xy (Eq. 2.11), tot i considerant un valor de pH optim
(pH{Z[Inim )

0 (Eq. 2.11)
Kl + polPHh Pl _y

Organismes autotrofs

7. Oxidaci6 aerobia per X,o de Syuy, creix. de Xy o, nitritacio (Snus, Scr, So2 =2 Snvoz, X40).
8. Oxidaci6 aerobia per XNO de SNOZ, creix. de XNO, nitrataciod (SN023 SC], S02 > SN03, XNO)-
9. Liside XA() (XA() > Xs, )(1)

10. Lisi de XNO (XNO > XS, )(])

Prenent com a base els treballs especifics de modelitzacid del procés SHARON, resulta
necessaria la inclusié dels equilibris quimics NH, /NH; i HNO,/NO;™ en el model per tal
d’estudiar amb detall el creixement dels organismes nitrificants.

El model considera que els bacteris responsables de la nitritacid X40 utilitzen com a substrat
I’amoniac (NH3) mentre que els bacteris responsables de la nitratacid6 Xyo utilitzen com a
substrat I’acid nitrés (HNO;) (Sharma i Ahlert, 1977). Anthonisen et al. (1976) van concloure
que, a concentracions suficientment elevades, el NH; actua com a inhibidor de la nitritacio 1
la nitratacio mentre que el HNO, actua unicament com a inhibidor de la nitratacid. Segons
aquests mateixos autors, factors com la temperatura, la concentracié de biomassa nitrificant
dins el reactor i la seva adaptacid a substancies inhibidores condicionen els fenomens
d’inhibicio. D’altra banda, Hellinga et al. (1999) afirmen que el HNO; ¢és el component
realment inhibitori de la nitritaci6. El model aqui presentat considera que tant ’amoniac com
I’acid nitrés poden protagonitzar fenomens d’inhibicid en cadascuna de les etapes de la
nitrificacio.

Carrera et al. (2004), entre altres autors, confirmen que el model de Haldane descriu
correctament els fenomens d’inhibicid per substrat de les dues etapes de la nitrificacio. El
model aqui descrit implementa aquesta cinetica, segons s’il-lustra amb la Eq. 2.12 en el cas
de la nitritacio. Les altres dues inhibicions s’incorporen al model mitjangant una funcié de
tipus INOCR. Cal tenir en compte que el tipus de cinetica aplicada condiciona el valor dels
parametres el model. En aquest sentit, la Figura 2.1 mostra com, mantenint constant el valor
dels parametres cingétics, el comportament predit per una cinctica de Haldane és diferent del
predit pel producte entre un terme de Monod i una funcié de tipus INOCR. La modelitzacio
de la nitrificacié segons aquest segon enfocament és tamb¢ considerada a la bibliografia
(Wett i Rauch, 2003; Van Hulle et al., 2004).

[NH, [ (Eq. 2.12)

Analogament als processos de creixement dels organismes heterotrofs, tampoc es consideren
limitacions per nutrients en les cinétiques de creixement. L’efecte del pH sobre el procés de
creixement de X0 1 Xyo es considera mitjangant una funcié resposta unimodal. L’oxigen es
considera com a substrat i s’inclou en el model mitjangant un terme de Monod. En condicions
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anoxiques, les velocitats de lisi b0 1 byo experimenten una reduccié equivalent a 77yox.4
respecte als valors aerobis (Gujer et al., 1999).

Haldane
S/(K+SHS2/K))
Monod*INOCR
S(K+S)*K/(K+S)

P /p max

Concentracio

Figura 2.1. Inhibicio per substrat, cinética de Haldane enfront al producte entre un terme de Monod i una funcié
d’inhibicio no competitiva reversible INOCR (s’assumeix la mateixa constant d’inhibicid/saturacioé K).

Precipitacio quimica

11. Precipitacio de carbonat de calci (Sc, Sc, > CaCOs).

12. Precipitacié de carbonat de magnesi (Scz, Sy > MgCO3).

13. Precipitacio de fosfat calcic amorf, FCA (Spos, Sca > Casz(PO4)2-xH,0).
14. Precipitacié d’estruvita, EST (Syus, Spos, Sug > MgNH4PO4-6H,0).

En el present estudi, la precipitacid6 quimica no es considera com a objectiu per si mateixa.
Durant un tractament biologic de NDN, les concentracions dins el reactor aixi com el pH del
medi fluctuen. Amb I’assoliment de valors de pH elevats certs processos de precipitacio es
poden veure afavorits. Musvoto ef al. (2000a) revisen quins son els minerals formats per
magnesi, calci, amoni, fosfats i/o carbonats que potencialment poden precipitar durant el
tractament aerobi d’efluents d’una digestid anaerobia. D’acord amb aquesta referéncia, el
model inclou la precipitacié de la calcita (CaCO3), la magnesita (MgCOs), el fosfat calcic
amorf (Caz(PO4),'xH,0) 1 I’estruvita (MgNH4PO4-6H,0).

Tot 1 que son varis els fosfats de calci que poden precipitar a partir de solucions que
continguin calci i fosfor, el model unicament inclou la precipitaciéo de FCA. Aquesta espécie
actua com a precursora de la precipitacié d’altres fosfats més estables des d’un punt de vista
termodonamic, com la hidroxiapatita (Cas(PO4);OH). L’estruvita precipita a valors de pH
superiors a la neutralitat quan la relacié molar Mg/Ca és superior a 0.6. No s’ha considerat
necessari incorporar la precipitacié de la newberyita (MgHPO4-3H,0), ja que aquest mineral
unicament precipita de manera significativa a valors de pH inferiors a 6.

Els processos de precipitacié només son possibles en condicions de supersaturacid, és a dir,
quan el producte d’activitat ionica (PA/) supera el valor del producte de solubilitat (Ky).
L’index de saturacio (IS) es defineix segons 1’equacié Eq. 2.13 i permet avaluar el grau de
supersaturacié d’una solucid. Es considera també que 1’etapa limitant de la precipitacio és la
cristal-litzacio, que en condicions de baixa supersaturacio, acostuma a estar controlada per
processos de superficie (Musvoto et al. 2000b; Udert et al., 2003a).

PAI
IS = loglo K (Eq. 2.13)
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A efectes de modelitzacid, es considera que la velocitat de precipitacié d’un mineral C,.A,.
depén del grau de supersaturacio, tal i com mostra la Eq. 2.14. En quant a la nomenclatura,
kv, Tepresenta el coeficient de velocitat de precipitacié, [C'] i [47] son les concentracions
molars dels ions, v és el nombre d’espécies catidniques, v és el nombre d’espécies
anioniques, v= v +V, i p simbolitza un factor determinat experimentalment. El superindex ¢
de K, indica que el producte de solubilitat ha estat corregit per tal de incloure I’efecte de la
forca i0nica i poder treballar aixi amb concentracions enlloc d’activitats. Les velocitats de
procés considerades es basen en aquesta equaci6 i son preses de Musvoto et al. (2000a).

dc,, 4

4 = kela par -kt =k, mc Ilal )I/V—KC Vr (Eq. 2.14)

Cal tenir present que la cinctica aqui descrita Unicament t¢ en compte fenomens de
precipitacio, 1 no de dissoluci6. Aixi doncs, abans de calcular les corresponents velocitats de
procés cal comprovar que el valor de PAI sigui superior a K,,,. Tampoc han estat considerats
altres possibles fenomens d’adsorcidé o complexacio.

Transferencia liquid-gas

15. Transferéncia de O,.
16. Transferéncia de CO,.
17. Transferéncia de NH;.
18. Transferéncia de Ns.

L’intercanvi entre les fases liquid i gas té lloc a la superficie del reactor i a frontera de les
bombolles introduides durant 1’aeracid. Per tal de modelitzar els processos de transferéncia
liquid-gas, s’utilitzara la teoria de la doble capa (Eq. 2.15). Segons aquest plantejament, el
flux d’un determinat gas g dins un liquid en un procés de transferéncia és funcié del gradient
de concentracions existent entre I’interior del liquid (Cg) i la capa limit a 1’equilibri (Cg*).
Aquesta darrera concentracid s’expressa com a producte de la pressio parcial del gas en la
fase gasosa i la constant de la llei de Henry (He,). Aixi doncs, el pas de substancies d’una
fase a una altra ve definit per una equacio cinetica, no per un equilibri.

Krampe i Krauth (2003) mencionen com a principals factors que condicionen el valor del
coeficient de transferéncia (K;a,) el cabal de gas que travessa la seccio transversal del reactor
(velocitat superficial), 1’aportacié neta d’energia al reactor (densitat de poteéncia) i les
propietats de les substancies (difusivitat, viscositat).

G _ Ka, -(Cg —CZ,): Kpa, -(cg - (He:g “Prey, )) (Eq. 2.15)

La transferéncia d’oxigen des de la fase gasosa al medi liquid permet un tractament biologic
aerobi. Notar com el sentit d’aquesta transferéncia és invers a [’usual per altres gasos com
poden ser el CO, i el NH;. La transferéncia d’aquests gasos des de la fase liquida a
I’atmosfera afecta el yH del medi. La seva concentraci6 en dissolucié es calculara a partir
dels equilibris H,CO3 /HCOs3 /CO5* i NH,/NH; respectivament.

La solubilitat d’un gas en un liquid és funcié directa de la temperatura, fet que explica la
dependencia de He, respecte a aquesta variable (Taula 2.5). Aixi mateix, a pressio i
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temperatura constants, a mesura que augmenta la salinitat d’una solucié aquosa disminueix la
solubilitat dels gasos en ella. Per tal de considerar 1’efecte de la salinitat (SAL) sobre la
solubilitat maxima d’un gas en aigua, i conseqiientment sobre la constant de llei de Henry, es
defineix un parametre f, (0<5,<1) (Taula 2.6) tal que He, =jp, He,, On He, representa la

constant de la llei de Henry corregida en funcio de la salinitat del medi.

En el present estudi, He, s’expressa en unitats de mg I i atm™. En la bibliografia es pot
trobar aquesta constant expressada en altres unitats. Una forma alternativa i interessant de
definir-la és com a una constant adimensional (H) (Eq. 2.16). En aquesta equaci6 PM,
representa el pes molecular de I’element de referéncia del gas g i R la constant universal dels
gasos [0.082 atm 1 K™ mol™']. Segons les definicions donades, a majors valors de la constant
de la llei de Henry major ¢és la solubilitat d’un gas en el liquid.

He, -R-T

= Eq.2.16
10*- PM, (Eq )

4

Taula 2.5. Calcul de les constants de la llei de Henry (mg I'' atm™) en funcio de la temperatura (7 en Kelvin).

He, Valor a Formula Ay A, Az Ay As Ag Referéncia
293.15 K

T A, T2 4 AT 44, T 10° 107 1010 10! APHA et al.

Heg 4340 4 oA T AT A T AT 477327 -139.34411 1.575701-10° -6.642308-10" 1.24380-10"° -8.621949-10 (1995)

2

Heco, 46956 4 .10MT 4+ 12:10' 20253 11.365 0.0104 . ; Mu(szv()%gbe)ﬁ”’-
- Dasgupta i

or 10° AT A 10* B B _ B gup
Heyyy, 10710° 4 o4 T4 1410 4341 10.47 Dong (1986)"
Hey, 19.87 4, et AT +duin(4sT) 156:10°  -67.3877  8632.13 24.7981 0.01 - Lide (1993)°

Fonts bibliografiques originals: “Friend i Loewenthal (1992); *Van Krevelen et al. (1949); “Battino (1982)

En quant a la composicid de 1’aire, per a una pressié atmosférica Py = 1 atm, les fraccions
molars (y,) de Ny, O, CO, 1 NH;3 considerades son: 78.08%, 20.95%, 0.035% 1 0.00%
respectivament. En el cas de 1’amoniac, al considerar-se una concentracié atmosferica nulla,
el procés de transferéncia exclusivament implica la seva sortida del sistema.

Taula 2.6. Parametre S, en funcio de la temperatura (7 en Kelvin) i la salinitat (adimensional).

Constant Valor a 293.15 K Férmula A; A, A; Referéncia
i SAL =30
o> 0.84 Slaea Tl T?) 17674107 10.754 2140.7 Apggg?)“l'
Po 0.87 S+, T ,72) 2.9941-107  -2.7455-10" 5.3407-10”7 Regéggoe; al
-3 3 2 Hamme i
Pz 0.81 Sl ryearg) 744129107 -8.02566:107 -1.46775:10° (2004)

PVEIEN
T

2.4.3. Equilibris quimics
Especiacio ionica

Algunes de les components solubles incloses en el model agrupen alhora diferents espécies
ioniques. Aquest és el cas de les components Scy, Ss, Snrs, Svoz 1 Spos. Per a cadascuna d’elles
sera necessari aplicar un balang de massa que iguali la concentracié molar de la component

considerada amb la suma de les concentracions molars de les espécies quimiques incloses
(Taula 2.7).
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Taula 2.7. Balangos de matéria aplicats.
Ser = 12:10%([H,CO5'] + [HCOy] + [CO5™])
Sg MOg + (32~103((2.0([HAc] +[AcT])) + 3.5([HPr] + [Pr])) + (5.0([HBu] + [Bu'])) + (6.5([HVa] + [Va']))))
Swia= 14-10°(INH, ] + [NH;])
Syoz = 14-10*([HNO,] + [NO,])
Spos = 31"10°([H;PO,] + [HyPO, ] + [HPO, ] + [PO,™])

El sistema del carboni inorganic és el sistema acid-base més important en ’aigua. Tal i com
es detalla a Snoeyink i Jenkins (2003), les espécies quimiques que composen aquest sistema
son: el dioxid de carboni dissolt (CO; (aq), I’acid carbonic (H,CO3), 1’16 bicarbonat (HCO5') i
1’i6 carbonat (CO5™). A partir de I’equilibri CO, (ag) + H,O < H,CO; (K = 10®) es pot
concloure que la concentracié de dioxid de carboni dissolt predomina sobre la concentracid
d’acid carbonic en un percentatge superior al 99%, independentment del pH i la forga ionica
del medi. Donada la dificultat de distingir entre CO; (ag) 1 H,COj3 per procediments analitics
s’utilitza una espécie hipotética [H,COs ] per representar [H,COs] + [CO; (ag)].

La component matéria organica facilment biodegradable engloba les fraccions ionitzada i no
ionitzada dels quatre acids grassos de cadena més curta (acetic, propionic, butiric i valéric).
Per a les dues darreres especies no es diferencia entre isomers. Els acids grassos volatils
(AGV) unicament son considerats a efectes del calcul del pH. El model no inclou processos
de volatilitzacié d’aquests compostos, doncs es consideren negligibles als valors de pH
habituals en un sistema de NDN. Els factors numerics que apareixen en I’equaci6 del balang
de materia permeten transformar els mols de cadascun dels AGV en mols de DQO (per
exemple, 1 mol d’acid acetic equival a 2 mols de DQO). Totes aquelles altres especies
organiques diferents als AGV inclosos en Ss s’agrupen dins una especie ficticia identificada
com a MOs [mg O, I'']. La proporcié de cada AGV i de MOs respecte Ss es definira segons la
composicioé de FLP.

Equilibris acid-base

Per tal de caracteritzar I’estat d’ionitzacid dels sistemes acid-base existents en el procés a
modelitzar, es consideren els equilibris detallats a la Taula 2.8. S’assumeix que les
dissociacions son instantanies, veient-se afectades per la temperatura, el pH i la forca ionica
del medi. El valor de les constants de dissociacié es pot calcular, en funcié de la temperatura,
a partir de la Taula 2.9. Per tal de considerar I’efecte de la forca ionica, més endavant es
descriu com corregir el valor d’aquestes constants tot i utilitzant els factors d’activitat.

Taula 2.8. Equilibris acid-base considerats.
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Element referéncia

Equilibri

Carboni inorganic

Carboni organic (acétic)
Carboni organic (propionic)
Carboni organic (butiric)
Carboni organic (valéric)
Nitrogen (amoni)

Nitrogen (nitrit)

Fosfor

Aigua

H,CO; <2< 5 HCO7+ HY «X< 5 cod + 20"

CH;COOH <4215 CH,CO0™ +H*

CH,CH,COOH«X4922_, CH,CH,CO0 +H*
CH,CH,CH,COOH «X4¢2 5 CH,CH,CH,C00 +H*
CH,CH,CH,CH,COOH «X4¢# ; CH,CH,CH,CH,CO0 +H*

NHj «X% 5 NH; +H*

HNO, « X205 NO; +H*

H,PO, <X 5 H, PO, + H* «£2 5 HPO? +2H" « X2 5 PO} +3H"

H,0 X2 5 OH™ +H*
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Taula 2.9. Expressions per al calcul de les constants d’equilibri en funcié de la temperatura (7 en Kelvin)

(/=0 mol 1.
Constant Valor a Formula A A, A; Referencia
293.15 K
K. 107 AT 4 A4 +4.T ) ) Musvoto et al.
ci 4.14-10 10 2T 3404.7 14.8435 0.03279 (2000b)*

107! AT v+ 3T ) Musvoto et al.

K, 4.20-10 10 2T 2902.4 6.4980 0.02379 (2000b)"

Ky 175105 104 T+ T4 449105  2.6607-102  -8.6973 (1L91(9i§)

K 6> 13510° 104 T+ T4 _45510° 267721102  -8.8083982 (1L9K91§)

K 613 1.5310° 104 T +4 T4  428.10° 238297102 -8.1228439 (1L9IS§)

K 05 104 T4 1073 B _ Lide

AGV4 1.56-10 7.35-10 6.96189 (1993)

10-10 AT ) ) ) Anthonisen et al.

Ky 3.99-10 e’ 6344 (1976)
P! AT Anthonisen et al.

Ko 3.91-10 e’ -2300 - - (1976)
1073 4T+ 4+ 45T } ) Musvoto et al.

K,, 7.45-10 10 2743 799.3 4.5535 0.01349 (2000b)b
108 AT vyt T ) Musvoto et al.

K,, 6.10-10 10% 27 1979.5 5.3541 0.01984 (ZOOOb)b
013 10 _ ) ) Musvoto et al.

K, 9.48-10 12.023 (ZOOOb)b

Ky 6801075 1oATHATHA 1 9310% 0147920 -40.944364 Snoe%l(l)(olsif“kms

Fonts bibliografiques originals: “Loewenthal i Marais (1976); *Loewenthal et al. (1989); “Harned i Owen (1958)

Per als equilibris acid-base considerats, la Figura 2.2 mostra la distribucio dels factors
d’ionitzacid en funcid del pH a una temperatura de 293.15 K. En el cas dels AGV, aquests
factors presenten una distribucié practicament idéntica, representant-se tinicament el cas de

I’acid aceétic.

Factor de dissociacié

pH

NHs"

Factor de dissociacié

Factor de dissociacié

Factor de dissociaci6

HAc

o
N

HNO2

1
14

o
N

pH

Figura 2.2. Diagrames de distribuci6 dels factors d’ionitzacié en funcié del pH a 20°C.

14

75



Capitol 2. Desenvolupament del model MONPURDIS

H2PO4"

Factor de dissociacio
Factor de dissociacio

pH pH

Figura 2.2. Diagrames de distribucié dels factors d’ionitzacié en funci6 del pH a 20°C (continuacio).

Precipitacio de sals

La Taula 2.10 mostra el valor dels productes de solubilitat inclosos en el model (K
expressat com pK,=-logio(K,s)), considerant solucions ideals 1 una temperatura de 298.15 K.
Per tal de tenir en compte I’efecte de la forga ionica, més endavant es descriu com corregir el
valor dels productes de solubilitat, tot utilitzant els factors d’activitat. No es realitza cap tipus
d’ajust per tal d’incloure I’efecte de la temperatura.

El valor dels productes de solubilitat pot variar notoriament en funcié de la referéncia
bibliografica consultada. Aquest fet s’agreuja en el cas del fosfat calcic amorf (Udert ef al.,
2003b). Per a I’estruvita, Doyle 1 Parsons (2002) reporten valors de pK,,, compresos entre 9.4
1 13.26. En el model s’ha inclos el valor habitualment utilitzat en textos de quimica de
I’aigua, 12.6 a 298.15 K (Stumm i1 Morgan, 1996; Snoeyink i Jenkins, 2003). Cal, pero, tenir
en compte que en la determinacid d’aquest valor no es va considerar I’efecte de la forca
ionica ni la formacié d’ions complexes, dos factors amb un efecte augmentatiu sobre el
producte de solubilitat (Ronteltap et al., 2003).

Taula 2.10. Valors de pK,; a 298.15 K (/=0 mol ).

Mineral Reaccio pK,, Referéncia
Calcita CaCO; «met 02+ 1 cO% 8.48 Stuntr?gglg/;grgan
Magnesita MgCO; 26y o2+ 4 03 7.46 Stum(r;lglglg/;borgan
s K s ” . Udert et al.
Fosfat calcic amorf  Ca;(PO,), - xH,0 <=2 3Ca®* + 2P0} + xH,0 24.69 (2003b)°
. v S ink i Jenki
Estruvita MgNH PO, - 6H,0 «— 257 Mg?* 1+ NH] + PO} +6H,0  12.60 noey(gloog)gn e

Fonts bibliografiques originals: “Nordstrom et al. (1990); "Morse i Mackenzie (1990); “Madsen i Christensson (1991); “Bube (1910)

Per tal de modelitzar acuradament els processos de precipitacid resulta necessari considerar la
formaci6 d’ions complexes (Musvoto et al. 2000a; Udert et al., 2003b; etc.). Aquests autors
argumentaven que l’existéncia d’aquestes especies en el medi suposa una reduccié en la
concentracio d’ions disponibles, 1 per tant, una disminucio de la capacitat de precipitacio. La
inclusié en el model de nous equilibris i noves espécies suposa perd un increment de la seva
complexitat. El nombre 1 tipus de complexes considerats varia segons quina sigui la
referéncia bibliografica consultada. També, en algunes referéncies especifiques com la de
Loewenthal ef al. (1994) no s’incloien aquest tipus de reaccions. En el present treball no s’ha
considerat la formacié d’ions complexes. Dos raons principals justifiquen aquesta decisio:
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a.- Incloure la formaci6 d’ions complexes en el model suposa un increment de la seva
complexitat. Amb la consideracid de noves especies ioniques cal modificar els balancos de
materia de la Taula 2.7 i plantejar-ne de nous. A més, s’estableix una dependeéncia entre
components que fa necessaria la utilitzacid6 de metodes de resolucio iteratius. Per exemple,
considerar el complex CaHCOs" suposa modificar el balang de matéria de Sc; i establir-ne un
de nou per a S¢, (aquests dos balangos serien, a més, dependents). Tot 1 haver-ho intentat
utilitzant un software especific, no ha estat possible definir expressions explicites per al
calcul dels coeficients de la Matriu F (es definira més endavant) que incloguin la formacio6 de
complexes. Sense aquesta matriu no €s possible aplicar 1’algoritme de calcul del pH proposat
per Campos (2001).

b.- En un tractament de NDN la precipitacid no es considera com a objectiu per si mateixa,
per bé que, degut a les fluctuacions del pH i de les concentracions pot arribar a produir-se.
L’objectiu basic aqui plantejat és detectar possibles sortides significatives de nitrogen del
sistema en forma de sal mineral (estruvita). Aixi doncs, tot i assumir que les previsions del
model seran aproximades, es disposa d’una primera eina per tal de realitzar aquest diagnostic.

Correccio de les constants d’equilibri amb els coeficients d’activitat

En referéncies com Stumm i Morgan (1996) o Snoeyink i Jenkins (2003) s’estudia en detall
el comportament no ideal d’ions i molécules en solucio. En aquestes obres es descriu com
I’activitat d’una especie quimica / {S;} és directament proporcional a la seva concentracid
[S7]. Al factor de proporcionalitat se I’anomena coeficient d’activitat » (0<y<1). Aixi doncs,
es compleix que {S;}=7-[s;]. Per a una reaccid general del tipus: #R +nRy <« p R+ p,P,
I’equacio per al calcul de la constant d’equilibri (K,) sera (Eq. 2.17):

B py e R -bs (B

K, = (Eq. 2.17)

CRY AR B (VRI ‘[Rl])vl '(7R2 '[Rz])vz

Aixi doncs, per tal de poder treballar directament amb concentracions cal corregir el valor de
la constant d’equilibri (k¢ ) tenint en compte els corresponents factors d’activitat, tal i com

mostra ’equaci6 Eq. 2.18. La correccid de les constants d’equilibri mitjangant els
corresponents factors d’activitat afecta a les constats de dissociacid 1 els productes de
solubilitat.

TRoVR
KS=K. . R "Ry

e

. (Eq. 2.18)
71’;11 .71%2

El valor del coeficient d’activitat d’una espécie quimica dependra de la seva carrega ionica
aixi com de la forcga ionica del medi. La for¢a ionica (/) descriu la intensitat del camp eléctric

en una solucio. Per al seu calcul s’utilitza I’expressio genérica que mostra I’equacio Eq. 2.19,
que en la notacid utilitzada per al desenvolupament del model equival a la Eq. 2.20,

I= 0.52[5,]- C; (Eq. 2.19)
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=05 {ZIUS 13 (s ,-c2 )J +S,+ IEWJ (Eq. 2.20)

k=1 H

on:

- [S,- ] : concentracié molar de la component soluble i; (1<i,<n,-1)
- f; x - grau de dissociaci6 de la component i; respecte a la carrega k

- Cy: carrega ionica (1<k<n,)

Aleshores, si /<0.1 mol 17, el calcul del coeficient d’activitat es realitza a partir de
I’aproximaci6 de Giintelberg per a la teoria de DeBye-Hiickel (Eq. 2.21):

J1
log,, 7, =—0.5C? Tl (Eq. 2.21)

També, per a valors superiors de forga idnica (0.1</<0.5 mol 1), pot utilitzar-se ’equacié de
Davies (Eq. 2.22):

(Eq. 2.22)

7
+T

log,, 7, ==0.5C; -(1—0.21

A efectes il-lustratius, la Figura 2.3 mostra 1’evoluci6 prevista de la component Sz en funcio
del pH a una temperatura de 293.15 K, en un sistema hipotetic Sc;-Snrg-Sz amb 2000 mg N 1!
1 una relacid molar S¢/Snyp4 unitaria, segons si es considera o no I’efecte de la forca ionica.

0.12

0.0 -
. 008 -
= -Sz
E 006 A
“ oo Sz
wn : —_—
2 o002 |
0.00 ‘ ‘ ‘ ‘
6.0 65 70 75 80 85 20 95
pH

Forga ionica considerada

Forga ionica no considerada

Figura 2.3. Efecte de la forca ionica en el calcul de Sy.

2.4.4. La matriu de coeficients estequiomeétrics

Tal i com s’ha establert préviament (Eq. 2.5), per tal de calcular el terme de generacid del
balang de materia, és necessari multiplicar el vector de velocitats de procés per la matriu de
coeficients estequiometrics. Tot seguit es justifica el valor numeéric d’alguns dels factors de
conversio (i.;) utilitzats en D’aplicacido de les equacions de conservacid (Eq. 2.6) i que
apareixen a la Taula 2.11. Per a d’altres factors, en canvi, no es déna un valor concret al
dependre aquest de la composicio de la component a la que fan referéncia.
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Taula 2.11. Factors de conversio utilitzats en les equacions de conservacio.

Variable  Unitats  ipgo, (g DQO) ici(g ) ini (g N) ipi (g P) issz,i (g SST)
So:z g0, -1.00 0.00 0.00 0.00 0.00
Sc gC 0.00 1.00 0.00 0.00 0.00
Sr g DQO 1.00 icsr insy ips 0.00
S ¢ DQO 1.00 icss inss ipss 0.00
N gN 0.00 0.00 1.00 0.00 0.00
Snoz gN -48/14 0.00 1.00 0.00 0.00
Swnos gN -16/14 0.00 1.00 0.00 0.00
Sz gN -24/14 0.00 1.00 0.00 0.00
Sro4 gP 0.00 0.00 0.00 1.00 0.00
Sca gCa 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00
Sug g Mg 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00
Sz mol Z 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00
Sy mol H' 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00
X; g DQO 1.00 icxr Inxs Lpxr LssTx1
Xs g DQO 1.00 icxs inxs ipxs IssTxS
Xy g DQO 1.00 lcam INM Ippum IssTBM
X0 g DQO 1.00 icBm INBM ipgym issTBM
Xno g DQO 1.00 icam INBM ipgm LssTBM
Xssr g SST 0.00 0.00 0.00 0.00 -1.00

NO; +H,0+2H" - NH; +1.50, =>ipgos=-48 g0,/ 14 g N-NO,’
NO-3 —)NO£+0502 => iDng7:-16g02/ 14 gN‘NO:‘,-
NZ -I-:;Hz()-FZH+ - ZNHX +1.502 => l.DQ()’g =-24 g 02 /14 g N-N2

La Taula 2.12 identifica els parametres estequiometrics que inclou el model. El valor
d’aquests parametres es calculara a partir dels experiments de calibratge o bé es prendran
directament de la bibliografia. Finalment, la Taula 2.13 mostra la matriu de coeficients
estequiometrics (V). En el cas del coeficient de creixement dels organismes heterotrofs, el

seu valor s’ha considerat dependent de les condicions aerdbies o anoxiques existents en el
medi (Gujer ef al., 1999; Boursier et al., 2004; Muller et al. 2004).

Taula 2.12. Parametres estequiométrics del model.

Parametre Descripcié Unitats
Hidrolisi

fsr Producci6 de S; durant la hidrolisi g DQO g DQO
Organismes heterotrofs

Yy Coeficient de conversi6 del substrat aerobi g DQO g’ DQO
Nye Factor reductor de Y en condicions anoxiques -

fu Fraccid de DQO inert generada per lisi g DQO g DQO
Organismes autotrofs

Y.io0 Coeficient de conversi6 del substrat per a X0 g DQO g'1 N-NH,"
Yno Coeficient de conversi6 del substrat per a Xyo g DQO g N-NO,
fu Fraccié de DQO inert generada per lisi g DQO g’ DQO
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Taula 2.13a. Matriu de coeficients estequiometrics (variables d’estat solubles).

v Procés/Component > Sgg SCI S] SS SNH4 SNOZ SN03 SNZ Spo4 Sa, SMg SZ SH
1. Hidrolisi aerobia 0 ioxs =(fy icg)  Io 1-fy Iyys = (fs/ i rVSI) 0 0 0 ipys = (fss *ipsr) 0 0 0 0
- ((I'fS/ ) s ) - ((l_fS[ ) : iA’SS ) - ((l'fy ) “Ipss )
2. Hidrolisi anoxica/anaerobia 0 leys = (fs: : ics:) Tt 1= fy Iyxs = (fs/ - rVSI) 0 0 0 Ipys = (fs/ : ips:) 0 0 0 0
- ((I'fSI ) s ) - ((l_fS[ ) s ) - ((l'fy ) “lpss )
3. Oxidaci6 aerobia per X de S . ics; 0 ) i) 0 0 . ] 0 0
per-Ay S l—i —icam +l;—55 _ —inpyr +l‘;i 0 —ipgy +l)1:i 0 0
Y, H Y, H H
4. Desnitrificaci6 per X de Syoz 0 . icgs 0 1 . inss 1 1 0 1 . ipss 0 0 0 0
“legy t “ gy T % - —1 —lpgy +
Yy my, YH My, # My, 171 YH Ty, YH Ty, YH ’ 77Yu
5. Desnitrificacio per Xy de Syos 0 . iegs 0 1 . inss 1 1 1 1 0 . ips 0 0 0 0
“lepy + “lypy t — -1 - -1 —lppy T
Yy -1y, Yy -ny, Yy -1y, 114\ v, -, 114\ ¥, -n,, Y, ny,
6. Lisi de Xy 0 i(?BM - (fX/ 'ic)(l) 0 0 iNBM - (fXI 'iNXI) 0 0 0 Ipgy — (le 'iPXI) 0 0 0 0
- ((l'fXI ) : icxs) - ((l'f)a ) “Iyys ) - ((1'fX1 ) “Ipxs )
7. Oxidaci6 aerobia per X0 de Sy 3.43 ~icgm 0 0 . 1 1 0 0 —ippym 0 0 0 0
1- Y gy T Vv
A0 YAO }IAO
8. Oxidacio6 aerobia per Xyo de Syoz - 1.14 —icpm 0 0 —inBM 1 1 0 —ipgy 0 0 0 0
Yro Yo Yo
9. Lisi de X0 0 lepy — (f)(/ ’ iCXI) 0 0 Ingyr — (f)(l ) iwﬂ) 0 0 0 Ippy — (f)a ) iPX[) 0 0 0 0
- ((l'fXI)' icxs) - ((l'f)ﬂ)' iNXS) - ((1'le)' iPXS)
10. Lisi de Xxo 0 lepy — (f)a 'iCXI) 0 0 Ivgy — (f)a 'iNXI) 0 0 0 Ipgy — (fXI 'iPXI) 0 0 0 0
- ((l'fX1 ) : iCxS) - ((l'f)a ) : i/\r)(s ) - ((l'f,w ) . iPXS )
11. Precipitacio de CaCO; 0 ~12/40.1 0 0 0 0 0 0 0 -1 0 0 0
12. Precipitaci6 de MgCO; 0 ~12/243 0 0 0 0 0 0 0 0 -1 0 0
13. Precipitaci6 de Cay(POy), 0 0 0 0 0 0 0 0 -62/1203 -1 0 0 0
14. Precipitacié de MgNH,PO, 0 0 0 0 ~14/243 0 0 0 -31/243 0 -1 0 0
15. Transferéncia liquid-gas de O, -1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
16. Transferéncia liquid-gas de CO, 0 -1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
17. Transferéncia liquid-gas de NH3 0 0 0 0 -1 0 0 0 0 0 0 0 0
18. Transferéncia liquid-gas de N, 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0

En el procés 4: NO; +H* — 0.5N, +0.750, +0.5H,0 => 1.71 g O»/g N-NOy’
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Taula 2.13b. Matriu de coeficients estequiometrics (variables d’estat particulades).

V¥ Procés/Component P X; Xs Xy X0 Xno Xsst

1. Hidrolisi aerdbia 0 -1 0 0 0 -Issrxs

2. Hidrolisi anoxica/anaerobia 0 1 0 0 0 “IssTxs

3. Oxidaci6 aerobia per Xy de S 0 0 1 0 0 issTaM

4. Desnitrificacio per Xy de Snoa 0 0 1 0 0 isSTBM

5. Desnitrificacio per Xy de Syos 0 0 1 0 0 issTBM

6. Lisi de Xy Y l_f;\/[ -1 0 0 —lgsrpy + (fxz 'issm)
+ ((l‘f X1 ) Isstxs )

7. Oxidaci6 aerobia per X, de Syuy 0 0 1 0 issTBM

8. Oxidacid aerobia per Xyo de Syoz 0 0 0 1 iSsTBM

9. Lisi de X0 fxa lffX, -1 0 —Issray + (fX/ 'iSSTXI)
+ ((l‘f)a ) Lssrys )

10. Lisi de Xyo Sxa 1-fu 0 0 -1 ~Lssray + (f w1 " ssra )
+ ((l‘f X1 ) Isstxs )

11. Precipitacié de CaCO; 0 0 0 0 0 100.1/40.1

12. Precipitacio de MgCOs 0 0 0 0 0 84.3/24.3

13. Precipitaci6 de Caz(POs), 0 0 0 0 0 310.3/120.3

14. Precipitacié de MgNH4PO, 0 0 0 0 0 137.3/24.3

15. Transferéncia liquid-gas de O, 0 0 0 0 0 0

16. Transferéncia liquid-gas de CO, 0 0 0 0 0 0

17. Transferéncia liquid-gas de NH; 0 0 0 0 0 0

18. Transferéncia liquid-gas de N, 0 0 0 0 0 0
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2.4.5. Coeficients de transferéncia liquid-gas

Sota condicions de treball aerobies, pot resultar interessant fixar la concentracié d’oxigen
dissolt dins el reactor SBR en un valor de referéncia o Set Point (SP). Per tal d’aconseguir-ho,
sera necessari treballar amb un cabal d’aeracid variable, doncs els requeriments d’oxigen al
llarg d’un cicle de tractament varien. Conseqilientment, el coeficient de transferéncia per a
I’oxigen quan el reactor opera en condicions aerobies €s funcio del temps.

El sistema de control de 1’aeracié implementat esta regulat mitjancant un controlador d’accio
proporcional, integral i derivativa (PID). Per tal d’aprofundir en el coneixement dels
controladors es recomana consultar referéncies especifiques, com Stephanopoulos (1984) o
Acedo (2002). Segons la Eq. 2.23, es defineix com a error (E) del sistema:

E=5SP-S,, (Eq. 2.23)

El valor de K;ap, maxim es multiplicara llavors per un factor o compres entre 0 i 1 que es
calculara a partir de la segiient expressio (Eq. 2.24), on K, representa el guany proporcional,
T; el temps integral, T, el temps derivatiu i M el valor de & quan ’error €s zero. En cas que
no es desitgi controlar I’aeracio, el valor de « es fixara en 1.

K, ! dE
a=K1,-E+7f’-jE-dz+Kp-Td-E+M (Eq. 2.24)
1 0

Una vegada definit el valor de Kiap, es calcularan els coeficients de la resta de gasos
considerats. El coeficient de transferéncia liquid-gas d’un determinat gas g es pot expressar
respecte al de I’oxigen d’acord amb ’equacié Eq. 2.25. D; [em® s™'] representa la difusivitat
en aigua del gas 7, H, és la constant adimensional de Henry per al gas g (Eq. 2.16), n = 0.50 1
m = (.25 sén exponents caracteristics 1 kg/k;, representa la relacié existent entre els coeficients
individuals de transferéncia en fase gasosa i en fase liquida de 1’oxigen. Aplicant la llei de
Graham la relaci6 de difusivitats es pot transformar en una relacié de pesos moleculars. El
valor del quocient kg/k;, depeén del sistema d’aeracid considerat. En sistemes amb aeracid
mecanica superficial es recomanen valors de kg/k; propers a 40 (Munz i Roberts, 1989),
mentre que en sistemes amb aeracio difusa aquest parametre €s aproximadament un ordre de
magnitud inferior (Hsieh et al., 1992). Per a valors de H, prou petits, es possible assumir que
la transferéncia de massa esta controlada exclusivament per la fase liquida (= 95%), negligint
la resisténcia de la fase gasosa. En aquest cas, I’equacio Eq. 2.25 es pot simplificar d’acord
amb la Eq. 2.26. El nitrogen molecular és I'inic gas considerat en el model que compleix
aquesta condicid. Durant I’execucid d’una simulacio, els valors dels coeficients de
transferéncia seran calculats a cada pas d’integracio.

n -1 m -1
K,a, (D H PM H
e | ¢ -(1+ g J = -(1+ £ ] (Eq. 2.25)
Kiao | Do, ko lk, PM, ke lk,
K,a p, Y (pm,\"
CIELCI i S O (Eq. 2.26)
Kya, | Do, PM,

En condicions anoxiques, 1’intercanvi liquid-gas tnicament té lloc a través de la superficie
del liquid. Per tenir en compte aquesta transferéncia es treballa amb un valor constant i
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suficientment petit de Kap:. Els coeficients de transferéncia de la resta de gasos es
calcularan a partir d’aquest mitjangant les equacions Eq. 25-26.

Els coeficients K;a tenen una connotacié volumetrica, ja que equivalen al producte entre el
coeficient de transferéncia superficial del gas (K;) i la relacié entre area superficial i volum
del reactor (a). Es per aquest motiu que, d’acord amb Corominas et al. (2005), el model
corregira de forma dinamica el valor dels coeficients de transferéncia liquid-gas segons
I’evolucio6 temporal del volum de reaccio (Eq. 2.27).

V..
ref

Kiay=Ka,, _V( ) (Eq. 2.27)
t

2.4.6. E1 pH

Per al calcul del pH s’efectuara un balang de carregues d’acord amb 1’equacié Eq. 2.28.
Aquesta expressio assegura la neutralitat eléctrica d’un medi, ja que iguala la concentracio
total d’equivalents cationics (£C") amb la concentraci6 total d’equivalents anionics (£4°). La
concentracid d’equivalents d’un determinat 16 es correspon amb el producte de les seves
carrega i concentracié molar.

Campos (2001) va realitzar una revisi6 bibliografica sobre treballs de modelitzacié del pH en
sistemes anaerobis 1 va concloure que la majoria d’ells es basen en la resoluci6 del balang de
carregues. Aquest plantejament coincideix amb el dels treballs de modelitzacié del procés
SHARON desenvolupats per Hellinga ef al. (1999) 1 Volcke et al. (2002). En contrapartida,
Serralta (2004) proposa un algoritme per al calcul del pH basat en un balang de matéria de la
component protons.

Zc* - z A =0 (Eq. 2.28)

En aquest treball, el balang de carregues es concreta en I’equacio Eq. 2.29. A partir d’aquesta
igualtat 1 seguint el plantejament de Angelidaki et al. (1993) és possible definir una nova
variable dependent del pH anomenada carrega neta (Cn), segons mostren les Eq. 2.30-2.31,

0= [OH’]+ [HCO§]+ 2[CO§’]+ [Ac’]+ [Pr’]+ [Bu’]+ [Va’]+ [NO;] + E
I e e T O I R M VR (Ba-229)
cn =[] fon |- icos Je2leo J [ae e for-J+ [ [va- ] [vos ] +

[NO; [+ [1,P0; J+ 2P0z [+ 3[p03 |- [t |- 2lca - 2me? |- [27] (Eq. 2.30)

ng—1
1

an—Z[[S,; ];(f,k -Ck)}—s’ F-C (Eq. 2.31)

on:

- §': vector transposat de les concentracions molars de les components solubles
- F: Matriu F, dels factors de dissociacio
- C: vector de carregues
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Igual que en el cas de la forga i0nica, per al calcul de Cr cal expressar la concentracié molar
de Ss respecte al total d’acids grassos volatils i no respecte a la DQO [mol AGV I'']. Els
factors de dissociacid inclosos en la Matriu F' es calcularan a partir de la concentracié de
protons i les constants de dissociacid, tal i com es mostra en la Taula 2.14. En el cas de Ss es
considera també un factor de ponderacié A4y [mol AGV; mol” AGV] que permet donar un
pes especific a I’efecte de cadascun dels AGV considerats (ZA46r; = 1). Tant la fraccio Sg
equiparable a AGV com el valor dels factors A4gy; sOn constants, fixant-se a partir de la
composicié de la FLP. Notar que, en el cas de components amb activitat ionica, el sumatori
de les files de la Matriu F és igual a la unitat.

Segons mostra la Eq. 2.30, la concentracié de protons (Sy = [H']) en el medi depén de la
carrega neta. Aixi doncs, és possible definir una funcié y tal que [H'] = w(Cn). La
concentracio de protons i d’hidroxils es relaciona mitjancant la constant de dissociacid de
I’aigua (Kw) (Eq. 2.32). Sera necessari corregir el valor d’aquesta constant amb els
corresponents coeficients d’activitat (xj; ). El signe de Cn, 1 conseqiientment el valor del pH,

condicionen I’expressio final de i (Angelidaki et al., 1993) (Eq. 2.33).

K =[H*]on] (Eq. 2.32)

20 = o=l K o osfrT i)k o g, = OO

] ’
]y (Eq. 2.33)
_Kicvi _ _ - . -|_ e :L
Cn<0 :cn_[OHV[] o] = o=fonf+cnfon]-k; = y, anJr\/C:Z+74K,§,

A efectes il-lustratius, la Figura 2.4 mostra dos exemples d’aplicacié del balang de carregues.
D’una banda s’avalua 1’evoluci6 prevista de la component Sz en funcié del pH (7 = 293.15
K), en un sistema hipotetic Sc-Snz4-Sz amb una relacié molar S¢/Syus igual a la unitat, tot
considerant diferents concentracions de nitrogen amoniacal (Exemple 1). També es mostra
I’evolucid prevista del pH, a dues temperatures diferents, en un sistema hipotetic Sc-Syus
amb 2000 mg N I'! en funcié de la relacid molar Scr/Svus (Exemple 2). En aquest cas, la
dependéncia de Crn respecte del pH obliga a utilitzar un métode iteratiu de resolucio.

Exemple 1 Exemple 2

0.25 4 ———1000 mg N I-1 5000 mg N I-1 9.0 4 ——293.15 K =—308.15 K

2000 mg N I-1

8.5 4

= 8.0 4
)
7.5 4

ABS S, (mol 1)
o o o o
[ S )
[ [=) W S
| L L L

7.0

6.5

60 65 170 75 80 85 90 95 0.7 1.0 1.2 15
pH S il s

o
o
S

Figura 2.4. Dos exemples d’aplicaci6 del balang de carregues per al calcul de Sz i pH.

Arribats a aquest punt, i segons es detalla a continuacio (Eq. 2.34-2.37), Campos (2001) va
desenvolupar una equaci6 diferencial ordinaria per tal d’avaluar ’evolucié temporal de [H'].
Aquest plantejament permet tractar la concentracié de protons de manera analoga a la resta de
components del sistema i no com una variable a calcular algebraicament en cada pas
d’integraci6. Campos i Flotats (2003) van incloure en 1’algoritme inicial de calcul I’efecte de
la forca idnica.
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dt dt dCn dt det

+
dH"| dy _dy .an:B'an (Eq. 2.34)

En I’equacié Eq. 2.34, B representa la derivada de la funcid y respecte a la variable Cn 1 el
seu valor es calcula tenint en compte el signe de Cn.

Cnz20 = Bi=—-1+ !
C
l+4K,,2V
d Cn
v _
o 1 1 (Eq. 2.35)
Cn<0 = B,= 7
Cn 1 1
2+ -
2K§V 1+4K§V
cn?

La derivada de Cn respecte el temps es dedueix utilitzant la Eq. 2.31. En aquesta equacio
diferencial (Eq. 2.36) apareix la Matriu F'’ que representa la derivada de la Matriu F respecte
a la concentracio de protons (F’ = dF/d[H']) i es calcula segons mostra la Taula 2.15. El
sumatori de cadascuna de les files d’aquesta matriu sera igual a 0.

an:M:_[dSt.F.C]_[S,'F,.Cvili]} (Eq. 2.36)
dt dt

dt dt

Substituint les dues darreres igualtats en 1’equacié Eq. 2.34 s’obté la EDO que descriu
I’evolucio temporal de la component Sy (Eq. 2.37). Aquesta equacio diferencial
s’implementara juntament amb les EDOs obtingudes per balang de matéria i que descriuen el
comportament de la resta de components considerades.

ds’

|22 F.C
dSy _dH"|_ [d’ ] (Eq. 2.37)

de dt  plilst. pC)

Finalment, el pH es calcula a partir de la concentraci6 de protons, tenint en compte el
corresponent factor d’activitat (Eq. 2.38):

pH = —log,, {H" }=—log,, (. -[H"]) (Eq. 2.38)
En el procediment de calcul del pH descrit en aquest apartat s’han introduit una série de
modificacions i millores respecte a 1’algoritme inicial desenvolupat per Campos, detallant-se

a continuaci6 les més significatives:

a.- Modificaci6 del balang de carregues. Es consideren noves carregues (NO,, NO3, Ca’ i
Mg*") i s’agrupen tots els anions i cations addicionals en una inica component (Sy).

b.- Els AGV s’engloben en una tnica component del model (Ss). S’utilitza un factor de
ponderacio A4gy; per donar pes especific a I’efecte de cadascun d’ells.

c.- La for¢a ionica no es considera constant, calculant-se a cada pas d’integracio.
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d.- Es modifica I’expressio per al calcul del parametre B (derivada de la funcid y respecte a
la variable Cn) quan la carrega neta és negativa. La nova expressio utilitzada és equivalent a
la proposada inicialment perd independent de la component Sy Amb aquest canvi es pretén
augmentar la precisio en el calcul de B.

e- El calcul del pH es realitza considerant I’activitat de 1'i6 H' enlloc de la seva
concentracio.

2.5. DISSENY DEL REACTOR SBR

Nombroses referéncies en relacié amb el disseny dels reactors discontinus seqiiencials han
estat localitzades (Irvine i Ketchum, 1989; Artan ef al., 2001; Wilderer et al., 2001; Dudley et
al., 2004; Artan i Orhon, 2005; Artan et al., 2006). Tot seguit es descriuen les principals
variables a considerar en el disseny d’un SBR orientat a 1’eliminacié de N. La inclusio en el
model d’aquestes variables permetra realitzar estudis d’optimitzaci6 del cicle de tractament.

2.5.1. Variables temporals

El funcionament dels SBR esta basat en una seqiiéncia de tractament (cicle) que es repeteix al
llarg del temps. Cada cicle consisteix alhora en una seérie d’etapes: emplenat, reaccio,
decantacio, buidat i espera. El temps total de durada d’un cicle (z.) es correspon amb la suma
de les durades de cadascuna d’aquestes 5 etapes (Eq. 2.39). El nombre diari de cicles
efectuats es calculara llavors com a inversa del seu temps de durada (nc = 1/1.).

Lo =loy e +lge +1py +iog (Eq° 2"39)

En realitat aquest plantejament representa una visio simplificada dels SBR doncs, un cicle pot
constar de multiples etapes d’emplenat i reaccid, especialment si aquest esta orientat a
I’eliminaci6 de nutrients. Tal i com demostren Tilche ez al. (1999), fixat el temps de retencio
hidraulic, a mesura que augmenta el nombre de fases (nf) de nitrificacio-desnitrificacio durant

un cicle disminueix la concentracio de nitrats en 1’efluent.

S’ha assumit que el terme de generacid del balang de matéria €s igual a zero durant les etapes
de decantaci6, buidat 1 espera. Aixi doncs, els processos considerats pel model tnicament
tenen lloc durant les etapes d’emplenat i reaccid (Eq. 2.40) o temps efectiu de procés (z,). En
cas d’un cicle de tractament orientat a 1’eliminacié de nitrogen, el temps efectiu de procés
consta de periodes aerobis (#,.,) 1 periodes anoxics (Z4x)-

tp=t.— (tde Tl * tes): Laer * Lanox (Eq. 2.40)

A priori, el temps d’emplenat pot variar des d’una petita fraccio del temps total de durada
d’un cicle fins a la totalitat del temps efectiu de procés. Depenent de la relacio ¢.,/t., un SBR
pot ser comparat amb un sistema flux pistd o bé amb un sistema continu de mescla perfecta.
Com més petit sigui el temps d’emplenat més pronunciada esdevé 1’alternanca entre
condicions d’abundancia d’aliment i de fam. Aquesta situacid afavoreix el creixement
d’organismes formadors de flocs (Irvine et al., 1997).
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L’estratégia d’emplenat d’un SBR ha d’assegurar la correcta operacid del sistema. En un
tractament de NDN, un dels requisits a satisfer és el d’assegurar la preséncia de suficient
materia organica facilment biodegradable durant la desnitrificacio per tal de possibilitar
I’eliminaci6 del NOy generat durant I’etapa prévia de nitrificacio. Quan aquest tractament
sigui d’un liquid amb un elevat contingut en nitrogen amoniacal i alhora baixa relaci
DQO/N-NH,", per exemple FLP, aquest plantejament obligara a treballar amb un emplenat
exclusivament anoxic.

2.5.2. Variables hidrauliques

El cabal diari de FLP a tractar (Qr.p) es calculara amb I’equacié Eq. 2.41, a partir de la
carrega volumétrica de nitrogen amoniacal aplicada (CVy,) [mg N "' d'], el volum total del
reactor (¥7) i la concentracié de N-NH," present en la FLP. Una vegada conegut el cabal de
tractament podra establir-se el volum d’emplenat (V,,,), equivalent al volum de FLP a tractar
en un cicle. Fixat V,, el temps d’emplenat Unicament depén del cabal de la bomba
d’alimentaci6 (Qg), doncs Ve, = Qp tem.

CVNH4 i VT

Opip = =nc-V,, (Eq. 2.41)

SNH 4,FLP

La Eq. 2.42 mostra diferents equivaléncies en relacio amb els volums. V) representa el volum
romanent dins el reactor al final del cicle previ, V3, el volum d’efluent buidat una vegada
finalitzada la decantacio i Vel volum de fangs purgats. Els volums V}, 1 V), fan referéncia a
un cicle.

VT = VO + Vem = V(} + Vbu + fo (Eq° 2"42)

En quant als temps de retencid, cal distingir entre el temps de retencio hidraulic (TRH) i el
temps de retenci6 cel-lular (TRC). El TRH es calculara mitjancant la Eq. 2.43 1 el seu valor
dona idea del temps de residéncia del liquid a tractar dins el reactor. El valor de TRC, o edat
dels fangs, en canvi s’acostuma a fixar com a criteri de disseny per tal de calcular el valor de
Vyr (Eq. 2.44). Per tal d’avaluar el volum ocupat pels fangs dins el reactor al final de I’etapa
de decantacié (V) cal conéixer la seva decantabilitat. Un parametre habitualment utilitzat
per mesurar aquesta propietat dels fangs és I’index volumeétric de fangs ([VF = V3¢/SSTy)
expressat en unitats de ml mg' (APHA er al., 1995). Per tal d’adaptar aquest index a les
condicions reals d’operacié del reactor es proposa substituir V3 (volum de fangs als 30
minuts de decantacid) per Vg, doncs el temps de decantacid pot variar segons quina sigui
I’estratégia d’operaci6 considerada.

TRH =T =t - r =1 -(1+ Yo ] (Eq. 2.43)
QFLP Vem em
v IVF,,-SST; V.
TRC=t, - =y < 1. T (Eq. 2.44
c c 3 q. 2. )
fo 10 fo
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Taula 2.14. Matriu F per al calcul dels factors de dissociacid de les components solubles.

vS\ICy»  +2 +1 0 -1 -2 -3
Soz 0 0 0 0 0 0
sa 00 o ] °
K&Ky _ Ko I S
IS IS IS
K&Ke, Kéo K&Ke,  Kéy K&iKey  Kéo
Sy 0 0 0 0 0 0
Ss 0 0 4 H Kar 0 0
2. o ] + k560 ;im ]+ x5
NV 0 [H*] Ky 0 0 0
] + K ] + x5

Snoz 0 0 H* Ko 0 0

] + x5, ]+ x5
Snos 0 0 0 1 0 0
Sz 0 0 0 0 0 0
Spos 0 0 H+f H+f M

Kp1KpyK ps KpoKps Kps 1

0 9070 B 0 0 72 75 A A0 I 'S N AN T
KpiKpoKps  KpoKps  Kps KpiKpaKps  KpoKpy  Kpy KpKpyKps  KppKps  Kps KpiKpKpy  KprKpy  Kp3

Sca 1 0 0 0 0 0
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Taula 2.15. Matriu F’ per al calcul de la derivada de la Matriu F respecte a [H'].

vsS\cy» +2 +1 0 -1 -2 -3
Soz 0 0 0 0 0 0
Sa 0 ° 1{JH_£4H_]] _I[JH;E_I} _[JEL ! j 0
Kéy | KOKEr Koy Ko | KK KeiKer  Kéo
2
J—]Z—H+ +JI£]+1 2 J—EHJF +J]£]+l 2 JH—JrEJrIIi]”
K&Ky K K&Key  Ké KoKer K
S 0 0 0 0 0 0
Ss 0 0 KAGV KAGV 0 0
A A
2 AGV; ([ ]Jr K;GV )2 2 AGV; ([ ]Jr KAGV )2
Snns 0 Ky —KSy 0 0 0
([H+]+KNH)Z ([H+]+KX/H
Snoz 0 0 Ko -K$o 0 0
([H*]+K;'V0)z ([H*]u(;'vo)2
Snos 0 0 0 0 0 0
SNz 0 0 0
Sros 0 0 ol 2 JELH[H]Z J_]; LL+2[H+] ) O 1 3[H+]z Z[H*] .
KiKpy  Kps K KpyKps  Kps Ko KpyKps  KpyKps e
KpKpy Ky KpKps Kp3 Ko Koo Kpy  Kpy Ky Ky
2 2 2 + + + .
B 5 A U N L (250 EN 50 N [ A 75 0 O 1 ) N 1
KiKpoKps  KpoKpy  Kps KpKpKpy  KppKpy  Kps KpKpyKpy  KpoKpy  Kps KKy Kpy KoK K“
Sca 0 0 0 0 0 0
Sye 0 0 0 0 0 0
Sz 0 0 0 0 0 0
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2.6. IMPLEMENTACIO INFORMATICA

La implementacié informatica del model es realitzara mitjancant el llenguatge de
programaci6 Fortran utilitzant Microsoft Excel com a plataforma de treball. La Figura 2.5
mostra la seqiiéncia de passos a seguir durant una simulacid. Els fitxers utilitzats amb tal
proposit eren:

90

- MONPURDIS.EXE. Fitxer executable generat a partir de la implementacid
informatica del model en llenguatge Fortran.

- Constants.XLS. Arxiu Excel on introduir el valor dels parametres ambientals, cinétics
1 estequiometrics del model.

- MONPURDIS.XLS. Arxiu Excel que funcionava com a plataforma de treball durant
I’execucidé d’una simulacio, constituit per varis fulls de calcul:

Full I, on introduir la composicié de la FLP a tractar, la composicid inicial del
liquid mescla dins el reactor, els valors de disseny del reactor i el temps de
simulacié. Ambdues composicions s’expressaven d’acord amb les components
considerades pel model.

Full 2, vinculat a I’arxiu Constants.XLS i que recollia el valor dels parametres
ambientals i cinétics aixi com la matriu de coeficients estequiometrics.

Full 3, des d’on executar macros personalitzades que permetien:
» exportar les dades introduides en els fulls de calcul anteriors mitjangant arxius
amb extensio PRN.
» executar el programa MONPURDIS segons el temps de simulacio establert.
» importar les dades generades durant la simulacié, emmagatzemades en fitxers
d’extensio DAT, per tal de poder visualitzar-les i representar-les graficament.

Full 4, que permetia comparar els resultats de la simulaci6 amb dades obtingudes
experimentalment.

Exportar dades.
Coeficients del model

- Parametres ambientals
- Parametres cinetics
- Coeficients estequiométrics

Exportar dades.
Composici6 substrats

Importar dades

Executar
simulacio

- Visualitzar dades generades
- Graficar resultats
- Comparar amb resultats experimentals

- Fraccio liquida purins
- Liquid mescla inicial

Exportar dades.
Disseny SBR

- Valor variables temporals
- Valor variables hidrauliques
- Altres valors

Figura 2.5. Seqiiéncia de passos a seguir durant 1’execucié d’una simulacio.
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2.6.1. Métodes numerics

El sistema d’equacions diferencials que defineix 1’evoluci6 de les 20 components del model
es resol mitjangant el meétode Runge-Kutta-Fehlberg de cinqué ordre descrit a Sewell (1988).
Es tracta d’un metode de resolucio aproximada d’un pas (per a calcular la soluci6 en el pas
ptl s’utilitza exclusivament la solucid en el pas p) on es parteix de la discretitzacié de
I’interval de la variable independent, el temps. A cada pas d’integracid s’avalua sis cops el
valor d’una funcio fsub, equivalent als termes d’acumulaci6 de cadascuna de les components.
La rutina de calcul aplicada es caracteritza per treballar amb un pas d’integracié d’amplada
variable. Quan I’error local estimat per unitat de temps supera la tolerancia fixada es repeteix
el pas d’integracio aplicant-se una reduccio en la seva amplada del 50%.

Per tal de calcular el pH d’una solucié a partir d’un balan¢ de carregues cal utilitzar un
metode iteratiu de calcul a partir d’un valor inicial. Aquesta necessitat es justifica per la
dependencia de la variable carrega neta (Cn) respecte del pH. Seguint el plantejament de
Angelidaki et al. (1993) s’utilitza el metode de la secant.

2.6.2. Consideracions addicionals

El calcul dels coeficients de les Matrius F i F’ és funci6 de [H'] (Taules 2.14 i 2.15). A valors
de pH elevats la concentraci6 de protons és petita 1 el resultat d’algunes operacions
intermédies pot superar el valor de 10" (limit de la doble precisi6). Aquest fet fa necessari
considerar 1’ordre d’escriptura durant la programacié per tal de reduir la possibilitat de
treballar fora del rang de la doble precisio.

Tal i com mostra la Eq. 2.18, es preveu corregir el valor de les constants de dissociacid
mitjancant els corresponents factors d’activitat () per tal de poder treballar amb
concentracions enlloc d’activitats. El problema, pero, és complex per 1’establiment d’un
sistema implicit dins la funcid fsub a avaluar pel Runge-Kutta-Fehlberg. El calcul de y depén
de la forca i0nica, i aquest alhora depen dels factors de dissociacid, 1 per tant, de les constants
de dissociaci6. Per facilitar la resolucio, el calcul dels factors d’activitat en el pas d’integracio
p+1 es realitza a partir del valor dels factors d’ionitzaci6 en el pas p.

2.7. VALORS INICIALS

La concentraci6 de les components protons (Sy) i carregues positives addicionals (Sz) en la
FLP i en el liquid mescla inicial dins el reactor s’ajustaran numericament seguint els passos
que s’indiquen a continuacio.

Protons
Per a cadascun dels substrats mencionats, conegut el pH inicial i aplicant el procediment

iteratiu de calcul detallat a la Figura 2.6, es determinara la concentracié de protons existent.
Es defineix EPH com ’error maxim admes en el calcul del factor d’activitat.
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LA Caleul 7. siwl [H*

EPH > logm[ Th ]
H*0 Tu 0

&

Figura 2.6. Procediment de calcul de la concentracio inicial de protons.

Carregues positives addicionals

Una vegada establert el valor de Sy, aplicant 1’equacid del balang de carregues, es calcula la
concentracio molar de carregues positives addicionals (Sy).

2.8. EXPERIMENTS DE VALIDACIO DE L’ALGORISME DEL pH

Degut a la complexitat del model descrit, es considera pertinent realitzar una primera
validacio de 1’algoritme de calcul del pH a partir d’una dissolucié aquosa de composicid
coneguda a la que es van afegint, a un cabal constant, diferents solucions concentrades,
acides 1 basiques, que influeixen en el pH. Aquestes solucions contindran les especies
ioniques considerades en el balang de carregues. En aquests experiments preliminars no es
consideren processos biologics ni de precipitacio de sals. Ara bé, al treballar amb un sistema
obert a ’atmosfera, si cal tenir en compte els processos de transferéncia liquid-gas. El
dispositiu experimental utilitzat es mostra en la Figura 2.7. Campos (2001) va realitzar

experiments de validaci6 similars.
Sonda pH I

OE

SiE [

Entrada

I S—

VL
Si [y
[ G
Agitador magnétic

Figura 2.7. Esquema del dispositiu experimental utilitzat per a la validacié de I’algoritme del pH.

A continuacio es presenten els resultats obtinguts en 4 experiments de validaci6. En cadascun
d’ells es partia d’un volum inicial de 100 ml d’una determinada dissoluci6 a la que
progressivament s’afegien diferents solucions de concentracié coneguda (Taula 2.16) amb un
cabal constat de 1 ml per minut. Per tal de poder executar les simulacions pertinents també
calia con¢ixer el pH d’aquestes solucions, essent estimat numericament. Tots els experiments
es van realitzar a temperatura ambient (295.15 £+ 2 K) a excepci6 del quart, que es va efectuar
a 308.15 K. La K;ap; es va mesurar experimentalment. El seu valor es va estimar en 150 d'a
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293.15 K a partir d’una transformacio logaritmica de les dades i posterior analisi de regressio
lineal (Stenstrom, 1978). L’agitacidé magnética es va considerar equivalent a un sistema
d’aeraci6 difusa. El pH es va mesurar de forma continua, amb registre de valors cada 10
segons. La Figura 2.8 mostra els resultats d’aquests experiments. L’ordre d’introducci6 de les
diferents solucions concentrades en cada experiment és el que s’indica en aquesta figura.
Mitjangant simulacié va ser possible predir for¢a bé les evolucions de pH mesurades, amb
valors del coeficient de correlacio no lineal (R) molt elevats, sempre per sobre de 0.96.

Taula 2.16. Composicio de les solucions utilitzades (mM).

El E2 E3 E4
Condicions inicials 35(NaHCO;) 17 (NH4,Cl) 17 (H;POy) - (H,0O)
NaHCO; - 118 - 119
HAc 648 648 - 648
AGV - - 10 -
NH,Ac - - - 92
NH,C1 - 361 390 -
NH; (ag) 704 704 - 704
NaNO, - - 310 11
HNO; 408 - - 408
H;PO, - - - 210
NaOH - - 500 500
HCI - 11 97 -

" Mescla de AGV amb 10% acid formic, 10% acid acétic, 10% acid propionic, 20% acid butiric,
20% acid valéric, 20% acid caproic i 10% acid heptanoic

HA« HAc
HNO ‘ c NH Nf:;DI—ICO3 Hl NH; (aq) ‘
NaHCO3‘
‘ NHACI‘
g {
T
bl
R?=0.9884
4 R?=0.9677
21 NH,Ql
04
0 2 4 6 8 B 2 ¥ 1B 1B 20 22 24 26 28 30 o 5 B 1B 20 25 30 35 40 45 50 55
Temps (min) | 7) Temps (min)
NH4CI NH,Ac  HAc
‘ AGV NaNoO, HCl s ‘ ‘
2R } s
NaOH B, 6
T
[ o NaHCO,
4
R?=0.9738 R2=0.9908
2
H,PO,
. . . : : : : 0 4 . . . . . . . . .
0 5 0 5 20 25 30 35 40 45 0 5 0 5 20 25 30 35 40 45

Temps (min) Temps (min)

Figura 2.8. Resultat dels experiments de validacio de I’algoritme del pH (++ Experimental — Simulat).

A la vista dels resultats obtinguts, es pot concloure que ’algoritme de calcul és valid per a
simular el comportament del pH de solucions aquoses que continguin les principals especies
ioniques implicades en un procés de NDN. Aixi mateix, s’ha comprovat que els processos de
transferencia liquid-gas del CO; i el NH3 juguen un paper important en 1’evolucié dinamica
del pH en un sistema obert com I’estudiat i que els coeficients de transferéncia d’aquests
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gasos estimats a partir de K;ap, permeten un bon ajust de les simulacions a les dades
experimentals.

2.9. CONCLUSIONS

En aquest capitol s’ha desenvolupat el model matematic MONPURDIS (MOdel per a
I’eliminaci6 de Nitrogen de la fraccid liquida de PURins inDIStintament de la carrega
aplicada). El proposit del model és simular el tractament biologic de la fraccid liquida de
purins orientat a I’eliminacié de nitrogen mitjangant nitrificacio-desnitrificacio.

El MONPURDIS consta de 20 components i 19 processos. El processos inclosos en el model
son de tipus biologic (10), quimics de precipitacio (4) i fisics de transferéncia liquid-gas (4).
En principi, es considera un reactor discontinu seqiiencial (SBR) com a sistema de tractament
1, per tant, I’emplenat del reactor s’inclou també com a procés (1).

Tant la nitrificaci6 com la desnitrificaci6 s’han modelitzat considerant el nitrit com a
intermedi del procés. Una de les especificacions que compleix el model és que permet
adaptar-se a un ampli rang de carrega de nitrogen. Amb aquest proposit el creixement dels
organismes nitrificants es planteja en base a les especies quimiques no ionitzades NHjs 1
HNO,.

El model inclou també un algorisme per al calcul del pH, variable que afecta 1’equilibri
quimic, la disponibilitat de substrats 1 els fenomens d’inhibicid. La bondat d’aquest algorisme
ha estat contrastada experimentalment.
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MATERIAL | METODES

Equipament, substrat i métodes utilitzats per al calibratge i validacié del MONPURDIS
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3.1. OBJECTIUS

Dissenyar i construir una unitat experimental a escala laboratori formada per un reactor SBR 1
un respirometre aerobi. El reactor operara amb el proposit d’eliminar nitrogen de la fraccid
liquida de purins de porc mitjancant una nitrificacidé-desnitrificacié convencional. Mitjangant
aquest equipament es preveu calibrar i validar el model MONPURDIS.

Definir els meétodes analitics a utilitzar per a la caracteritzacié de substrats i establir els
protocols necessaris per a I’estimacido dels parametres cinétics/estequiométrics amb més
influéncia en la resposta del model.

3.2. LLOC D’ESTUDI

Els experiments de calibratge i validacié que es presenten a continuacid han estat realitzats
des de dos institucions diferents:

1. Laboratori d’Enginyeria Ambiental (LEA) del Departament de Medi Ambient i Ciéncies
del Sol (DMACS) de I’Escola Técnica Superior d’Enginyeria Agraria (ETSEA) de la
Universitat de Lleida (UdL). En aquest laboratori és on estaven ubicats la unitat de tractament
SBR i el respirometre (Figura 3.1) i on es realitzaven la major part de les determinacions
analitiques. Altres analisis quimiques van efectuar-se al Laboratori d’Edafologia i Fitotécnia
del mateix departament per disposar de la infraestructura, equips i reactius necessaris. Tots
dos laboratoris es troben a I’Edifici 3 del campus de ’ETSEA. Aixi mateix, durant els anys
2003-2005, el LEA va estar integrat dins I’ Area d’Enginyeria Ambiental del Centre de UdL-
IRTA (Institut de Recerca i Tecnologia Agroalimentaries).

Figura 3.1. Vista de la unitat de tractament SBR i el respirometre al LEA (UdL).
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2. Centre Tecnologic GIRO (Gestid Integral de Residus Organics) de Mollet del Valles
(Barcelona). A principis de 2006 la unitat de tractament SBR 1 el respirometre van ser
traslladats a aquest centre, des d’on es va continuar la recerca iniciada al LEA. GIRO CT ¢és
un centre impulsat per la Universitat Politécnica de Catalunya (UPC), I’IRTA 1 I’Ajuntament
de Mollet del Valles.

3.3. EQUIPAMENT EXPERIMENTAL

3.3.1. Unitat de tractament SBR

A continuaci6 es descriu la unitat de tractament SBR (Sequencing Batch Reactor) a escala
laboratori construida en el transcurs d’aquesta tesi doctoral i que ha permes el calibratge i
validacié del model MONPURDIS. Aquest reactor operava amb el proposit d’eliminar
nitrogen de la fraccié liquida de purins (FLP) mitjancant el procés convencional de
nitrificacio-desnitrificacié (NDN). La Figura 3.2 mostra un esquema d’aquesta instal-lacio.

TREL TRES

Quadre
electric

Agitador Mecanic SBR

pH ORP

Agitadlor Mecanic FLP

Efluent LTquid

Flectrovalvula

Entrada Alre

Sistema Termostatic

Figura 3.2. Esquema de la unitat de tractament SBR.

Reactor SBR

Reactor encamisat de vidre amb fons esféric i un volum maxim de 30 litres construit per
Afora. El diametre interior (D;,,) era de 26 cm, I’exterior de 30 cm i la relacid altura/diametre
Hyo/Dine de 2.5. Aquest equip disposava d’un total de 8 orificis SAV 29/32 distribuits a
diferents alcades que habilitaven I’entrada o sortida de fluids del seu interior. La connexio
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d’aquests orificis amb tubs de silicona es va realitzar mitjancant olives rectes 8/9. La camisa
del reactor disposava de dos olives 15/16.

L’agitacio del liquid mescla es realitzava mitjangcant una pala acoblada a un agitador mecanic
Ika RW20.n de 70 W de potencia. La velocitat d’agitacio era d’unes 75 rpm. L’agitador es
trobava subjectat a una estructura metal-lica auxiliar.

Diposit d’alimentacio
Diposit de vidre de 5 litres de capacitat des d’on la fracci6 liquida de purins era introduida

dins el reactor. L’agitacio d’aquest diposit es realitzava mitjangant un equip Schott-Gerdde
GmbH RM 144 de 60 W.

Electrovalvula d’aeracio

Dispositiu que permetia 1’entrada d’aire dins el reactor provinent de la xarxa general de
subministrament d’aire comprimit del laboratori. La pressi6 de treball es fixava mitjangant un
manoreductor manual. Fabricada per Sirai, série L180B173 i electroimant tipus Z610A, amb
alimentacio a 230V/50Hz 1 de posicié normalment tancada. A 1’entrada de I’electrovalvula, 1
abans ser introduit al reactor, 1’aire era obligat a circular a través d’aigua per tal d’aconseguir-
ne la saturacio.

Bombes d’alimentacio i buidat

L’alimentaci6 de la FLP dins el reactor es realitzava mitjangant una bomba peristaltica Dinko
D-21V de 2 rodets, amb velocitat (ve/) regulable i expressada com a percentatge respecte el
valor maxim (Q; = 0.0091-vel [I min™']).

Per al buidat s’utilitzava una bomba peristaltica Dinko D-25V de 3 rodets, amb velocitat
regulable i expressada com a percentatge respecte el valor maxim (Q; = 0.0055-vel [l min™']).

En I’operacio sistematica de la unitat de tractament es va prescindir de la bomba de purga de
fangs. El control de 1’edat dels fangs s’aconseguia llavors buidant el reactor sense etapa
prévia de decantacid. En cas que 1’operacio del sistema requeris d’un diferencial entre el
volum extret de liquid mescla i el volum de liquid sobrenedant a buidar, aquest es corregia
manualment.

Instal-lacio d’adquisicio de dades, monitoratge i control (AMC)

Aquesta instal-laci6 permetia el control conjunt de la unitat de tractament SBR i el
respirometre. Tot seguit se’n detallen els principals components:

1. Personal Computer (PC). Ordinador amb processador Intel Celeron a 1.7 GHz 1 224 MB
de memoria RAM. Aquest PC funcionava amb el sistema operatiu Windows XP de
Microsoft 1 permetia I’execucio dels programes AMC-SBR 1 AMC-RESP, desenvolupats
en ’entorn grafic LabVIEW 7.0 (National Instruments, USA), 1 que seran descrits més
endavant. L alimentacié d’aquest PC es realitzava a través d’un SAI de Mge Ups Systems,
model ELLIPSE 500, que en garantia una autonomia d’uns 15 minuts.
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2. Targeta d’Adquisicié de Dades (TAD). Targeta per a PC de Adl/ink NuDAQ PCI-9111HR
de multiple funcid, amb 16 canals, per a bus PCI. Aquesta targeta presenta una resolucio
A/D de 16 bits (bipolar) i una velocitat de mostreig de 100 KHz.

3. Targeta de Relés (TRel). Targeta externa per a DO de Adlink NuDAQ ACLD-9185 amb 16
relés Single-Pole-Doble-Throw alimentada des del propi PC. Cadascun dels relés esta
equipat amb una LED per tal d’indicar-ne 1’activitat. Connexid a la TAD mitjangant cable
de 20 pins via CN2. Aquesta targeta permet controlar des del PC I’estat ON/OFF dels
diferents actuadors.

4. Targeta de Resisteéncies (TRes). Targeta externa per a Al de Adlink NuDAQ ACLD-9138
amb 16 circuits condicionadors de senyal als que s’ha soldat una resisténcia R = 249 Q
(precisio 0.1%). Connexi6 a la TAD mitjangant connector DB-37 via CN3. Terminal on
connectar la sortida analogica dels equips de mesura (4-20 mA) per tal de condicionar el
senyal abans de ser transferit a la TAD.

5. Quadre Electric (QE). Quadre en que es trobaven emplagades TRel i TRes juntament amb
el circuit electric que feia possible el funcionament de la unitat de tractament SBR i el
respirometre. Sobre la porta del quadre eléctric van instal-lar-se els transmissors de pH 1 de
ORP.

Programa informatic AMC-SBR

Programa informatic desenvolupat en I’entorn de programacié grafica LabVIEW 7.0
(National Instruments, USA) per tal de dur a terme 1’adquisicié de dades, el monitoratge i el
control de la unitat de tractament SBR. La Figura 3.3 mostra el panell de control d’aquesta
aplicaci6 informatica, des d’on es podien establir les diferents etapes que conformaven un
cicle de tractament aixi con la seva durada en hores, minuts i segons. Aixi mateix, aquest
panell també donava informacio relativa a: data, hora, durada del cicle escollit, etapa actual,
percentatge completat de ’etapa actual 1 estat ON/OFF dels actuadors del sistema. Gracies a
la implementaci6 d’un controlador de tipus PID, durant els periodes aerobis era possible
ajustar la concentracio d’oxigen dissolt dins del reactor a un valor de consigna. Aquest
software també permetia el control de la temperatura. En quant al monitoratge i registre de
parametres de procés, el programa permetia el seguiment on-line del pH, temperatura,
potencial redox i oxigen dissolt.

En el moment d’executar AMC-SBR, el programa demanava el nom dels fitxers, amb
extensio XLS, on emmagatzemar les dades generades durant I’experiment aixi com el valor

dels punts per a la construccio6 de les rectes de calibratge dels senyals de les sondes.

També es va desenvolupar una versio simplificada d’aquest programa (MC-SBR), que podia
ser executada simultaniament a AMC-RESP.
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Figura 3.3. Panell de control del programa AMC-SBR.

Equipament de mesura

1. Oxigen Dissolt (OD). La concentracié d’oxigen dissolt en el liquid mescla es mesurava
mitjancant un oximetre de sobretaula Hanna Instruments HI 964400 equipat amb un
eléctrode HI 76407/4. Aquest eléctrode consistia en un detector polarografic recobert per
una membrana de teflo que calia substituir periodicament. La sonda també portava
incorporat un termistor per tal de mesurar la temperatura (T) i realitzar les compensacions
internes pertinents. La resolucié de 1’aparell era de 0.01 mg O, 1" i la seva precisié de
+1.5%. La comunicacid de 1’oximetre amb el PC era via port serie 1 connector RS 232C.
Aquesta sonda es calibrava a partir de dos punts: 100% (a 1’aire) diariament i 0% (solucid
de metabisulfit sodic) cada cop que la membrana de tefl6 era substituida.

Davant un canvi sobtat en la concentracido de OD dins el reactor, la mesura subministrada
per I’eléctrode (Sp2.,) no coincidia amb la concentracid realment existent en el medi (Sp;).
El temps mort (#,), o temps que triga el sensor en reaccionar davant un canvi de
concentracio, aixi com el temps de resposta aparent (7), inherent a la dinamica de I’equip,
condicionen la veracitat de les lectures. El comportament dinamic d’aquest tipus de sondes
equival al d’un sistema de primer ordre amb un cert retras (Spanjers i Olsson, 1992).
D’acord amb Stephanopoulos (1984), I’evolucié d’aquests sistemes es pot descriure
segons la Eq. 3.1.

dSOzJ'?f(’) +S

dr 0ymf (1) (Ea.3.)

SOZ(t—tm) =T
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Si aquesta expressid es desenvolupa tot realitzant una linealitzaci6é de la derivada s’obté
una equacio (Eq. 3.2) que permet corregir la concentracié de OD mesurada d’acord amb el
temps de resposta aparent de la sonda. o = A#/(At+ 1) 1 At = freqiiéncia de mostreig. Per tal
d’aplicar aquesta correcci6 caldra realitzar un filtrat previ de la lectura de la sonda (Soz,m),
eliminant qualsevol tipus de soroll d’alta freqiiencia (Suescun, 2000).

So,mr == S0, 0,y (Eq. 3.2)

02 (t_tm) B [24

El filtre de senyal implementat és del tipus pas baix amb resposta d’impuls finita (FIR). La
seva expressio matematica es correspon amb la Eq. 3.3, on p és el nombre de valors previs
utilitzats per tal d’obtenir el valor de la variable filtrada. Es considera que el pes dels p
valors considerats és el mateix (Ruiz, 2005).

V4
SOzJ”f(l) ZSOZM t l (Eq 33)

i=0

Per tal d’estimar els valors de #,, i Tes va realitzar un experiment consistent en provocar un
esglad positiu i un altre de negatiu en la concentracié d’oxigen dissolt. Aquests esglaons
eren provocats en dos mostres d’aigua diferents borbollejades amb aire i N,/CO,
respectivament. Aixi, per exemple, 1’esglad negatiu s’aconseguia canviant de forma
instantania I’eléctrode des de la soluci6é borbollejada amb aire a la solucid borbollejada
amb N,/CO,. El perfil d’oxigen obtingut era llavors ajustat a I’expressioé Eq. 3.4 (Figura
3.4), on K representa el valor absolut de l’esglad. Aquesta metodologia havia estat
previament descrita per Guisasola et al. (2005).

Soz,nz/'(,) = Soz,mf(o) +K- (1 - e—(t—t,,, Ve ) (Eq. 3.4)

Wﬂﬂv RR R RO R RO R R
X0 X

A

1.0 2.0 3.0 4.0 5.0
Temps (min)

Ajust Real

x  Mesurat Filtrat Corregit

Figura 3.4. Resposta de la sonda d’oxigen a un increment sobtat en la concentraci6 en forma d’esglaé.

Segons aquest experiment, considerant A7 = 10 s i un filtre de senyal amb p = 3, el temps
de resposta de la sonda de OD es va establir en 7=28.1 £1.1 samb ¢, =24.1 +0.2s1 K =
6.49 +£0.09 mg O, I'". Una vegada coneguts aquests valors es va procedir a la sintonitzacié
del controlador PID de 1’aeraci6 d’acord amb el métode de la corba de reaccid del procés
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(Acedo, 2002). Els valors de les constants caracteristiques del controlador van fixar-se
en: K,=6.6,7;,=60s, T,=15s1M=0.

2. Oxido-Reduction Potential (ORP). La mesura del ORP, també anomenat potencial redox,
es realitzava mitjancant un transmissor Eutech Instruments o LPHA-pH500 amb resolucid
1 mV, precisiéo £2 mV i una sortida analogica de senyal 4-20 mA, un electrode Hamilton
model POLILYTE RX 120 (#2000 mV) i1 un cable de connexi6 coaxial especific. La
comunicaci6 amb [’ordinador era via TRes. Prévia interpretacid6 d’aquesta entrada
analogica A7 (V), el senyal era processat per part del software de control. A continuacio es
procedia a 1’ajust del senyal préviament filtrat a una recta de calibratge construida a partir
de dos punts coneguts P; (I}, ORP)) i P, (I, ORP,), on [; representa intensitat de corrent a
la sortida del transmissor (mA) i ORP; lectura de la sonda en mV. Aplicant la llei d’Ohm
(V=I'R) es possible transformar intensitat en voltatge. L’equacié Eq. 3.5 mostra
I’expressio generica d’aquesta recta de calibratge. Setmanalment es comprovava el
correcte funcionament de la sonda de ORP mitjangant lectura d’una solucié patré de 220
mV.

1000 ORP, ~ORR

R I, -1,
ORP =m-Al+ n _ (Eqg. 3.5)
_ ORR-ORP, +ORP
12
22
[l

3. pH. L’equip de mesura del pH constava d’un transmissor Eutech Instruments o LPHA-
pH2000W amb resolucié 0.01 pH i 0.1 °C, precisié +0.01 pH i +0.5 °C i dues sortides
analogiques de senyal 4-20 mA, un eleéctrode Hamilton model POLILYTE HTVP 120
amb rang de mesura de pH 0...14 que incorpora sonda de temperatura Pt100 0...130°C i un
cable de connexid especific VP. Analogament al ORP, la comunicacié amb 1’ordinador era
via TRes, essent necessari el processat dels senyals analogics d’entrada de pH 1 T
mitjangant filtrat i recta individual de calibratge. Aquesta sonda es calibrava setmanalment
a partir de dos punts: 4.01 1 7.00.

3.3.2. Respirometre aerobi

Des de que va ser proposada, la técnica de la respirometria ha estat ampliament utilitzada
com a eina per a la caracteritzacid d’aigiies residuals, 1’avaluacié de 1’activitat biologica de
fangs activats i el calibratge de models matematics (Spanjers i Vanrolleghem, 1995). Els
principis d’aquesta técnica en condicions aerobies es troben ben descrits a Spanjers et al.
(1996; 1998), essent possibles diferents configuracions en funcidé del principi de mesura
considerat. A més a més, basant-se en el control del pH, és possible combinar técniques de
respirometria i valoracid per a la caracteritzacié d’un sistema de fangs actius (Gernaey et al.,
2001). També ¢és possible utilitzar teécniques respirometriques en absencia d’oxigen i
presencia de formes oxidades de nitrogen (S6zen 1 Orhon, 1999).

Per tal de calibrar el model MONPURDIS, en el transcurs d’aquesta tesi doctoral s’ha
construit un respirometre format per dos diposits diferents: 1) aeraci6 i 2) respiracio, amb
flux discontinu de liquid entre ells. La Figura 3.5 mostra un esquema de la instal-lacio. Una
aeracid intensa en el primer diposit permet mantenir la concentraci6 de OD en aquesta
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cambra propera a la de saturaci6. Mitjancant un sistema de bombeig intermitent, el liquid
oxigenat es fa circular fins al diposit de respiracio (cel-la tancada hermeticament i1 totalment
omplerta de liquid) on es mesura I’oxigen dissolt de forma continua. L’evolucié d’aquesta
component déna informacidé sobre 1’activitat bioldgica existent en el medi. El principal
avantatge d’aquest sistema €s la no necessitat d’estimar el valor del parametre K;ap;. Treballs
com els de Petersen (2000), Gutiérrez (2003) o Dosta et al. (2005) han servit com a referéncia
per a la posada a punt d’aquest equip.

Quadre
electric

Sistema Termostatic

Llectrovalvula

Soncdla 0D

O
Entrada Aire D ‘ Agitador Magnétic

Saturacio Aire

Figura 3.5. Esquema del respirometre.

Els respirdmetre construit funcionava segons una seqiiéncia ciclica de tres etapes (Figura
3.6):

1. Etapa de recirculacio (E1). Recirculacié de liquid entre els diposits d’aeracid i respiracio.
La substitucio del liquid contingut en el diposit de respiracid per liquid procedent del
diposit d’aeracid provoca un augment en la concentracié d’oxigen dissolt dins la cel-la de
mesura.

2. Etapa d’estabilitzacio (E2). Estabilitzacié de la lectura d’oxigen dissolt dins la cel-la de
respiracid. Temps transcorregut entre l’aturada de la bomba de recirculacid 1 el
comengament de la davallada lineal de la concentracié d’oxigen dissolt. Una vegada
aturada la bomba, la lectura d’oxigen dissolt presenta una tendencia clarament corba abans
de disminuir linealment.

3. Etapa de determinacio (E3). Determinacio de la velocitat de consum d’oxigen (-702 0 OUR,
acronim de Oxygen Uptake Rate) en el diposit de respiracid. Una vegada estabilitzada la
lectura de OD dins la cel-la de respiracio, el seu valor inicia una disminuci6 lineal (Eq.
3.6). Per tal de calcular la OUR sera necessari ajustar les dades d’oxigen dissolt a una
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recta 1 calcular-ne el pendent. La OUR determinada en aquesta etapa esta formada per dos
components: la OUR exogena (OUR,,) i la OUR endogena (OUR.,,).

do
OUR =OUR, +OUR,,, = _th (Eq. 3.6)

L’execucidé d’un experiment mitjangant aquest equip permetia obtenir informacio referent a:

a. La concentraci6 d’oxigen dissolt dins el dipdsit de respiracio
b. La velocitat de consum d’oxigen dins el diposit de respiracid
c. El consum d’acid i base per tal de mantenir el pH en un determinat valor de consigna

oD (mg 1 %)

-"'.._ ——-

OD (mg %)

m=-OUR 2}

Temps (s)

E3

Fmmmmmmm oo mmm e mm oo
t

Temps (s)
Figura 3.6. Lectura de OD dins el diposit de respiracio del respirometre durant un cicle i calcul de la OUR.

A efectes il-lustratius, la Figura 3.7 mostra I’evolucié d’aquests parametres durant una
respirometria realitzada a partir d’1 | de fangs biologics i 30 ml de FLP (pH =8.00 +0.051 T
= 25 £0.5°C). Les corbes de respiracié (OD i OUR) mostren com la oxidaci6 de la FLP es
divideix en dues fases principals: 1) fase rapida en la que domina 1’oxidacidé del material
organic facilment biodegradable sobre altres processos i 2) fase caracteritzada per 1’oxidacio
del material organic lentament biodegradable i el nitrogen amoniacal. En quant a les corbes
de valoraci6 (addici6 d’acid i base), en la primera fase pot ser necessaria I’aportacié d’un acid.
Una vegada consumit el substrat organic facilment biodegradable cal aportar base al medi per
tal de neutralitzar els protons generats durant la nitrificacio.

6 -
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Addicié acid/base (mmol)
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e N
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Figura 3.7. Dades enregistrades durant I’execuci6 d’un assaig respirométric
(11fangs, 30 ml FLP, pH 8.00+0.05 i 25+0.5°C).

A continuacid es descriuen els principals components del respirdmetre construit.
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Diposit d’aeracio

Reactor encamisat aerobi, amb una capacitat maxima de 5 litres i obert a I’atmosfera. S’ha
utilitzat metacrilat i vidre com a materials constructius. Per tal d’evitar la transferéncia de
calor entre la camisa i I’atmosfera, el diposit d’aeracié era embolcallat amb una manta aillant.
Prévia introduccio en el sistema, 1’aire era obligat a circular a través d’aigua per tal
d’aconseguir-ne la saturaci6. L’agitacio d’aquest diposit era deguda al propi borbolleig que
ocasionava |’aeraci6 1 a un equip mecanic Schott-Gerdde GmbH RM 144 de 60 W. Durant
I’execucié d’un experiment, per bé que en moments diferents, tant els fangs biologics com la
FLP eren introduits en aquest diposit.

Diposit de respiracio

Cel‘la de respiracio de 250 ml de capacitat fabricada per Afora, amb dos olives 8/9 i un orifici
en la part superior H29/32SAV que permetia la introduccio6 de 1’electrode d’oxigen dissolt en
el seu interior. Una junta de goma col-locada al voltant de I’eléctrode garantia I’estanquitat de
la cel'la en aquest punt. En el seu interior, el liquid es mantenia en agitacié mitjancant un
nucli magnetic accionat per un agitador Dinko D-71. La velocitat d’agitacié havia de ser
suficient com per a assegurar una bona mescla perd no excessiva per tal de no originar un
moviment turbulent del liquid. Per tal d’evitar la transferéncia de calor amb 1’exterior,
aquesta cel-la era embolcallada amb una manta aillant.

Bomba de recirculacié

El transvasament de liquid entre diposits es realitzava mitjangant una bomba peristaltica de
flux variable Dinko D-25V de 3 rodets i capcgal de carrega facil, amb vel (%) regulable (Q; =
0.0096-vel + 0.1085 [1 min™']). Durant la fase experimental, la velocitat de bombament es va
fixar en un 90% (~0.972 1 min™") per tal d’assegurar, en 40 segons, una renovacié minima del
contingut del diposit de respiracio i el circuit hidraulic equivalent a 2 vegades el seu volum.

Electrovalvula de recirculacié

Dispositiu instal-lat a la sortida del diposit de respiraci6 i que permetia el retorn de liquid des
del interior d’aquesta cel-la fins al diposit d’aeracidé durant 1’etapa de recirculaci6. Durant
I’etapa de mesura 1’electrovalvula romania tancada per tal d’impedir la sortida de liquid del
diposit de respiracid. Electrovalvula fabricada per Sirai, model D132V20 i electroimant tipus
Z130A, amb alimentaci6 a 230V/50Hz i de posicidé normalment tancada.

Instal-laci6 d’adquisicio de dades, monitoratge i control

Coincideix amb la instal-laci6 d’AMC de la unitat de tractament SBR descrita en 1’apartat
3.3.1 d’aquest capitol.

Programa informatic AMC-RESP

Programa informatic desenvolupat en I’entorn grafic LabVIEW 7.0 (National Instruments,
USA) per tal de dur a terme 1’adquisicié de dades, el monitoratge i el control del respirometre.
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La Figura 3.8 mostra el panell de control d’aquesta aplicacié informatica, basada en una
estructura repetitiva While Loop amb una freqiiéncia d’execucié d’1 Hz.
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Figura 3.8. Panell de control de AMC-RESP (determinaci6 de Xj; en uns fangs).

En el moment d’executar AMC-RESP, el programa demanava el nom dels fitxers, amb
extensid XLS, on emmagatzemar les dades generades durant I’experiment aixi com el valor
dels punts per a la construccio de les rectes de calibratge dels senyals de pH i1 temperatura.
Una vegada en funcionament, aquest software permetia:

1. El monitoratge i el control de la recirculacio. Des del panell de control era possible elegir
la durada de ’etapa de recirculacio aixi com visualitzar el temps de bombeig restant i
I’estat ON/OFF de I’electrovalvula i la bomba de recirculacio.

2. El monitoratge, control i registre del pH. AMC-RESP mostrava el valor instantani de pH
dins el tanc d’aeracio6 i el comparava amb un valor de consigna. Si la diferéncia existent
era superior a la tolerancia establerta des del panell de control activava una bomba
dosificadora d’acid o bé de base per tal d’ajustar el seu valor. Un indicador digital
mostrava ’estat ON/OFF d’aquestes bombes. El sistema també registrava el nombre de
dosificacions efectuades, per tal d’habilitar el calcul d’un factor corrector de la
concentracio dins el tanc d’aeracio.

3. El monitoratge, control i registre de la temperatura. Igual que en el cas del pH, AMC-
RESP mostrava el valor instantani de temperatura dins el tanc d’aeraci6 i el comparava
amb un valor de consigna. Si la diferéncia existent era superior a la tolerancia establerta
des del panell de control activava una bomba peristaltica que feia circular aigua calenta o
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bé freda per la camisa del diposit d’aeracid per tal d’ajustar el seu valor. Un indicador
digital mostrava 1’estat ON/OFF d’aquestes bombes.

4. El monitoratge 1 registre de I’oxigen dissolt. El programa permetia visualitzar la
concentracio de OD dins el diposit de respiraci6 aixi com la seva evolucié temporal.

5. El monitoratge, control i registre de la OUR. Una vegada establerts des del panell de
control la durada de I’etapa d’estabilitzacio (punts negligibles en la regressio) i els criteris
de finalitzaci6o de I’etapa de determinacid (temps maxim i OD minim), assolit el final del
cicle de funcionament, el programa realitzava una regressio lineal de I’evolucié temporal
del OD durant I’etapa de determinacié per tal de calcular la OUR. AMC-RESP
visualitzava el valor de la ultima OUR calculada i el seu coeficient de determinacio (R?),
aixi com I’evoluci6é temporal de la OUR.

6. El monitoratge i registre de parametres temporals com la data, I’hora i el temps de
funcionament.

Programa informatic I-RESP

Programa informatic desenvolupat en 1’entorn grafic LabVIEW 7.0 (National Instruments,
USA) per tal d’interpretar les dades generades en un experiment respirométric una vegada
aquest finalitzat. La Figura 3.9 mostra el panell de control d’aquesta aplicaci6 informatica.
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L’aplicacio I-RESP permetia:

1. La importacio, visualitzacio i representacio grafica dels valors de OUR determinats durant
un experiment respirometric. Per fer-ho, era necessari editar el fitxer de dades original
generat per AMC-RESP i crear-ne un de nou, amb extensi6 TXT, format Ginicament per
dues columnes numériques: temps [h] i OUR [mg 1™ h™'].

2. El calcul d’arees. En un respirograma, 1’area sota la corba de la OUR equival a la quantitat
d’oxigen consumit durant I’assaig. La integracié numerica es realitzava aplicant la regla
del trapezi, d’acord amb Dochain i Vanrolleghem (2001). El programa I-RESP permetia el
calcul de tres arees diferents: superior, inferior i total, assumint que 1’area superior
equivalia a 1’oxigen consumit per respiracid exogena dels fangs 1 que 1’area inferior
corresponia a 1’oxigen consumit per 1’activitat endogena. Per tal de poder fer aquests
calculs calia definir un llindar de OUR (OURgy) aixi com un interval de temps segons
posicid/fila inicial i final en la matriu de dades.

3. La realitzaci6 de regressions. Prévia seleccid de I’interval temporal, I-RESP permetia
realitzar una regressio lineal (Y = a + b-X) o bé exponencial (¥ = a-¢”¥) de la OUR
enfront del temps, tot calculant el valor dels parametres a 1 b i el coeficient de
determinacié de I’ajust (R?).

Equipament de mesura

Les sondes de OD i pH utilitzades en el respirometre coincideixen amb les de la unitat de
tractament SBR, descrites en ’apartat 3.3.1 d’aquest capitol. La sonda d’oxigen dissolt és
I’element clau d’un respirometre aerobi. Disposar d’un bon equip és fonamental per tal
d’obtenir mesures representatives. Els assajos respirometrics s’ha realitzat directament en
base a les lectures de la sonda, sense considerar el seu comportament dinamic com a sistema
de 1r ordre.

Sistema de control de pH

Fixat un set point de pH i una tolerancia de +0.05, quan la lectura del pH en el diposit
d’aeracié es desviava del valor de consigna més enlla de la tolerancia, dues bombes
dosificadores electromagneétiques Seko TEKNA AXS-602 permetien 1’addicié de HC1 0.1 M
o bé NaOH 0.1 M (NaHCO; en els experiments de nitrificacio en que va ser necessari) per tal
d’ajustar el pH (1.2 ml dosi™). La influencia d’aquesta addici6 en el volum de reacci6 es tenia
en compte mitjancant un factor corrector.

Sistema de control de temperatura

Fixat un set point de temperatura i una tolerancia de £0.5 °C, quan la lectura de T en el
diposit d’aeracio es desviava del valor de consigna més enlla de la tolerancia, dues bombes
peristaltiques Dinko D-21V feien circular aigua freda o bé calenta per la camisa del diposit
d’aeraci6 en funcio de les necessitats del sistema.
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3.4. SUBSTRATS

3.4.1. Fraccio liquida de purins

La FLP s’ha obtingut de I’explotacié ramadera SAT La Caseta d’en Grau, propietat de Pere
Colom, situada al terme municipal de Calldetenes (Osona). Aquesta explotacié disposa de
capacitat per a 400 truges en reégim de cicle tancat. Els purins generats a 1’explotacio
s’emmagatzemen en un diposit de recepcié segons mostra la Figura 3.10. Mitjangant un
separador solid-liquid del tipus premsa de cargol fabricat per Fan Separator GmbH, els
purins se separen en una fraccid solida que s’acumula en un femer adjacent i una fraccid
liquida que s’emmagatzema en un tanc d’homogeneitzacioé i que sera sotmesa a posterior
tractament biologic.

Per tal de realitzar els experiments de calibratge 1 validaci6 del model es va procedir a la
presa de mostra des del tanc d’homogeneitzacid. Aquest substrat es va emmagatzemar
congelat fins al moment de ser utilitzat.

“Separador S/L.

Femer

Emmagatzematge

Figura 3.10. Vista acria de la planta de tractament de purins de Calldetenes (fotografia cedida per ABT
Ingenieria y Consultoria Medioambiental, S.A.).

3.4.2. Fangs biologics

En la SAT La Caseta d’en Grau, a la sortida del tanc d’homogeneitzaci6 la FLP era sotmesa a
un tractament de nitrificacio-desnitrificacid en dos reactors continus consecutius i segons
configuracid de predesnitrificacié (Figura 3.10). El sistema de tractament va ser dissenyat per
ABT, Ingenieria y Consultoria Medioambiental, S.A. 1 es caracteritzava per utilitzar un
reactor aerobi Carbofil. La capacitat nominal de tractament de la planta era de 40.000 litres
dia™'. Més detalls d’aquesta planta de tractament es poden trobar en les referéncies Gurri
(2004) o Magri et al.(2007).

Amb el proposit d’inocular la unitat de tractament SBR amb fangs adaptats al tractament de
FLP va prendre’s mostra de liquid mescla del reactor aerobi d’aquesta instal-lacio.
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3.4.3. Inhibidors especifics de la nitrificacio

Per tal d’evitar el consum d’oxigen per part dels bacteris oxidants de I’amoni, s’introduia
al-liltiourea (C4HsN,S, ATU) als fangs biologics, segons dosi recomanada de 10.00 mg 1''
(Spanjers 1 Vanrolleghem, 1995; Ginestet et al., 1998).

En cas que els organismes a inhibir fossin els oxidants del nitrit, als fangs s’addicionava azida
de sodi (NaN3), segons dosi proposada de 1.56 mg "' (Ginestet et al., 1998; Guisasola ef al.,
2005).

La Figura 3.11 mostra 1’efecte d’addicionar inhibidors especifics de la nitrificacid en
I’evoluciod de la velocitat de consum d’oxigen sota les mateixes condicions experimentals (1 1
fangs 1 15 ml FLP a pH 8.00 i 25°C). En cas de no afegir cap tipus d’inhibidor, 1’evolucio
observada era molt similar a la de 1’addicié d’azida de sodi.

100 - 1

75 -

OUR (%)

50 - e ATU —=—NaN3

0 2 4 6 8
Temps (h)
Figura 3.11. Efecte de I’addici6 de diferents inhibidors de la nitrificaci6 sobre la velocitat de consum d’oxigen
durant un assaig respirométric tipus (1 1 fangs i 15 ml FLP a pH 8.00 i 25°C).

3.5. METODES

3.5.1. Operacio6 de la unitat SBR

Posada en marxa i calibratge

Abans de comengar els experiments de calibratge del model, la unitat de tractament SBR va
estar funcionant durant varis mesos segons adaptacié del cicle proposat per Andreottola et al.
(1997). Una vegada iniciats els experiments de calibratge, la unitat SBR va continuar operant
en les mateixes condicions, aprofitant les purgues per a la realitzacid dels experiments
respirometrics.

El cicle aplicat estava orientat a I’eliminacié de nitrogen i constava de tres subcicles de 7
hores 1 59 minuts cadascun. Cada subcicle incloia un emplenat (1 min) seguit d’una etapa
anoxica (3 h i 28 min) i una etapa aerdbia (4 h i 30 min). Durant els tltims minuts de cada
etapa aerobia s’aturava 1’aeraci6 per tal d’habilitar el consum de I’oxigen dissolt residual. El
buidat es realitzava sense previa decantacid, amb 1’aeracid aturada i mantenint I’agitacio
mecanica, durant 3 minuts. La carrega volumeétrica de nitrogen amoniacal aplicada al sistema
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era d’uns 100 mg N-NH, " 1" d”!, equivalent a un cabal d’alimentacié de 770 ml d”' i un temps
de retencié hidraulic (TRH) d’uns 26 dies (Syusrzr = 2590 mg I'). El temps de retencid
cel-lular (TRC) es mantenia en 20 dies. En les condicions d’operaci6 descrites, el diferencial
existent entre TRH 1 TRC obligava a realitzar una correccié manual del volum de reaccio
previ a I’inici d’un nou cicle, utilitzant sobrenedant del liquid mescla extret del reactor durant
I’etapa de buidat. La relacio6 DQOyN-HH,4" de la FLP era prou baixa com per fer necessaria
I’addici6 d’un suplement extern de carboni organic.

Prévia execucié d’un determinat assaig respirométric, els fangs biologics es mantenien en
aeracio durant el temps necessari per tal que el valor de OUR s’estabilitzés, assolint aixi
condicions endogenes. Sota aquestes condicions, ¢és assumible que la respiracié mesurada és
deguda unicament al manteniment de la biomassa. El temps necessari per assolir condicions
endogenes depén de les caracteristiques dels fangs (Dircks et al., 1999). Per tal d’adaptar la
biomassa a les condicions de 1’assaig, durant aquest temps (normalment unes 24 h) també¢ es
controlaven els valors de pH 1 temperatura. Tots els experiments, a excepcio d’aquells en que
s’indiqui el contrari, es van realitzar a una temperatura de 20.0 £0.5°C i un pH de 8.00 +0.05.

3.5.2. Metodes analitics

La caracteritzacid de substrats s’ha realitzat tot seguint les Instruccions Tecniques (ITs)
definides en el Sistema Integral de Gesti6 i Qualitat (SIGiQ) del IRTA 1 posterior adaptacid
al GIRO. Aquestes ITs van ser elaborades, principalment, a partir de 1’adaptacié de metodes
descrits al Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA et al.,
1995).

pH

Les mesures de pH off-line s’han efectuat amb eléctrode connectat a pHmetre de sobretaula, i
agitacié magnética de les mostres. Métode 4500-H" B del Standard Methods.

Alcalinitat total (AT)

L’alcalinitat és una mesura de la capacitat d’una aigua per a neutralitzar un acid fort
(Snoeyink 1 Jenkins, 2003). Aquesta capacitat pot ser atribuida a bases com hidroxids,
carbonats 1 bicarbonats, amoniac, fosfats 1 bases organiques entre altres. El principi de
determinacio ¢s la valoracié volumétrica. En funcié del pH final de valoracio, poden definir-
se diferents tipus d’alcalinitat (Moosbrugger et al., 1993b).

La determinacié de I’alcalinitat total (AT) s’ha efectuat mitjancant valoracié d’una mostra,
previament diluida i filtrada, amb HCI fins assolir un valor de pH igual a 4.30. En realitat
aquesta valoraci6 es realitzava de forma seqiiencial, passant per tres valors intermedis de pH
(6.70, 5.90 1 5.20). Mitjancant aquesta metodologia, proposada per Moosbrugger et al. (1992;
1993a), s’ha estimat el contingut en carboni inorganic d’un determinat substrat.
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Solids Totals (ST), Solids Volatils (SV), Solids Suspesos Totals (SST) i Solids Suspesos
Volatils (SSV)

El contingut en ST s’ha calculat per diferéncia de pes entre la mostra fresca i la mostra seca a
105°C durant 24 hores, utilitzant capsules de porcellana que préviament havien estat
assecades fins a pes constant. Els SV, que donen una idea de la fraccié6 de matéria organica
continguda als ST, es van calcular determinant la perdua de pes que experimenta la mostra
seca després d’haver estat calcinada a 550°C.

Els SST s’han determinat per filtracid, mitjancant bomba de buit, d’'un volum de mostra
conegut sobre filtres de microfibra de vidre Albet FV-C/125 mm 1 posterior assecat a 105°C
durant 24 h. Préviament, els filtres havien estat rentats, assecats i pesats juntament amb la
corresponent capsula de porcellana. La diferéncia de pes del filtre i la capsula abans i després
de I’assecat permet calcular el contingut en SST. Els SSV es van determinar a partir de la
perdua de pes que experimenta la mostra seca al calcinar-la a 550°C.

Per a més detalls consultar els métodes 2540B, 2540D 1 2540E del Standard Methods.

Conductivitat electrica (CE)

La conductivitat electrica s’ha determinat a partir de mostres filtrades, expressant el resultat
en dS m™” a 20°C segons el métode 2510B del Standard Methods.

Carboni total (Cy)

El contingut en carboni total d’una mostra s’ha analitzat mitjancant analitzador elemental
(Leco, TrusPec CN), aplicant el me¢tode Dumas.

Demanda quimica d’oxigen total (DQOr)

La DQO ¢és una mesura indirecta de la materia organica. Es defineix com la quantitat
d’oxigen necessaria per a oxidar completament la materia organica continguda en una
determinada mostra.

Per a la seva determinacio, es realitzava una digestio de la mostra en reflux obert amb una
mescla de dicromat potassic i acid sulfuric 1:3 durant dues hores a 150°C, utilitzant sulfat de
plata com a catalitzador 1 sulfat de mercuri per tal d’eliminar possibles interferéncies. Per tal
d’aconseguir bons resultats, és important el correcte funcionament del sistema de reflux per a
la recuperacio de condensats. Després de la digestio, el dicromat en excés es valorava amb
sulfat amonic ferrés, també conegut com Sal de Mohr.

Per tal de calcular la DQO cal tenir en compte una referéncia o blanc, realitzat amb el mateix
procediment sobre una mostra d’aigua desionitzada. La normalitat de la Sal de Mohr es
determinava cada cop que es realitzava un grup de determinacions, doncs la seva
concentracio pot variar amb el temps. Per fer-ho, s’utilitzara un volum exacte d’una
dissolucid de dicromat potassic de normalitat coneguda.

Per a més detalls sobre aquesta técnica consultar el metode 5220B del Standard Methods.
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Demanda quimica d’oxigen soluble (DQOs)

La determinaci6 de la DQOs es va realitzar mitjangant digestio per reflux tancat de la mostra
1 posterior valoracio, segons adaptacié del métode 5220D del Standard Methods. Per realitzar
aquesta determinaci6 calia tractar préviament la mostra per tal de remoure la fraccié de DQO
corresponent a material no soluble. El diametre de porus del filtre utilitzat per efectuar
aquesta separacid condiciona de manera important la mesura. La digestid es realitzava a
150°C durant dues hores. A continuacié es procedia a una valoracié del dicromat excedent
mitjangant sulfat amonic ferros.

Demanda biologica d’oxigen (DBO)

Test biologic que permet mesurar la quantitat d’oxigen necessaria per tal que un inocul
microbia oxidi la matéria organica biodegradable present en una aigua residual (Henze et al.,
1995). Mitjangant aquest assaig €s possible quantificar valors acumulats de consum d’oxigen.
Un valor de temps habitual sén els 5 dies (DBOs). Per tal d’estimar el requeriment d’oxigen
maxim (DBOr) interessa congixer I’evolucié DBO vs. temps.

La determinacié de la DBO s’ha realitzat sota control de temperatura (20°C), 1 es prolongava
un maxim de 30 dies. L’addicié d’un inhibidor especific de la nitrificacié impedia I’oxidacio
biologica de I’amoni (metode 5210 del Standard Methods).

Acids grassos volatils (AGV)

Els AGV s’han determinat mitjancant cromatografia de gasos capil-lar. Els acids de cadena
curta determinats han estat: acetic, propionic, butiric i valéric, essent possible separar els dos
isomers per al butiric i el valéric (formes iso i n) (Figura 3.12).

S’ha utilitzat un cromatograf de gasos per columna capil-lar ThermoQuest TRACE GC 2000,
equipat amb un injector split-splitless, un detector d’ionitzacié de flama (FID) i1 un injector
automatic AS2000 amb un carro per a 90 mostres. La columna capil-lar era DB-FFAP de 0.25
pum de diametre interior 1 30 m de longitud. Com a gas portador s’ha utilitzat heli, com a
combustible per al detector hidrogen i com a make-up aire sintétic 1 heli. La temperatura
maxima d’analisi era 250°C.
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Figura 3.12.- Exemple de cromatograma (AGV).

El métode d’analisi es basa en una extraccidé dels compostos a analitzar gracies al seu
comportament volatil. Per fer-ho, era necessari acidificar amb HCI una mostra préviament
centrifugada a 12000 rpm, addicionant tot seguit un volum conegut de dissolvent organic
(eter dietilic) capag d’extreure els AGV de la fase aquosa 1 passar-los a la fase organica.
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Nitrogen total Kjeldahl (Ntk)

Sota la denominaci6 de nitrogen total Kjeldahl (Ntx) s’inclou la suma de nitrogen amoniacal
(N-NH4") i nitrogen organic (N-Ny). El métode de determinacié consta de tres etapes,
segons adaptacio del metode 4500-No., B del Standard Methods:

1. Digesti6 de la mostra amb acid sulfuric concentrat en preséncia de sulfat de potassi i seleni,
que actuen com a catalitzadors. En aquesta etapa s’aconsegueix transformar el nitrogen
organic a nitrogen amoniacal. Aquest N-NH, i I'inicial present a la mostra queden
immobilitzats en forma de sulfat amonic.

2. Destil-lacio de la mostra digerida. S’addiciona sosa per desplacar 1’i6 NH; a NH; i el
destil-lat es recull sobre un volum en excés d’acid boric que contingui ja soluci6 indicadora
formant-se borat amonic.

3. Valoracio de 1’16 borat amb acid clorhidric de normalitat coneguda.

Si el proposit es determinar el nitrogen total Kjeldahl soluble (Ntgs) caldra realitzar un filtrat
preliminar de la mostra.

Nitrogen amoniacal (N-NH;")

Per a determinar el N amoniacal, usualment s’ha utilitzat el metode de la destil-lacio, segons
adaptaci6é dels metodes 4500-NH3 B-C del Standard Methods 1 33-4 de Keeney i1 Nelson
(1982). El procediment a seguir coincideix amb el del Ntx amb dues diferéncies basiques: la
mostra no es digereix i la sosa es substitueix per oxid de magnesi. En cas de no canviar
I’agent oxidant, la sosa provoca la hidrolisi d’una fracci6 del nitrogen organic i la
concentracio de nitrogen amoniacal resulta sobrevalorada.

Per a mostres amb una baixa concentracidé amoniacal, la determinacidé s’ha realitzat
colorimeétricament a 690 nm, utilitzant el métode de 1’indofenol (4500-NH; F).

Nitrogen nitrés (N-NO,)

Per efectuar la determinacié del nitrogen nitroés s’ha seguit una técnica colorimétrica. En un
medi fortament acid, el nitrit reacciona amb la sulfanilamida per formar un compost diazoic,
substancia que posteriorment s’acoblara a la N-naftil-etilendiamina diclorhidrat per donar un
color purpura. La intensitat d’aquest color és proporcional a la concentraci6 de nitrit. La
lectura de 1’absorbancia s’ha efectuat a 543 nm mitjancant espectrofotometre. Per a més
detalls sobre aquesta determinaci6 consultar el metode 4500-NO," B del Standard Methods.

En el tram final de la tesi, aquest metode colorimeétric va ser substituit per un d’instrumental
basat en la cromatografia ionica. Es va utilitzar un equip model 861 Advanced Compact IC
(Metrohm) amb columna Metrosep A Supp 4-250 1 supressor de CO,. L’eluent carbonatat
necessari (1.7 mmol NaHCO; i 1.8 mmol CaCOs) es preparava in situ, essent desgasificat
abans de la seva utilitzacio. Prévia injeccid d’una mostra al cromatograf ionic, aquesta era
centrifugada, filtrada a través d’un filtre de nildo de 0.45 pm i tamb¢ filtrada a través d’un
cartutx adsorbent Bon Elut JR C18 (Varian). La Figura 3.13 mostra un exemple tipic de
cromatograma obtingut amb aquest equip.
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Figura 3.13.- Exemple de cromatograma (fase liquida).

Nitrogen nitric (N-NO3’)

El nitrat es redueix a nitrit en una columna de vidre reblerta de granuls de cadmi tractats amb
sulfat de coure. El nitrat reduit, juntament amb el nitrit inicialment present en la mostra pot
ser llavors determinat colorimétricament. Adaptacidé del metode 4500-NO;™ E del Standard
Methods.

En el tram final de la tesi, aquest metode colorimeétric va ser substituit per un d’instrumental
basat en la cromatografia ionica (equip 861 Advanced Compact IC Metrohm amb columna
Metrosep A Supp 4-250 i supressor de COy).

Fosfor total (Pr)

A partir de les cendres obtingudes per calcinacio a 550°C en la determinacio dels SV s’ha
realitzat una extracci6 acida (sulfuric i nitric). El fosfor inicialment contingut a les cendres es
dissolia 1 passava a la solucid. Utilitzant un meétode colorimeétric basat en el reactiu
nitrovanadomolibdic se’n determinava el contingut. La coloracié groga obtinguda era deguda
al complex fosfomolibdovanadat, format per reaccid de 1’acid fosforic amb el reactiu abans
esmentat. La determinacio s’ha efectuat a 420 nm mitjangant espectrofotometre. La técnica
descrita correspon a una adaptacié del métode 4500-P C del Standard Methods.

Si el proposit és determinar el fosfor total soluble (Prs) caldra realitzar un filtrat previ de la
mostra.

Fosfor ortofosforic (P-POy)

La metodologia seguida per a determinar el P-PO4 coincideix amb la descrita per al Pr amb
una unica diferéncia, la mostra no procedia d’un extracte acid. En aquest cas, la determinacié
s’efectuava sobre mostra fresca filtrada, prévia eliminacio del color amb carb¢6 actiu.
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Metalls: K, Ca i Mg

Igual que en el cas de Pr, la lectura d’aquests metalls en una determinada mostra s’ha
realitzat prévia digestid acida de les cendres. La técnica instrumental utilitzada per a la
lectura ha estat 1’espectrofotometria d’emissié atomica per plasma acoblat inductivament
(ICP).

3.5.3. Métodes d’estimacio de components i factors de conservacio
Carboni

* Carboni inorganic (Scy)

La concentraci6 de carboni inorganic (S¢;) en un substrat s’ha estimat aplicant la metodologia
de valoracié a 5 punts de pH proposada per Moosbrugger et al. (1992; 1993a). Aquest
metode consisteix en determinar 1’alcalinitat del substrat mitjancant una valoracid seqiiencial
a valors de pH 6.70, 5.90, 5.20 1 4.30 per tal d’obtenir 4 punts del tipus (pHyx, V), on pHx
representa el pH final de valoracié 1 Vy el volum acumulat d’acid consumit. Per tal de
procedir a I’estimacié de S¢; resulta també necessari coneixer les concentracions totals
d’amoni 1 fosfat presents en el medi. S’ha assumit que, per als substrats caracteritzats, nitrits i
sulfurs son negligibles.

Una vegada en disposicio d’aquesta informacio, juntament amb altres dades inherents a la
determinacié com: pH inicial, normalitat de I’acid utilitzat, volum de mostra 1 factor de
dilucid, temperatura i conductivitat eléctrica, 1’aplicacié de I’algoritme informatic TITRAS
(Water Research Commission, Republic of South Africa) permet estimar ’alcalinitat de la
mostra deguda al sistema H,CO;". Aquest software també realitza una estimacio del
contingut en AGV de la mostra.

Finalment, el contingut en carboni inorganic s’ha estimat segons I’equacidé Eq. 3.7, on fcrx
corresponen als factors de dissociacio definits per la Matriu /' segons mostra la Taula (2.14).

. . K
Alealinitat H,CO3 ="~ 51 +5¢; - (for1 +2fer ) (Eq. 3.7)
H

= Carboni organic

El contingut en carboni organic d’un substrat és inherent a la preséncia de materia organica.
La seva concentracid es pot estimar per diferéncia entre el carboni total i el carboni inorganic.
El Corg es divideix en dues fraccions distintes, una soluble i I’altra particulada, que caldra
quantificar. Per fer-ho, es va mesurar el contingut en Cr del substrat integre aixi com del
substrat filtrat a 0.1 um. L’equacié Eq. 3.8 permet tancar el balang de carboni total d’acord
amb els factors de conversio utilitzats en les equacions de conservaci6. El valor del factor
icay s’estima en 0.38 g C g DQO, considerant una composicié de la biomassa igual a
CsH7NO,.

Cr=8c + 8 icsy +Sg lcss + Xg -iexs + X ey + (XH + X 0+ XNO)'iCBM (Eq.3.8)
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El factor de conversio per al carboni soluble inert (ics;) s’estima a partir de la composicié de
I’efluent del tractament filtrat (0.1 pm), segons quocient entre Cor, 1 DQO. Conegut aquest
factor, icss es determinara a partir del balang massic de carboni organic soluble en la FLP.

En quant a la fraccid particulada, davant la dificultat de discernir entre la fraccid
biodegradable i la inert, en la Eq. 3.8 s’imposa la restriccid icxs=icxs.

Matéria organica

Segons es descriu en el Capitol 2 d’aquesta tesi, el model MONPURDIS inclou varies
components que s’expressen en termes de Demanda Quimica d’Oxigen. Per tal d’il-lustrar-ho,
la Figura 3.14 mostra les components en qué es desglossa la DQOr: material organic soluble
inert (S;), material organic facilment biodegradable (Ss), material organic particulat inert (X)),
material organic lentament biodegradable (Xs), organismes heterotrofs (Xpz), organismes
oxidants del amoni (X,0) 1 organismes oxidants del nitrit (Xyo).

Per tal de quantificar aquestes fraccions organiques en la FLP i en els fangs biologics inicials
s’ha consultat, entre altres, referéncies generalistes com Melcer ef al. (2003), Petersen et al.
(2003) o Vanrolleghem et al. (2003). Distintes metodologies han estat localitzades per tal de
caracteritzar cadascuna de les components préviament indicades. L’eleccid dels metodes a
utilitzar s’ha realitzat d’acord amb la seva aptitud, la disponibilitat d’equips i la simplicitat
del métode. Les fraccions organiques a considerar en cada substrat queden recollides en les
equacions Eq. 3.9-3.10. S’assumeix que en la FLP les fraccions corresponents a la biomassa
autotrofa son negligibles 1 que els fangs biologics, en condicions endogenes, no acumulen
substrats biodegradables.

DQO Total
A A A
Biodegradable No biodegradable Biomassa

Yy Yy A4 A A A A,
Soluble Particulada Soluble Particulada Heterotrofs Ox!dants' Omde}n?s
de I'amoni del nitrit

SS XS SI XI XH
X X
AO NO

Figura 3.14. Components de la DQO7 en el model MONPURDIS.

Fraccio Liquida de Purins: DQO; =S¢ + S, + Xg + X, + X, (Eq.3.9)

Fangs Biologics Endogens: DQO, =8, + X, + X, + X ,o + X o (Eqg. 3.10)

A mode de resum, la Figura 3.15 presenta les metodologies seguides per tal d’establir el valor
inicial dels diferents components organics del model.
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Figura 3.15. Metodologies aplicades per a la determinaci6 dels valors inicials dels components organics.
Esquerra: FLP. Dreta: fangs biologics endogens. Les fraccions solubles es determinaran previ filtrat a 0.1 pm.

» Material organic soluble inert (Sy)

El valor de S; s’estimara d’acord amb les segiients assumpcions:

1. El reactor SBR operava amb elevats temps de retencio, assumint-se que el material organic
soluble biodegradable en I’efluent era negligible en comparacié amb el no biodegradable.

2. Durant el procés de tractament, els microorganismes generen compostos organics solubles
no biodegradables.

Segons les anteriors premisses, el valor de la DQO soluble inert de la FLP coincideix amb la
DQO soluble de I’efluent del tractament (S;.q) corregida per I’efecte de I’activitat biologica
(Eq. 3.11). Siegrist i Tschui (1992) proposen un factor de proporcionalitat de 0.9 en sistemes
de tractament d’aigiies residuals urbanes, valor molt similar a ’obtingut per Germirli et al.
(1993) tractant purins de porc.

S; rip = 0.98, o = 0.9DQO (Eq. 3.11)

s,ef

* Material organic facilment biodegradable (Ss)

La DQO facilment biodegradable de la FLP va ser estimada mitjangant respirometria, d’acord
amb Ekama er al. (1986). Es va utilitzar FLP sense cap tipus de tractament previ de filtrat.
Per tal d’evitar el consum d’oxigen per part dels bacteris nitrificants, s’afegia ATU als fangs
biologics. D’acord amb la seva definicio, a priori aquesta fraccid de la DQO incloura, entre
altres compostos directament metabolitzables, els acids grassos volatils (Henze, 1992).

L’assaig de determinacié de Ss consistia en addicionar una quantitat coneguda de FLP a uns
fangs endogens, tot seguint la velocitat de respiracid fins que aquesta retornava al nivell
endogen. D’acord amb Insel e al. (2003), s’ha treballat amb una relacio inicial entre substrat
1 microorganismes (S¢/Xo) baixa. Per tal d’afavorir I’adaptaci6 de la biomassa endogena a les
condicions experimentals (veure Vanrolleghem et al, 1998) es van realitzar una addici6
preliminar de substrat sintétic (solucid6 de AGV amb una composicid similar a la FLP),
equivalent a 30 mg DQO 1"
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La Figura 3.16 mostra un respirograma tipic per a aquest tipus d’assaig. La DQO facilment
biodegradable de la mostra inicial es pot calcular segons la Eq. 3.12, on Yy representa el
coeficient de conversid dels organismes heterotrofs, Vie..cis €l volum total de reaccio i Viosia
el volum de FLP addicionat. El punt final de I’interval d’integracio (#) es correspon amb
I’instant de temps en qué Sy ha estat completament oxidada.

1 ’y Vreaccio'
Sg = —v, UO OUR,, , -dt)- (Eq. 3.12)

mostra

En quant a la velocitat de consum d’oxigen exogena, una vegada sostreta la OUR,,,, I’area
sota la corba de la OUR es divideix en dues fraccions distintes:

- Area I. Quantitat d’oxigen consumida per a oxidar Ss
- Area II. Quantitat d’oxigen consumida per a oxidar Xy
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Figura 3.16. Perfil de OUR obtingut en un assaig de determinaci6 de Ssi X (Insel et al., 2003).

La diferenciacié de les dues fraccions de OUR,, és un dels punts critics del metode. Per al
calcul de I’Area I s’utilitza el programa I-RESP. Una inapropiada relacié So/Xo o el fenomen
d’emmagatzematge de substrat per part de la biomassa (Dircks et al., 1999) podrien interferir
en aquest assaig.

* Material organic particulat lentament biodegradable (Xs)

El contingut en Xy de la FLP s’ha estimat per diferéncia entre la demanda quimica d’oxigen
biodegradable (DQOg) i la Ss.

Per al calcul de DQOg s’ha procedit d’acord amb Roeleveld i van Loosdrecht (2002), tot
analitzant ’evoluciéo de la DBO en funcié del temps. Les dades mesurades durant els 6
primers dies, en intervals de 2h, s’han ajustat a I’expressido Eq. 3.13 mitjancant el programa
SPSS 11.0.1 (SPSS Inc., USA). Aquest ajust ha permes estimar els parametres caracteristics
de la corba: DBOr 1 kpgo. El factor fpgo permet transformar la DBOt en DQOg (DQOp =
DBO7/(1-fppo)) al incloure en el calcul la materia organica biodegradable inicialment present
en el substrat i que no ha estat oxidada. En aquest treball s’ha considerat que fpzo = 0.15.

DBO,,, = DBO; -(1—¢ ™) (Eq. 3.13)
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» Biomassa activa (Xu, X401 Xno)

Per tal de determinar el contingut inicial en biomassa heterotrofa (X o) d’un substrat o bé
d’un fang, s’ha realitzat un assaig respirometric caracteritzat per una alta relacid Sy/Xo.
Aquest metode va ser inicialment proposat per Kappeler i Gujer (1992) i posteriorment
modificat per Wentzel et al. (1995).

L’assaig consisteix en airejar un volum conegut de FLP o bé una petita quantitat de fangs en
un medi ric en substrat. En aquestes condicions, la concentracidé de substrat (Sp, 1 Ss) no
suposa una limitacio per al creixement dels microorganismes. El pH tampoc es considera com
a factor limitant. El respirometre s’ha operat d’acord amb una seqiiéncia E1/E2/E3 de
40/50/200 segons. L’addici6 de ATU permet inhibir I’activitat dels organismes oxidants de
I’amoni. La primera part del test representa una fase de creixement exponencial (Figura 3.17).
Matematicament, la velocitat de consum d’oxigen (mg O, I h™") pot expressar-se segons Eq.
3.14-3.15, on uy i by tenen unitats de d”'.

OUR (mgQIL'H)
|

a 2 4 & a 10 12 14 16 18
TIME (h}

Figura 3.17. Perfil de OUR obtingut en un assaig de determinacié de Xj;o (Melcer et al., 2003).

1 U
OUR (= [—1)22')&@ (Eq. 3.14)
H
ln[OUR (,)]=(””2:1b”)'z+an1—IJ'ZZJ(HYO} (Eq. 3.15)
H

Aquesta darrera equacio equival a una linea recta (Eq. 3.16), de tal forma que el contingut en
organismes heterotrofs actius es pot estimar d’acord amb la Eq. 3.17, essent necessari
congixer els valors de Yy 1 by. A partir del pendent de la Eq. 3.16 és també possible estimar el
valor de la velocitat maxima de creixement per bé que, d’acord amb les condicions
experimentals descrites, aquest valor no sempre sera representatiu (Novak et al., 1994).

n[OUR )] =m-t+n (Eq. 3.16)
24e"
Yao= 1 (Eq. 3.17)
(—1}-(24m+bH) 9.2
YH
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Una altra forma d’estimar el contingut en biomassa activa dins el reactor biologic és
mitjancant simulacio, a partir del model matematic calibrat, una vegada assolides condicions
estacionaries.

» Material organic particulat inert (X;)

El contingut en material particulat inert X; es calculava a partir del balang de DQOr (Eq. 3.9-
3.10).

Nitrogen

El contingut total en nitrogen (Nt) d’un determinat substrat s’ha calculat d’acord amb
I’equacido Eq. 3.18, on els valors de Nk, Syvo2 1 Syos van ser determinats directament
mitjangant analitica. En el cas de Sy, el seu valor va estimar-se considerant que el substrat es
trobava en equilibri amb 1’atmosfera ( Sy, = Hey, - Py - 7y )-

Nyt =Npg +Syo2 +Syos + Sy (Eq. 3.18)

El nitrogen total Kjeldahl agrupa el nitrogen amoniacal 1 el nitrogen organic. Syuy va ser
determinat al laboratori mitjancant destil-lacid. El Ny es considera lligat als components
organics 1, per tant, consta de dues fraccions distintes, una soluble i I’altra particulada, que
caldra quantificar. Per fer-ho, es va mesurar el Ntg del substrat integre aixi com del substrat
filtrat (0.1 pm). L equacié Eq. 3.19 permet tancar el balan¢ de Ntk d’acord amb els factors de
conversid utilitzats en les equacions de conservacio. El valor del factor iygys s’estima en 0.07
g N g DQO, igual que en els models ASM, a excepci6 del ASM1 (Henze et al., 2000).

Nk = Sypa + S -insy +Ss -inss + Xs inxs + Xy iy +(Xg + X0 + Xno)-ingu (Eq. 3.19)

El factor de conversio per al nitrogen soluble inert (iys;) s’estima a partir de la composicid de
I’efluent del tractament préviament filtrat, segons quocient entre Ny 1 DQO. Conegut aquest
factor, iyss es determinara a partir del balang massic de nitrogen organic soluble en la FLP.

En relaci6 a la fraccid particulada, davant la dificultat de discernir entre la fraccid
biodegradable i la inert, en la Eq. 3.19 s’imposa la restriccio iyxs=inxr.

Fosfor

Es considera que, el contingut total en fosfor (Pr) d’un determinat substrat equival a la suma
del fosfor ortofosforic i el fosfor organic. Spos va ser determinat analiticament mitjangant
colorimetria. El Py, es considera lligat als components organics 1, per tant, consta de dues
fraccions distintes, una soluble i I’altra particulada, que caldra quantificar. Per fer-ho, es va
mesurar el contingut en P del substrat integre aixi com del substrat filtrat. L’equacid Eq.
3.20 permet tancar el balang de Py d’acord amb els factors de conversié utilitzats en les
equacions de conservacié. El valor del factor ipgy s’estima en 0.02 g P g DQO, igual que en
els models ASM2x (Henze et al., 2000).
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Pr = Spos +S; -ips +Ss -ipss + X -ipys + X; -ipy + (X + X0 + Xno)-ippu (Eq. 3.20)

El factor de conversio per al fosfor soluble inert (ips;) s’estima a partir de la composicio de
I’efluent del tractament filtrat (0.1 um), segons quocient entre Py, 1 DQO. Conegut aquest
factor, ipss es determinara a partir del balan¢ massic de fosfor organic soluble en la FLP.

En relaci6 a la fracci6 particulada, davant la dificultat de discernir entre la fraccid
biodegradable i la inert, en la Eq. 3.20 s’imposa la restriccid ipys=ipy;. No es consideren
formes inorganiques particulades de fosfor.

3.5.4. Métodes d’estimacio de parametres ambientals
pH

L’estimaci6 del pH optim (pH,,,) de creixement va realitzar-se a partir d’una adaptacio de la
metodologia utilitzada per Van Hulle et al. (2004) treballant amb biomassa nitrificant. El
principi d’aquest metode radica en, fixats pH i1 temperatura, afegir una determinada quantitat
de substrat (FLP, NH4Cl o NaNO,) a uns fangs endogens per tal de mesurar, tot seguit, la
velocitat de consum d’oxigen. La utilitzaci6é d’inhibidors (ATU, NaNj3 o res) permetia avaluar
de forma especifica cadascuna de les poblacions biologiques considerades.

Abans d’addicionar el substrat que permetria la mesura de la OUR,, es realitzaven dues
petites aportacions de substrat amb el proposit d’aclimatar la biomassa (veure Vanrolleghem
et al., 1998; Marsili-Libelli i Tabani, 2002). Aquest assaig es va repetir per a diferents valors
de pH, mantenint constants la resta de parametres experimentals. Per tal de tenir en compte
I’efecte de la biomassa en la velocitat de consum d’oxigen s’ha treballat amb el rati
OUR./SSV.

Una vegada quantificada la relaci6 OUR,,/SSV sota diferents valors de pH, el seu valor es va
expressar com a percentatge respecte al maxim i representar graficament enfront del pH.

3.5.5. Métodes d’estimacio de parametres cinétics
Hidrolisi
» Hidrolisi aerobia: velocitat maxima i coeficient de saturacio (K, 1 K )

A partir d’un experiment amb una baixa relacid inicial So/Xy (no creixement), coneguts el
contingut organic de la FLP (S50 1 Xs0), el coeficient de conversio del substrat organic en
biomassa heterotrofa sota condicions aerobies (Yy), els parametres cinétics uy, Ks 1 by, 1 el
contingut inicial en biomassa (Xz), €s possible estimar el valor de la velocitat maxima 1 el
coeficient de saturacid per al procés d’hidrolisi, d’acord amb la seqliéncia que mostra la
Figura 3.18.

Amb el proposit d’objectivar la identificabilitat practica d’aquests dos parametres es va
realitzar un ajust del model a les dades experimentals basat en la modelitzacié. L’algorisme
de Luus-Jaakola (1973), descrit en 1’apartat 3.5.8 d’aquest capitol, es va utilitzar com a eina
de calcul. Es va treballar amb una versi6 reduida del model (processos 1, 3 i 6 del
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MONPURDIS) sense considerar 1’oxigen o el pH com a limitants. L’addici6 de ATU
permetia inhibir I’activitat dels organismes oxidants del amoni.

Solucié AGV i fangs. Baixa So/Xq

Parametres estequiometrics (¥)

Fangs. Condicions endogenes

Parametres cinétics (by)

FLP. Composici6 inicial FLP i fangs. Baixa So/Xg

DBO, Sg0, AGV, SST, SSV,... Solucio AGV i fangs. Alta So/X, Parametres cinétics (K, i Ky)

C tracio inicial bi X
Fangs. Composici6 inicial oncentraci6 inicial biomassa (Xj;) Composicié (SST, SSV)

SST, SSV,...

Parametres cinétics (4 1 Ks)

Composicio (SST, SSV)

Figura 3.18. Seqii¢ncia seguida en el calibratge dels processos aerobis relacionats amb la hidrolisi i el
creixement dels organismes heterotrofs.

* Hidrolisi anoxica: factor reductor de la velocitat maxima (ny, )

El factor reductor de la velocitat maxima d’hidrolisi en condicions anoxiques s’ha estimat
segons la metodologia proposada en Henze et al. (1987), revisada d’acord amb els treballs
posteriors de S6zen i Orhon (1999) i S6zen et al. (2002). Aquest métode es basa en la mesura
1 comparacio de la velocitat de consum de 1’acceptor final d’electrons corresponent (oxigen o
nitrat) segons les condicions del medi siguin aerdbies o bé andxiques, mantenint la resta de
parametres operacionals constants. S’utilitza FLP com a substrat organic i ATU com a
inhibidor de la nitrificaci6. Els valors mesurats de OUR i N;3UR (acronim de Nitrate Uptake
Rate) al principi del periode en que la hidrolisi actua com a limitant cinetic s’utilitzaran per al
calcul del factor reductor incognita (Eq. 3.21), prévia subtraccid de ’activitat endogena. Es
considera també que el coeficient estequiometric de creixement dels organismes heterotrofs
depén de les condicions aerobies/anoxiques del medi. Les condicions ambientals inicials
mitjanes van ser T =21.3 £1.6°C 1 pH = 8.7 £0.2. La substituci6 del cabal d’aeracid per un de
N, permetia garantir condicions d’anoxia estricta en 1’assaig per a la determinacié de N;UR.

NJUR,,  1-Y,
OUR,, 1_(YH'77YH)

Mo, , =2.86 (Eg. 3.21)

Organismes heterotrofs

= Creixement aerobi: velocitat maxima i coeficient de saturacio per a Ss (uy i Kg)

A partir d’un experiment amb una baixa relacid inicial So/Xo (no creixement), utilitzant un
substrat organic sintétic soluble (mescla de AGV amb una composicio similar a la FLP), 1
coneixent el contingut inicial en biomassa heterotrofa del medi (Xpyo), el coeficient de
conversid del substrat organic en biomassa heterotrofa en condicions aerdobies (Yy) 1 la
velocitat de lisi (by), és possible estimar el valor de la velocitat maxima i el coeficient de
saturacio per al procés de creixement heterotrof aerobi.

Amb el proposit d’objectivar la identificabilitat practica d’aquests dos parametres es va
realitzar un ajust del model a les dades experimentals basat en la modelitzacié. L’algorisme
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de Luus-Jaakola (1973), descrit en 1’apartat 3.5.8 d’aquest capitol, es va utilitzar com a eina
de calcul. Es va treballar amb una versi6 reduida del model (processos 3 1 6 del
MONPURDIS) sense considerar 1’oxigen o el pH com a limitants. L’addici6 de ATU
permetia inhibir I’activitat dels organismes oxidants del amoni.

Per tal de determinar x4, 1 K, s’ha utilitzat la resposta mesurada en una de les addicions
efectuades en 1’assaig de Y.

= Creixement aerobi: coeficient de saturacio per a l’oxigen (K[ )

La determinacio del coeficient de saturacié per a 1’oxigen dels organismes heterotrofs es
realitza a partir d’un Unic perfil d’oxigen enregistrat en el dipdsit de respiracid del
respirometre. Es tracta d’un experiment de curta durada que consisteix en, una vegada
aturada la bomba de recirculacié del liquid, registrar de forma continua la concentracid
d’oxigen, que evolucionara des de condicions properes a la saturacio fins a I’exhauriment.
Mitjancant 1’addici6 de ATU s’aconsegueix inhibir [’activitat dels microorganismes
nitrificants. La concentracié de Ss en el medi ha de ser prou elevada com per no esdevenir
limitant. Per tal de realitzar aquest experiment s’ha utilitzat un substrat organic sintétic. En
aquestes condicions es possible representar la velocitat de respiracié (OUR,.,) com a funcié de
la concentracido d’oxigen dissolt (Kappeler i Gujer, 1992). El coeficient de saturacid per a
I’oxigen es podra llavors estimar d’acord amb 1’expressio Eq. 3.22.

OUR So,

ex

OUR,,. KI+S,

ex,max

(Eq. 3.22)

= Creixement anoxic: factor reductor de la velocitat maxima en presencia de nitrits (n,, )
x.2

El factor reductor de la velocitat maxima de creixement dels organismes heterotrofs en
preseéncia de nitrits s’ha estimat segons adaptacié de la metodologia proposada per Orhon et
al. (1996). Aquest metode es basa en la mesura, en dos reactors distints 1 en paral-lel, de la
velocitat de consum de l’acceptor final d’electrons sota condicions aerdbies (oxigen) i
anoxiques (nitrits) dels fangs (Ekama et al., 1986). N,UR, és I’acronim de Nitrite Uptake
Rate). Finalment, el calcul del factor reductor també incloura el fet de qué el coeficient
estequiometric de creixement dels organismes heterotrofs depengui de les condicions
aerdbies/anoxiques del medi (Eq. 3.23). Les condicions ambientals inicials van ser T = 22.4
+0.2°C 1 pH = 8.5 £0.2. La substitucio del cabal d’aeraci6 per un de nitrogen gas permetia
garantir condicions d’anoxia estricta en I’assaig per a la determinacié de N,UR.

N,UR,, -y
OUR T 1- (YH “Myn )

Myox,2 =1.71 (Eq. 3.23)

ex

= Velocitat de lisi (b,;)

El calcul d’aquest parametre ha estat possible a partir de la mesura de la OUR (mg O, I h™)
durant un experiment respiromeétric de llarga durada, al voltant de 10 dies, segons proposta de
Ekama et al. (1986), en un vas de precipitats obert a 1’atmosfera i agitat mitjancant nucli
magneétic, sense addicié de substrat. La incorporacid6 de ATU al sistema permetia inhibir
I’activitat dels organismes oxidants de I’amoni. La OUR es mesurava de forma puntual,
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aproximadament cada 24 hores. L’efecte de I’evaporacido es compensava addicionant
periodicament aigua desionitzada. També es raspallaven les parets del vas de precipitats per
tal d’evitar-hi ’acumulaci6 de solids. Finalment, la OUR mesurada era corregida d’acord
amb dos factors: temperatura (Arhenius: & = 1.029) i transferéncia liquid-gas (OUR.nq =
OURmesurada + OURaeracid)-

Tal i com mostren les Eq. 3.24-3.25, el valor absolut del pendent de la recta resultant de
representar graficament In [OUR..q ] vs. t (h) equival a la velocitat de descompos1010
endogena dels microorganismes heterdtrofs o velocitat de mort (kg unitats d'). Aquest
parametre vincula la degradacié de la biomassa a un consum d’oxigen, i forma part del factor
de proporcionalitat existent entre OUR,,; 1 Xy (Avcioglu et al., 1998; Vanrolleghem et al.,
1999). El factor f es correspon amb la fraccio inert de la biomassa, i tipicament es quantifica
en un 20% (Henze et al., 1987). Mitjancant aquest ajust també €és possible conéixer X .

(Eq. 3.24)
OURend ( fE) H(t)

(Eq. 3.25)

k
ln[OURend(t)]z—zz-t+ln|:( fE) d XH0j|

En la linea dels models del tipus mort-regeneracié com els ASMx (Henze et al., 2000), per tal
de deslligar el parametre k; del consum d’oxigen es defineix by segons I’equacié Eq. 3.26, on
fxr representa la fracciéo de DQO inert generada durant la lisi de la biomassa. El valor de fx; es
pot calcular d’acord amb I’equacié implicita Eq. 3.27.

b, = k, fE k (Eq. 3.26)
I_YH'(I_fXI) fXI
_ f)(/
Se Sy, (=1y) (Eq. 3.27)

Organismes oxidants de I’amoni

= Velocitat maxima de creixement (u ,,)

La determinacié de w40 s’ha realitzat segons adaptacio de la metodologia proposada per
Sozen et al. (1996). La durada total del test va ser de 4 dies. La utilitzacié d’azida de sodi
permetia inhibir la nitratacid. En cas de no existir substrats limitants, la variaci6 en la
concentracio de nitrits durant la nitritacié va lligada al creixement dels bacteris oxidants de
I’amoni d’acord amb la Eq. 3.28.

dSNOZ _ Hao0 (tt40=b o V1
- X =AY X .e Hi0= P40
d Y0 40 = YAO 40,0 (Eq. 3.28)
Integrant 1I’expressio anterior i agrupant termes s’obté que (Eq. 3.29-3.30):
e(ﬂ/«)’bm ) —1
Sno2w) = Sno2,0 +k7 (Eg. 3.29)
1
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_ Yo '(ﬂAo _bAO)
ki —m (Eq. 3.30)
El valor de p40-b40 aixi com el de k; s’estimaran mitjangant optimitzacié numerica (SPSS
11.0.1 de SPSS Inc., USA), minimitzant la suma de quadrats dels errors en la prediccid de
Snozw (@) (Eq. 3.31). Per tal d’evitar errors en 1’estimacié dels parametres, cal fixar el valor
de Snozo de I’ajust d’acord amb el valor experimental. Conegut el valor de b4, es podra
llavors estimar f440.

= Z(S}COLi _S1€02,i )2 (Eq. 3.31)

i=1

La metodologia d’escrita en aquest apartat es correspon a un assaig de tipus alta So/X,. El
contingut inicial en solids suspesos dins el dispositiu experimental es va ajustar a uns 50 mg
SST I'". La concentracié d’amoni es va regular mitjancant varies addicions de substrat sintétic
((NH4)2SO4 + NaHCOj; amb una relacié molar N:C = 1:2 1 pH = 8.00) a Sygs = 40 mg N 1!
(pH = 8.2 £0.3, T = 21.5 £0.3°C). El pH de reacci6 es va ajustar diariament mitjangant
borbolleig de CO,. El valor final de w40 s’expressa respecte a una temperatura de referéncia
de 20°C d’acord amb la llei d’Arhenius (& = 1.092), essent corregit segons 1’efecte previst
del NH; sobre la biomassa.

= Coeficient de saturacio per a l’amoniac (K ]\A}g} )

Coneguts els valors de 40 1 bao, €l coeficient de saturaci6 per a I’amoniac dels bacteris
oxidants del amoni es pot calcular mitjangant respirometria, de forma similar a K.

= Velocitat de lisi (b ,,)

La determinacio d’aquest parametre es realitza segons adaptacio de la metodologia proposada
per Dold et al. (2005). La durada total del test va ser de 7 dies. Un volum suficientment gran
de fangs era sotmes a aeraci6 continuada en un dip0dsit (reactor de mort) a pH (8.26 +£0.32) i
temperatura (21.1 £0.2°C) controlats. El pH de reacci6 es va ajustar diariament mitjangant
borbolleig de CO,. Una vegada assolides condicions enddgenes, es realitzava un assaig diari
en un segon diposit (reactor de mesura). Aquest assaig consistia en afegir amoni i bicarbonat
((NH4)2SO4 + NaHCOj; amb una relaciéo molar N:C = 1:2 i pH = 8.00) a un volum de fangs
extret del reactor de mort (0.2 1). En el reactor de mesura també s’addicionava azida de sodi
per tal d’inhibir la nitrataci6. La concentracié inicial d’amoni es fixava en uns 50 mg N 1™,
Amb una freqiiencia de 0.75 hores es prenia una mostra del reactor de mesura (durada total
assaig 1.50 hores) amb el propodsit d’analitzar els nitrits. En el moment del primer mostreig
també es prenia una mostra del reactor de mort i es mesuraven els nitrats. El valor final de
bso s’expressa respecte a una temperatura de referéncia de 20°C d’acord amb la llei
d’Arhenius (6r = 1.092).

La primera etapa de calcul en ’estimacid de b,ur €és la quantificacidé del contingut inicial

d’organismes heterotrofs (Xzo) en el reactor de mort, mitjangant ajust de la Eq. 3.32 a la
evolucio observada de nitrats. La lisi d’aquests organismes comporta un alliberament de
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nitrogen organic al medi que sera mineralitzat a amoni i finalment oxidat a nitrat, provocant
un augment en el valor de Syos;.

SNO3(;) =Snoz0 t [iNBM '(1 —f ) X0 '(1 —e ! )] (Eq. 3.32)

En el reactor de mesura, la velocitat de produccid de Syoz (N2PR, Nitrite Production Rate)
esta directament relacionada amb la poblacid activa d’organismes oxidants de I’amoni (X40)
present en el reactor de mort (Eq. 3.33-3.35). Per a cada assaig en el reactor de mesura, el
valor de NM>PR s’estimara a partir del pendent de la linea de regressio resultant d’ajustar les
mesures (Syo2 vs. f) a una recta.

N,PR = M —Hao X,i0= Hao0 |:XAO,O ce a0t 4 Yz407k2 . (e_kd 1 _ g bt )j| (Eq. 3.33)
d Y40 Y40 byo—ky
ky ziNBM'(l_fE)'kd'XH,O (Eq.3.34)
X k b, -t k —k,t
N,PR = 14, K 400 72 J-e oty 2 el (Eq. 3.35)
Yio bio—ky byo—kq

Donat que dins el reactor de mort, X o disminueix amb el temps també ho fara N,PR.
L’evolucié temporal d’aquesta darrera variable es podra llavors ajustar a la Eq. 3.35 (SPSS
11.0.1 de SPSS Inc., USA) per tal d’estimar el valor de b0 1 X40,0/Y40. Per procedir segons
aquest protocol cal coneixer també el valor de 140-b40, estimat segons es detalla préviament.

Transferencia liquid-gas

* Coeficient de transferéncia de I'oxigen (K a,, )

El métode utilitzat per a la determinacié de la K;a de 1’oxigen es basa en la interrupci6 de
I’aeraci6 del reactor biologic quan aquest opera en condicions endogenes (Suescun, 2000), tal
i com mostra la Figura 3.19. Segons I’equacié Eq. 3.36, la velocitat de consum d’oxigen
observada una vegada aturada 1’aeraci6 es correspondra amb el valor de OUR.,s. So; es
correspon amb la concentracié de OD dins el reactor mentre que Sp, representa la
concentracié de OD en condicions de saturacio.

dt

— Kyap, (S5, - S5, )~ OUR,., (Eq. 3.36)

En quant al valor de K;a de I’oxigen, aquest s’obtindra per ajust de les dades experimentals a
I’expressio discreta resultant d’integrar I’anterior equaciod diferencial (Eq. 3.37).

-K;ap, At K a,, -At * en
So,p=¢ " So, )t (l‘e o )'[Soz - dj (Eq. 3.37)

Aquesta equacio equival a la d’una recta (Eq. 3.38), de tal forma que el valor de K;ap; (d7)
es pot estimar d’acord amb la Eq. 3.39, on At esta expressat en segons.
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So,() =M So, (.t (Eq. 3.38)
—864
Kap, = 8Ztoo-ln(m) (Eq. 3.39)

Per tal de realitzar 1’analisi de séries temporals de Sp,, s’ha utilitzat un software estadistic
(SPSS 11.0.1 de SPSS Inc., USA) i1 el model autoregressiu integrat de mitjana mobil ARIMA
(AutoRegressive Integrated Moving Average). D’acord amb les condicions descrites, s’ha
considerat un ordre d’autoregressio 1, un grau de diferenciaci6 igual a 0 i un ordre de mesura
mobil també 0. Aquesta analisi ha permés estimar el valor dels parametres m 1 n per a
cadascuna de les séries temporals disponibles.

No aire ' Aire -
2 ‘ ‘ ‘ ‘ |
0 15 30 45 60 75
Temps (min)

Figura 3.19. Assaig per a la determinaci6 de la K, mitjangant parada de I’aeracio.

El valor d’aquests parametres en les condicions de procés es comparara amb els valors
calculats amb el reactor ple d’aigua desionitzada (Mines 1 Sherrard, 1987), segons parametres
a1 fdefinits en les equacions Eq. 3.40-3.41.

K ap, procés
= (Eq. 3.40)

K, ap, aigua

- SZ*Z procés (Eq. 3.41)
So, aigua

La determinacié de la K;ap, en aigua consisteix en eliminar tot 1’oxigen dissolt present
inicialment en el medi mitjancant sulfit de sodi, utilitzant sulfat de cobalt com a catalitzador
(Ramalho, 1991), seguit d’un aireig fins assolir la saturacid. Les dades obtingudes van
ajustar-se a un model exponencial (Stenstrom, 1978) segons mostra 1’equacido Eq. 3.42
mitjangant un software estadistic especific (SPSS 11.0.1 de SPSS Inc., USA), on Sp,’
representa la concentraci6 inicial d’oxigen dissolt dins el reactor.

* " —K,ap, - Eq. 3.42
So,t) = So, ~(So, =S5,)-¢ " (Ea.3.42)

En totes dos tipologies d’assajos, el volum de treball del reactor s’ha fixat en 20 litres,
determinant-se el valor de K ap; per a diferents pressions de subministrament.
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3.5.6. Métodes d’estimacio de parametres estequiometrics

= Coeficient de conversio per als organismes heterotrofs en condicions aerobies (Y, )

El coeficient Yy relaciona la quantitat de biomassa heterotrofa formada en condicions
aerdbies amb la quantitat de substrat organic consumit, i per tant, afecta a I’estimacio de la
produccid de fangs i els requeriments d’oxigen d’un sistema de tractament (Vanrolleghem et
al., 1999). A més, d’acord amb els estudis d’identificabilitat estructural realitzats per Dochain
et al. (1995) o Insel et al. (2003), el valor d’aquest coeficient influira en la determinacio
d’altres parametres del model.

Per tal d’estimar el valor d’aquest coeficient s’ha utilitzat el métode proposat per Dircks et al.
(1999). Com a substrat s’ha utilitzat una solucié d’AGV amb un contingut en acids acetic,
propionic, butiric i1 valeéric similar al de la FLP. La DQO d’aquesta soluci6 era, per tant,
totalment biodegradable. L’addici6 seqiiencial de diferents quantitats d’aquest substrat a uns
fangs endogens permet obtenir parelles de valors del tipus: substrat degradat, consum
d’oxigen. La representacio grafica d’aquests punts pot ajustar-se a una recta, el pendent de la
qual es correspon amb el factor (1-Yz). Aquest recta caldra que passi pel punt (0,0).

En aquest experiment es van realitzar un total de 1+3 addicions de substrat al diposit
d’aeracid, equivalents a concentracions inicials de DQO dins el respirometre de (30), 30, 50 i
70 mg 1", La primera addicio pretén afavorir ’adaptacio de la biomassa a les condicions
experimentals (veure Vanrolleghem et al.,, 1998). Per tal d’inhibir 1’activitat dels
microorganismes nitrificants s’afegia ATU als fangs. El respirometre s’ha operat d’acord amb
una seqiiencia E1/E2/E3 de 40/50/50 segons.

= Factor reductor del coeficient de conversio per als organismes heterotrofs en condicions
anoxiques (nyy )

La quantitat de substrat organic facilment biodegradable (Ss) aportada a uns fangs endogens
es pot estimar d’acord amb 1’equacid Eq. 3.43, segons si les condicions del medi son aerobies
o bé anoxiques (Muller et al., 2004). Aixi doncs, coneguda Ssy, el factor reductor de Yz en
condicions anoxiques es pot quantificar segons la Eq. 3.44.

i
SS,O — .[0 OURex’I d =286 (N3URmax - N3URend)' At (Eq 343)
1-Yy, 1= (Y - 17y2r)
1-2.86- (N3URmax - N3URend)' At

S50 (Eq. 3.44)

Myu = Y,

Aquest assaig es va realitzar en el propi reactor SBR, substituint el cabal d’aire per un de N».
Inicialment, s’addicionava una solucié de KNOs a uns fangs endogens per tal d’aconseguir
una concentracié d’uns 80 mg N-NO;™ 1", Durant la primera hora d’experiment es prenia una
mostra cada 15 minuts per tal de mesurar la velocitat de consum de nitrat (N3UR) equivalent a
la respiraci6 endogena de la biomassa (N;UR,,,). Per tal de quantificar correctament aquest
parametre resulta necessari corregir el seu valor d’acord amb ’acumulacié de nitrits (S6zen i
Orhon, 1999). A continuacié s’addicionava un volum conegut de la mateixa solucié de AGV
que la utilitzada per determinar Yy (Sso ~ 150 mg DQO 1), mostrejant cada 15 minuts durant
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un maxim de 4 hores per tal de mesurar la velocitat maxima de consum de nitrat (N3;UR4y)
en I’interval de temps A¢. Les condicions ambientals de treball van ser T = 23.0 £0.2°C, pH =
8.3 +0.3 1 ORP =-100 £60 mV.

3.5.7. Analisi de sensibilitat

Es realitza una analisi de sensibilitat estatica, consistent en identificar la influéncia dels
parametres considerats en el model MONPURDIS en la seva resposta, mitjangant 1’avaluacié
d’una o varies funcions objectiu. Un altre possible tipus d’analisi de sensibilitat a realitzar
seria el dinamic (Marsili-Libelli et al., 2001), per bé que no es considera en aquesta tesi. El
proposit de I’analisi de sensibilitat sera doncs identificar aquells parametres i1 processos del
model amb major pes especific en el cas de simular el tractament de FLP en un SBR
mitjangant NDN. Aquesta informacid permetra orientar el disseny experimental per al
calibratge del model. Les funcions objectiu (FOb;) avaluades han estat deu (Taula 3.1).

A cadascun dels parametres cinétics/estequiometrics del model (p;) se li ha assignat un valor
per defecte d’acord amb la bibliografia consultada. Per contrastar la validesa d’aquest lot
inicial de valors, la resposta del model es va comparar amb dades historiques propies
generades durant el seguiment d’un cicle de tractament de FLP en un SBR a escala laboratori.
Les condicions d’operaci6 del sistema eren: CVyy, de 85 mg N It d'l, cicle de 24 hores amb
3 subcicles EM/ANOX/AER ideéntics 1 t,y0/t, igual a 0.45.

Partint d’unes condicions inicials estables, el model es va executar reiterades vegades tot
modificant el valor per defecte de cadascun dels parametres cinétics i estequiométrics Ap;
(£1% 1+20% de p;). L’amplitud de la modificaci6 introduida depen de la incertesa respecte el
valor del parametre. Es per aquest motiu que, el valor d’aquesta pertorbaci6 pot diferir forca
segons la font consultada (Melcer et al., 2003; Vavilin et al., 2003).

Per tal de minimitzar I’efecte de possibles transitoris, 1’avaluacio de les funcions objectiu es
va realitzar una vegada el temps de simulaci6 havia superat el TRH del reactor. La sensibilitat
del model a la modificacié6 d’un determinat parametre era llavors avaluada d’acord amb
I’equacio Eq. 3.45 (Dochain i Vanrolleghem, 2001).

P _FOb,(p, +4p,)-FOb,(p,)
" FOb,(p,) Ap,

i

-100 (Eq. 3.45)
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Taula 3.1. Funcions objectiu avaluades en ’analisi de sensibilitat.

Identif. Descripcio Formula
FOb, Eficiéncia eliminacié DQOjg (no inclou creixement biomassa) S+ TRH X
|- TRC "*°
SS,FLP+ XS,FLP
FOb, Eficiencia eliminacié N-mineral fase liquida - S at Svo2tSvos
SNH 4,FLP
FOb; Eficiéncia eliminacié N-NH," fase liquida - St 4
S NH, FLP
FOb, Precipitaci6 d’estruvita en un cicle (Pe > 0.5 mg N 1™) TRH J‘ Py, -de
SNH4,FLP
FObs  Consum d’O, en un cicle TRH - J' OUR - dt
SS,FLP + XS,FLP + 4 57SNH4,FL[’
FObg Emissié de NH; en un cicle (Exys > 0.5 mg N 1) TRH - J' Py, -dt
SNH4,FLP
FOb;  Emissi6 de N, en un cicle TRH J' Py -dt
NTK,FLP

FObyg Durada desnitrificacié 1a etapa anox. (Sypz + Syo; = 5.0 mg N l'l) dpy

FOby Durada nitritacié 1a etapa aer. (Syy, > 5.0 mg N ™) dyvos

FOb Durada nitrataci6 la etapa aer. (dyo; > 0.5 h, Syo2 > 0.5 mg N 1") dyos

Per tal de tipificar els resultats obtinguts, es van definir 3 possibles nivells d’afectacié (Taula
3.2). Es va considerar que el model era sensible a un determinat parametre si |0;;| > 5%. El
sentit de les fletxes fa referéncia al signe de &;; (4 positiu, ¥ negatiu). En la posterior etapa
de calibratge, sera aconsellable I’estimacio dels parametres amb una influéncia moderada en
la resposta del model. Per a nivells de sensibilitat superiors, la determinacié del parametre
sera obligatoria.

Taula 3.2. Sensibilitat del model a un determinat parametre.

Nivell Rang (%) Identificacid
Moderada 5<|0,<25 ro v

Alta 25<|8,/<75 Mo
Molt alta 75 < |0 AN 0 W

Seguint el metode anterior també s’ha avaluat la influéncia en les simulacions dels
parametres ambientals, els valors inicials de les diferents components i els factors de
conversio per a les equacions de conservacio.

La carrega amoniacal considerada per simular el comportament del reactor pot influir en els

resultats de 1’analisi de sensibilitat. Per avaluar la influéncia de carregues més elevades,
I’analisi es va repetir per a una CVygy de 125 mg N I'' d! mantenint el mateix cicle de
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tractament. Aquesta carrega amoniacal practicament coincidia amb la capacitat nitrificant
mesurada experimentalment durant el calibratge.

3.5.8. Métode numeric d’optimitzacié

= Calibratge MONPURDIS (capitol 4)

En gengéric, la resolucié d’un problema numeric d’optimitzaci6 implica el calcul d’un vector
resposta 6, (k= 1, 2,.., p) format per p elements, minimitzant una certa funcié objectiu F. Els
elements d’aquest vector es corresponen amb el joc de parametres del model, valors inicials,...
que es pretén estimar numericament.

En cas de desitjar ajustar la resposta del model a un conjunt de dades experimentals, s’ha
adoptat I’estimador OLS (Ordinary Least Squares) d’acord amb Dochain i Vanrolleghem
(2001). La funcio objectiu utilitzada es correspon doncs amb el sumatori dels quadrats de les
desviacions existents entre els valors predits i els valors mesurats per a les n observacions
disponibles (#; = t,,.., t,). Aquesta funcié engloba tota la informacié continguda en les
observacions 1 que no €s explicada ajustant el model a les dades experimentals. La variable
avaluada ha estat la OUR. Aixi doncs, la funcid objectiu F a minimitzar s’expressava d’acord
amb ’equacio Eq. 3.46, on OUR’ representa el valor predit pel model a temps ¢, 1 OUR’ el

valor mesurat en el mateix moment de temps.

, Eq. 3.46
F(6,)= 3 |oUrR! (6,)- OUR?| (Eq. 3.46)
i=1

= Estimacio parametres SHARON (capitol 5)

Si el valor de F' es divideix per la constant numeérica resultant de multiplicar el nombre
d’observacions i la varianga, s’obté una expressié equivalent al reciproc del coeficient de
determinacié multiple del model d’ajust, F” = (1-R°). Aixi doncs, F’ tendeix a zero pel millor
ajust possible. Minimitzar F~’ equival a maximitzar el valor de R’.

= Algorisme de Luus-Jaakola

Per tal de minimitzar el valor de la funcid objectiu (F o F”) es va utilitzar el métode aleatori
de cerca directa proposat per Luus i Jaakola (1973). Fixat I’interval de cerca, aquest algoritme
permet avaluar diferents punts continguts en ell elegits a I’atzar. Finalitzada una iteracio, la
regid de cerca és redueix un cert percentatge. Una nova iteracié comenga prenent com a
centre del nou interval el millor punt identificat en la iteraci6 prévia. En aquest treball, el
nombre de punts avaluats en cada iteraci6 es va fixar en 1000, el factor de contraccio del
interval de cerca en un 4% 1 el nimero de repeticions del procés de calcul, per tal d’avaluar la
bondat del métode, en 3 vegades. Una metodologia similar de treball va ser descrita per
Flotats et al. (2003).
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3.6. CONCLUSIONS

S’ha construit una unitat experimental a escala laboratori formada per un reactor tipus SBR,
que operava amb el proposit d’eliminar nitrogen de fracci6 liquida de purins de porc, 1 un
respirometre aerobi on s’han realitzat assajos respirometrics puntuals. L’adquisicié de dades,
monitoratge i control del sistema s’ha realitzat a través d’un ordinador, mitjangant programes
informatics propis concebuts amb aquest proposit. Oxigen dissolt, pH, temperatura 1 potencial
redox eren mesurats de forma continua dins el reactor. Les mateixes sondes podien també ser
utilitzades durant un assaig respirometric. En aquest cas, la sonda d’oxigen dissolt es
convertia en 1’element clau de mesura. Disposar d’un bon oximetre ¢és fonamental per tal
d’obtenir mesures acurades.

Aixi mateix, s’han definit els metodes analitics a utilitzar per a la caracteritzacio de substrats,
participat en la seva posada a punt, i també s’han establert protocols per al calcul de
parametres cinetics 1 estequiometrics durant el calibratge del model.

Finalment, s’ha definit un protocol per tal de realitzar 1’analisi de sensibilitat estatica del
model. El propdsit és poder identificar aquells parametres i processos amb major influéncia
en la seva resposta.
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4.1. OBJECTIUS

Realitzar una analisi de sensibilitat per tal d’identificar aquells parametres 1 processos amb
més influéncia en la resposta del model MONPURDIS en cas de simular el tractament de
fracci6 liquida de purins mitjangant nitrificacio-desnitrificacié en un reactor del tipus SBR.

Caracteritzar el substrat que s’utilitzara en els experiments de calibratge 1 validacio per tal de
quantificar components i factors de conversio. També, executar els experiments necessaris
per tal d’estimar el valor dels parametres cinétics/estequiometrics més significatius i1 calibrar
aixi el model.

Realitzar un estudi d’optimitzacio6 del cicle de tractament en el SBR en base al model calibrat
1 verificar experimentalment la bondat de les previsions.

4.2. ANALISI DE SENSIBILITAT

El proposit de 1’analisi de sensibilitat és identificar aquells parametres i processos del model
MONPURDIS amb major influéncia en la seva resposta en el cas de simular el tractament de
la fraccio liquida de purins en un reactor discontinu mitjancant nitrificacio-desnitrificacio.
Aquesta informaci6 permetra orientar el disseny experimental per al calibratge del model.

Les funcions objectiu relatives a la durada dels processos de desnitrificacié (FObg), nitritacid
(FODy) 1 nitratacio (FObjp) son les que més es veuen afectes per les pertorbacions introduides
durant I’analisi de sensibilitat. En contrapartida, les funcions objectiu referents a 1’eficiéncia
d’eliminacié de DQOg (FOb3) i la precipitacio d’estruvita (FOb,) son les que presenten una
menor afectacid. El vector resposta (FODb;, ..., FOby) obtingut durant 1’analisi utilitzant els
valors considerats per defecte és: 0.999, 0.987, 0.998, 0.000, 0.651, 0.001, 0.908, 0.445,
0.719 1 0.467. Les Taules 4.1-4.4 tnicament inclouen les funcions objectiu sensibles a la
pertorbacid introduida.

Existeix una gran dependéncia entre hidrolisi i desnitrificacid. Per a CVypus = 85 mg N 1" d”',
el model presenta una gran sensibilitat al valor dels parametres Ky 1 myox: (Taula 4.1). Els
resultats obtinguts també constaten la convenieéncia de considerar el procés d’hidrolisi
mitjangant una cinética de Contois quan es modelitza el tractament de fraccid liquida de
purins (FLP), en contraposicio amb els resultats presentats per Boursier et al. (2004; 2005).
Un augment raonable de carrega sembla no influir en la identificaci6 dels parametres amb
major influéncia en la resposta del model per bé que si podria canviar lleugerament el nivell
de sensibilitat, o les funcions objectiu afectades.

En quant als processos corresponents als organismes heterotrofs, els parametres cinétics z4 ,
TNoxas TINox.s 1 KOH2 afecten la durada de la desnitrificacio de forma moderada (Taula 4.1). by
pot també influir en la durada de la desnitrificacid (major significacidé que els anteriors
parametres), aixi com en la durada de la nitritacio i la nitrataci6, el consum d’oxigen i
I’emissid6 de N,. Per a una CVyps de 125 mg N 1! d'l, a més a més dels parametres
anteriorment mencionats, Kyos i Ks poden afectar a FObg per bé que 7nox. K&, i by es

converteixen en els parametres amb major influéncia sobre la velocitat de desnitrificacio.
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Taula 4.1. Resultats de I’analisi de sensibilitat per a parametres cinétics:

hidrolisi i organismes heterotrofs (85 m

N-NH," 1" d”' { 20°C).

Param. Valor Unitats Referéncia FObs FOb; FObg FOb, FOby,
20% +1% | +20% 1% | +20% +1% 20%  +19% | +20% +1%
K 3.00 d’ [1] - - - - WY VY - - - -
Mo,,  0.60 - [2] - - - S WY SN - - - -
K&, 0.20 mg 0, I [1] - - - - - - - - - -
Ky 0.10 gDQO g' DQO 2] - - - - P - - - - -
iy 6.00 d (1] - - - - 2Ad - - - - -
No,,  0.46 - [4] - - - - A 202 - - - - -
no,;  0.80 - [1] - - - - v - - - - -
K& 0.20 mg O, 1" (1] - - - - iV - - - - -
Ks 20.0 mg DQO I [1] - - - - - - - -
Kno, 012 mg NI [4] . . - - - - - -
Kno, 050 mg N[ [ - - - - - - - B
K 150 - [3] - - - - - - - -
b,, 0.40 d’ [2] NN NN - VO AN - VN -

Referéncies: [1] Henze et al. (1987), [2] Henze et al. (1995a), [3] Henze et al. (1995c¢), [4] Wiesmann (1994).
Funcions Objectiu (FOb;), j: 5 consum O, per cicle, 7 emissié N, per cicle, 8 durada desnitrificacio, 9 durada nitritacid, 10 durada nitratacid.

En les condicions d’operacid provades, tots els parametres cinétics corresponents als
organismes oxidants de I’amoni semblen afectar la funcié objectiu relativa a la velocitat de
nitritacid, a excepcio de les constants d’inhibicido per a HNO, i NHs. Especial importancia
tenen els parametres u,, , K4S, 1 bao (Taula 4.2). Aquest patr6d es repeteix en el cas dels

organismes oxidants del nitrit. Ara bé, en tots els tests realitzats es compleix que FOb;g <
FOby. Aixi doncs, no es preveu una acumulacié de nitrits dins el reactor i, per tant, que
I’etapa de nitrataci6 actui com a limitant.

Taula 4.2. Resultats de I’analisi de sensibilitat per a parametres cinétics:

organismes autotrofs (85 mg NH," I d”! i 20°C).

Param. Valor Unitats Referéncia FObg FObyg FObyg

£20% +1% | +20% *1% +20% +1%
Hao 0.77 d! [5] N N A N A N R N AN VN AR AN AN AN AN %
K& 030 mgO,I" [5] A~ - ANA - N -
KGR, 007 mgNTI' [ N0 2 I VZ VT ¥ N Y Y V2 Y LY Y7 S Y Y VR
KMQu, 931 mgNI! [] ; ; - ; ; ;
Kfvo, 020 mgNT' [2] - - - - - -
K 821 - [6] - - VI - N -
bao 0.05 d! [5] N - 2 S ¥ V7 7 S 7 Y Y7 & S ¥ Y
Hno 1.08 d! [5] - - - - NN N AN A AN
KQP 1.10 mgO,I" [5] - - - - AN -
KiNo, 3.010° mgNT' [4] - - - - M/ DN
KMy, 5.00 mgNT' [3] - - - - - -
KMo, 0.02 mgNT' [1] - - - - . .
Kig 821 - - - - - - - -
bno 0.05 d! [5] - - - - AN AN

Referéncies: [1] Carrera (2001)", [2] Hellinga et al. (1998), [3] Marsili-Libelli et al. (2001),
[4] Wett i Rauch (2003), [5] Wiesmann (1994), [6] Van Hulle et al. (2004).
Funcions Objectiu (FOby), j: 8 durada desnitrificacio, 9 durada nitritacio, 10 durada nitratacio.

*Valor calculat a pH 8.25 1 20°C.
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De forma general, els processos de precipitacid no afecten significativament la resposta del
model (Taula 4.3) en les condicions testades. Només 1’augment del pH dins el reactor lligat a
situacions com, per exemple, una variacio en la composicid del substrat, sembla afavorir
aquests fenomens. Aixi doncs, la inclusié de processos de precipitacido en el model resulta
interessant en previsido de futures aplicacions com podrien ser la simulaci6 del tractament
d’efluents digerits anaerobiament o bé la recuperacio de nutrients mitjancant cristal-litzacio.

Taula 4.3. Resultats de ’analisi de sensibilitat per a parametres cinétics:
precipitacio i transferéncia (85 mg N I d”' i 20°C).

Parametre Valor Unitats Referéncia FObg FOby FOby,
+20% *1% |[+20% +1% |+20% 1%

T

Kpre caL 0 d (1] B B . . ° -
-1

Kpre mac 0 d (1] B B ) . . °
-1

Kpre Fca 330 d (1] B - B B B -
-1

Kpre EsT 3000 d (1] ) B j ) ) }

K 8o, er 450 dT - A - ey - s -

K\ 8o, anoe 45 d! - - - VIV - - -

Referéncies: [1] Musvoto et al. (2000).
Funcions Objectiu (FOb), j: 8 durada desnitrificacio, 9 durada nitritacié, 10 durada nitratacio.

El coeficient de transferéncia liquid-gas considerat per a I’oxigen en condicions aerdbies
permet que 1’aeracid no esdevingui un limitant durant la simulacié del tractament. Tal i com
mostra la Taula 4.3, la variaci6 del seu valor afectaria les funcions objectiu relacionades amb
la durada dels diferents processos (FObg, FObg i FODbjg). Un augment en la carrega
nitrogenada podria provocar un canvi en aquesta situacio, fent que el sistema treballés en
condicions de sobrecarrega (Figura 4.1). Aixi doncs, coneixer el valor de K ap; es perfila
com una informacié imprescindible per a la correcta optimitzaci6é d’un sistema de NDN.

——pH ——OD

86 4 ——NH4 ——NO2 —— NO3
8.2 4 L3
a i
T 78/ L2 0 z
o o
£ €
7.0 t T T 0
0 24 48 72 96
—— Emis. NH3 cicle Emis. N2 cicle Pre. N-MgNH4PO4 cicle
6 —m T 240 8
bl ~ 6
= 44 + 160 z o
I it o
Z Z T
z 2 N
o 1 o =
E 80 2 z
2 1
(=]
ES
0 t t 1 0 0
0 24 48 72 96 0 24 48 72 96

Temps (h) Temps (h)

Figura 4.1. Simulaci6é d’un procés de nitrificacio-desnitrificacié de FLP en un SBR exposat a sobrecarrega.

En quant als parametres estequiometrics, el model presenta un nivell de sensibilitat molt alt al
coeficient de conversio dels organismes heterotrofs en condicions aerdbies (Yy) aixi com el
seu factor reductor per a condicions anoxiques (Taula 4.4). La seva determinacio
experimental sera doncs imprescindible per a un correcte calibratge. A la vista dels resultats
obtinguts, variacions en el valor dels coeficients de conversid dels organismes autotrofs (Yao 1
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Yno) semblen no afectar de forma tan decisiva com en el cas dels organismes heterotrofs les
funcions objectius definides.

Com era d’esperar, s’ha comprovat que la composicid del substrat influéncia de forma
decisiva la resposta del model. Les components amb major capacitat d’influéncia en les
funcions objectiu definides son Scy, Ss, SnHa, Sz, 1 Xs. El model també es mostra molt sensible
al valor del pH, fet que justifica la seva inclusié com a variable dinamica. Finalment, Spos pot
influir en la resposta, perd0 amb un menor grau d’impacte que les anteriors components. A
nivell il-lustratiu, I’analisi de sensibilitat mostra com un augment del 20% del pH de la FLP
comporta un augment de dos unitats en el pH del medi (pH inicial dins reactor: 7.25). Alhora,
aquesta pertorbacio provoca una reduccio6 en I’eficiéncia d’eliminacid del nitrogen mineral de
I’ordre del 25% (FOb, = 0.731). El que més crida I’atencié d’aquest exemple, pero, és la
forma molecular en queé el nitrogen és transferit a I’atmosfera (FObs = 0.962). La conclusio
¢s clara, a valors elevats de pH en el reactor biologic, les pérdues de nitrogen per
volatilitzacié d’amoniac poden convertir-se en un fenomen important.

Els factors de conversio per a les equacions de conservacid dels elements C, N i P també
poden influir de forma notoria en el resultat de les simulacions. En les condicions definides,
el model es mostra especialment sensible als factors inxs, Ipss, Ipxs 1 Ipgm. Disposar d’un
material organic ric en Ny, comporta 1’alliberament progressiu de nitrogen amoniacal al medi
per hidrolisi del primer, i aquest fet influencia el valor de les funcions objectiu relatives al
consum d’oxigen (FODbs), la quantitat de nitrogen desnitrificat (FOb;) o la durada de la
desnitrificacié (FObg). En el cas del fosfor, el seu principal efecte és la influéncia en el valor
de pH del medi, parametre del que depenen les cinetiques de reaccio.

Taula 4.4. Resultats de I’analisi sensibilitat per als coeficients estequiométrics (85 mg N I d”! i 20°C).

Param. Valor Unitats Ref. FOb, FObs FOb; FObg FObyg FObyo
+20%  +1% | #20%  +1% | £20% *1% | +20% +1% +20% +1% +20% *1%
fs 000 gDQO g' DQO 2] - - - - - - - - - -
Yu 063 gDQOg'DQO  [2] - S WY R | VG U [ A AN | WU A | MY A
v, 0.90 - [] Vi B 7 7 BN N VN P VY N2 Y ¥ NI Y VY2 ¥ P NI V¥ VO N /N 22 Y N VP VR
fu w010 gDQOg'DQO  [2] - Sl e - - PV - i - -
Yo 021 gDQOg'N-NH,” [3] - - - - - - v
Yo 003 gDQOg'N-NO,y [2,[3]] - - - - - - - . - - Al
fu A 010 ¢DQOg' DQO 2] Al

Referéncies: [1] Boursier et al. (2004), [2] Henze et al. (1995a), [3] Wiesmann (1994).
Funcions Objectiu (FOby), j: 2 eliminacié N-mineral, 5 emissi6 O, per cicle, 7 emissio N, per cicle, 8 durada desnitrificacio, 9 durada
nitritacio, 10 durada nitratacio.

Els parametres ambientals també presenten gran capacitat d’influéncia. El model es mostra
molt sensible a la temperatura i el pH del medi. D’acord amb la funcié de temperatura
considerada en el model (Zwietering et al., 1991), I’activitat biologica varia exponencialment
davant un canvi d’aquest parametre. Allunyar-se del valor de pH optim per al creixement dels
microorganismes implica una disminucié de les taxes de reacci6. També la pressio de treball 1
la composicido de Dl’aire introduit en el sistema afecten intensament les simulacions. Un
sistema capag de treballar a una pressio superior a I’atmosferica, per exemple gracies a la
pressio de la columna hidrostatica, permet majors carregues de N-NH4 doncs habilita
reduccions en la durada dels processos aerobis. La justificacié d’aquesta darrera afirmacid
podem trobar-la en la llei de Henry (S5 =He, - P, - X, ).

A la vista dels resultats obtinguts en 1’analisi de sensibilitat i d’acord amb els estudis
d’identificabilitat estructural realitzats per Dochain et al. (1995) o Insel et al. (2003), els
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parametres cinetics/estequiometrics del model que s’estimaran de manera especifica durant el
calibratge son:

- Hidrolisi: K, Ky, o,
. \ . H

- Organismes heterotrofs: y,, , o, » Ko, » Kss By iy . fy w
5 A . AO

- Organismes autotrofs: u,o, Ky, » bag

- Transferencia liquid-gas: K, a, ..., K 8 a0
A més del valor d’aquests parametres, durant I’etapa de calibratge també es determinara el
valor de les constants de les funcions de temperatura implementades, el pH optim per a
I’activitat de la biomassa, la composicid de la FLP d’acord amb les components del model 1

el valor dels factors de conservacio per al C, N i P.

4.3. CARACTERITZACIO DEL SUBSTRAT

La composicio dels purins és molt variable 1 depén de nombrosos factors: especie animal,
estat fisiologic, sistema de maneig, gesti6 de I’aigua, sistema de neteja, eépoca de 1’any, etc.
La composicio de la fraccio liquida d’aquests purins dependra, a més a més, del sistema de
separaci6 utilitzat. En I’explotaci6é ramadera on es va prendre el substrat, Magri et al. (2007)
van realitzar un seguiment de la composici6 dels purins i la seva fracci6 liquida durant 1 mes,
detectant importants fluctuacions en la seva composicié (per exemple, en el cas de la FLP,
50% DQOr i 30% Nrx).

La FLP utilitzada com a substrat en aquest treball €s for¢a concentrada, i1 es pot equiparar a la
utilitzada per autors com Fernandes (1994), Andreottola et al. (1997), Magri i Flotats (2000),
Choi i Eum (2002) o Boursier et al. (2005) en estudis per a I’climinacié de nitrogen
mitjancant NDN. Altres autors (Wun-Jern, 1987; Lo et al., 1991; Lee et al., 1997; Su et al.,
1997; Zhang et al., 2006; etc.), en canvi, treballen amb FLP molt més diluida.

Solids

El contingut en solids totals de la FLP s’ha xifrat en 24.9 +0.6 g ST kg™, un 61% dels quals
es corresponen amb solids volatils (Taula 4.5). La tecnologia utilitzada a peu de granja per tal
de realitzar la separaci6 de les fases solida i liquida dels purins (filtre premsa) de ben segur ha
influit en el valor d’aquest parametre (Mgller et al., 2000; Ford i Fleming, 2002). En quan als

solids suspesos, aquests son majoritaris respecte als dissolts, 1 es van quantificar en un 71%
del total.

Taula 4.5. Contingut en solids de la FLP (g I').
Parametre  Mitjana Desviacié Fraccié ST Repeticions

ST 249 0.6 1.00 8
SV 15.3 0.2 0.61 8
SST 17.7 1.4 0.71 6
SSv 13.0 0.7 0.52 6
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pH i conductivitat eléctrica

El valor del pH de la FLP era lleugerament basic, amb un valor mig de 8.01 +0.13 (Taula 4.6).

L’alcalinitat parcial (AP) és una mesura estimativa de ’alcalinitat deguda a 1’16 bicarbonat
contingut en els purins. L’alcalinitat total (AT) inclou, a més a més, ’efecte d’altres especies
quimiques que també donen capacitat tampo al residu, com per exemple els acids grassos
volatils. AP 1 AT s’expressen en unitats de carbonat calcic (CaCOs). El valor de AT s’ha
quantificat en 10446 + 192 mg CaCO; I, amb una ra6 d’alcalinitats (RA = 1 - AP/AT) igual
a 0.44. En quant al contingut en carboni inorganic del substrat, aquest s’ha xifrat en 822 + 14
mg C I"' (1 mol CI/2.7 mol N-NH,").

Finalment, elevats valors han estat mesurats per a la conductivitat eléctrica (CE = 18.18
+0.41 dS m™), indicatius d’una elevada concentracié d’ions en la FLP.

Taula 4.6. pH, conductivitat eléctrica, alcalinitat i carboni inorganic de la FLP.

Parametre Unitats Mitjana Desviaci6  Repeticions
pH - 8.01 0.13 6

CE dS m™ 18.18 0.41 5

AT mg CaCO; 1! 10446 192 6

AP mg CaCO; 1! 5842 320

CI mg C 1! 822 14 3

Materia organica

Tal i com es detalla a la Taula 4.7, el contingut total en AGV (acétic, propionic, butiric i
valéric) de la FLP es xifra en 5234 +318 mg I"', essent ’acid acétic la forma majoritaria
(73%). En termes de DQO, el contingut en AGV equival a 6432 +361 mg O, 1. Aquest
contingut en acids contrasta amb el valor de Ss, estimat mitjancant respirometria en 3246
+131 mg O, I"' (Taula 4.8, Figura 4.2).

Taula 4.7. AGV (mg ') continguts en la FLP (9 repeticions).

Acid Mitjana Desviaci6  Fraccio AGVy
Acétic 3832 338 0.73
Propionic 856 56 0.16
Butiric 292 55 0.06
Valéric 254 62 0.05
AGVrt 5234 318 1.00

Segons Henze (1992), Ss inclou els compostos organics de baix pes molecular i1 rapidament
biodegradables, entre ells els AGV. Aquesta definici6 pot orientar la determinacié de Ss vers
la utilitzacié de métodes fisicoquimics en lloc de biologics (Wentzel et al., 1999; Spérandio i
Paul, 2000). En aquest sentit, Henze et al. (1995a, b) constaten que la DQO determinada
previ filtratge (¢porus > 0.45 pum) d’un determinat substrat no es correspon sempre amb la
suma dels components organics solubles considerats a nivell de model (DQOs > S + Ss). Part
de la matéria organica col-loidal, tot i la conveniéncia d’incloure-la en Xs, pot travessar el

filtre utilitzat per al condicionament de la mostra. A major mida de porus, major sera també¢ la
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quantitat de material col-loidal que el travessa. Per tal d’aconseguir minimitzar aquesta
fraccid Roeleveld i van Loosdrecht (2002), en el seu protocol de calibratge, proposen
determinar Sg a partir de mostra filtrada a través d’'una membrana amb diametre de porus
suficientment petit (Pporus = 0.10 pm). També s han descrit pretractaments de mostra basats en
la floculacio prévia al filtratge (Mamais et al., 1993). La influéncia del filtrat en la
determinaci6 de la DQOs sera avaluat més endavant, en aquest mateix apartat.

Taula 4.8. Resultats de ’assaig respirométric per a la determinacio de Ss en FLP.
Rep- SO/XO (g DQOB g-l SSV) oC (mg O2 Il) Vreaccié (ml) Vmostra (ml) SS (mg |1)

1 0.16 82.60 2152 150 3386
2 0.10 30.36 2045 55 3225
3 0.10 10.20 2895 27 3126
Mitjana 3246
Desviacio 131

La utilitzacio de tecniques analitiques per al calcul de Ss en la FLP pot no ser adequat a
efectes de modelitzaci6. Quantificar analiticament la fraccid organica soluble biodegradable
no ¢s el mateix que estimar la fraccid organica soluble biodegradable que donara una certa
resposta d’acord a un model matematic (Dircks et al., 1999). Aquest fet justifica que, en
aquest treball, la separacio entre Sg i Xs del substrat es basi en velocitats de biodegradacié i no
en caracteristiques fisicoquimiques. D’acord amb Ubay-Cokgor et al. (1998), a priori, no
serien d’esperar diferéncies importants en el valor de Ss si la seva determinaci6 fos basada en
valors de NUR -Nitrate Uptake Rate- en lloc de OUR -Oxygen Uptake Rate-. En sistemes
discontinus com [’estudiat, és d’esperar que la biomassa heterotrofa presenti certa capacitat
per tal d’emmagatzemar substrats organics, donada la continua alternanga de condicions de
fam 1 sacietat. Aquesta caracteristica suposa un avantatge competitiu per a la biomassa.
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Figura 4.2. Assaig respirométric per a la determinaci6 de Ss en FLP (Rep. 2).

Aixi doncs, d’acord amb els resultats obtinguts mitjangant respirometria, Ss inclou, com a
maxim, el 50% dels AGV continguts en la FLP. Aquest percentatge podria, fins i tot, veure’s
reduit en cas de considerar altres molécules organiques solubles contingudes en el substrat.
Beccari et al. (2002) observen un comportament similar treballant amb acid acétic com a
substrat. En el tractament de purins, aquesta situacid també havia estat observada per
Boursier et al. (2005). Segons postulen aquests autors, la fraccio de AGV no inclosa en Sg
seria presumiblement emmagatzemada dins les cél-lules bacterianes en forma de polimers,
com el PHB (polihidroxibutirat). Degut a que¢ la velocitat de biodegradacido d’aquesta
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macromolécula és més baixa que la de Ss, el PHB quedaria inclos en la component Xs.
Sorprén perd que aquest efecte no s’hagi observat amb tanta claredat en el cas de
I’experiment per a la determinaci6é de Yy (Apartat 4.4.3), per al que s’utilitzava un substrat
sintetic amb un contingut en AGV similar al de la FLP. Fenomens d’adsorcié podrien
justificar-ho (Dircks et al., 1999; Novak et al., 1995).

La relacid So/Xo d’un assaig respirométric governa els resultats que se’n deriven (Chudoba et
al., 1992; Spanjers i Vanrolleghem, 1995; Spérandio i Paul, 2000). Per a la determinaci6 de
Ss, el valor optim d’aquest quocient depen del tipus de substrat i biomassa, i cal determinar-lo
experimentalment en cada cas d’acord amb ¢l métode de prova i error (Ekama et al., 1986).
Interessa treballar amb valors suficientment baixos per tal de poder negligir el creixement de
la biomassa (Chudoba et al., 1992; Kappeler i Gujer, 1992). En les respirometries practicades,
el valor del rati So/X, ha variat entre 0.101 0.16 g DQOg g™ SSV. El valor d’aquest quocient
dins el reactor SBR depén de la carrega aplicada. Per a una CVyns de 100 mg N I d' i 3
subcicles diaris és aproximadament 0.02 g DQOg g' SSV. En els assajos per a la
determinacio de Yy descrits més endavant, So/X, va ésser de 0.03-0.08 g DQOg g'1 SSV.

Per bé que s’accepten com a valids els resultats obtinguts, seria interessant estudiar amb
major detall I’efecte del rati So/Xy en la caracteritzacio respirométrica de Sg continguda en
FLP. Aixi mateix, tal i com apuntava Boursier et al. (2005), també resultaria d’interés
estudiar la influéncia de condicions anoxiques durant la desnitrificacid en el procés
d’emmagatzematge de biopolimers 1 la seva velocitat de degradacid. Finalment, també caldria
avaluar la conveniéncia de modelitzar la degradaci6 de Ss considerant I’emmagatzematge del
substrat organic previ a la degradacid, com en el cas del ASM3 (Gujer et al., 1999), o bé
considerant tots dos fendomens (emmagatzematge i1 degradacié) de forma simultania
(Guisasola et al., 2005).

Mitjangant un altre tipus d’experiment respirometric (alta relacido Sy/Xy), la fraccid de
biomassa heterotrofa activa continguda en la FLP s’ha estimat en 90 +87 mg DQO I"' (Taula
4.9), un valor practicament negligible si es compara amb la DQOg (< 1%). Aquest valor es
forga similar al reportat per Andreottola et al. (1997) també en FLP (65 mg DQO 1. En un
futur, seria interessant avaluar 1’efecte de les condicions d’emmagatzematge del substrat
(congelacio, nevera, ambient,..) en el valor d’aquesta component.

Taula 4.9. Resultats de I’assaig respirométric per a la determinacioé de X, en FLP.

Repetici6 m n R? (0D Xy (mg 1)
1 0.1233 0.3421 0.971 3.13 43
2 0.1130 0.6485 0.981 2.88 36
3 0.0844 2.1370 0.980 2.20 190
Mitjana 90
Desviaci6 87

Aquest assaig ha estat possible a partir de 1’aeraci6 directa de la FLP. Segons mostra la
Figura 4.3, durant les primeres hores d’experiment, s’observa una disminuci6 no esperada en
el valor de la OUR. Vollertsen i1 Hvitved-Jacobsen (1998) registren un comportament similar
de la OUR en els seus experiments d’aeracid de sediments i1 ho justifiquen per 1’oxidacio de
substancies inorganiques reduides.

En el tractament d’aigiies residuals urbanes, el contingut en Xy del substrat sovint es
considera negligible (Henze et al., 1995b). En aquest context, els esmentats autors afirmen
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que la inclusio de Xy en Xs no afecta a les simulacions de forma significativa. Si ho podria fer
en D’estimaci6 del valor de Yy en cas de treballar amb aigiies “reals”. Roeleveld 1 van
Loosdrecht (2002), també en el camp de les aigiies residuals, justifiquen 1’assumpci6 de que
el contingut en biomassa del substrat és negligible basant-se en que la diversitat existent en
un sistema de fangs activats és fruit de la seleccid i no de la inoculacid. La velocitat maxima
de creixement () estimada en aquests experiments respiromeétrics no €s necessariament
representativa, donat que les condicions experimentals han estat diferents a les habituals de
procés (Novak et al., 1994; Spérandio i Paul, 2000). D’acord amb els resultats obtinguts i la
posterior discussio, seria factible negligir el contingut en biomassa heterotrofa de la FLP a
efectes de simulacio.
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Figura 4.3. Assaig respirométric per a la determinacié de Xy en FLP (Rep. 2).

La quantificacié de Xs s’ha realitzat per diferéncia entre DQOg, Ss 1 Xu, essent la fraccio
biodegradable majoritaria (75%). La quantitat de matéria organica biodegradable continguda
en la FLP s’ha estimat en 13367 487 mg O, I". El valor de les constants caracteristiques de
la corba de 1la DBO (Figura 4.4) s’han ajustat en Kpgo = 0.45 d'i DBOt=11362 mg O, I

Un 88% de la DBOr ha estat oxidada durant els primers 5 dies d’assaig (DBOs). Sorpren la
baixa relaci6 DQOg/DQOr (44%), indicativa d’una baixa biodegradabilitat del substrat.
Aquest fet es tradueix en un elevat valor de X;. En futurs experiments, seria interessant
estudiar la relacid existent entre la relaci6 DQOg/DQOr i1 I’edat dels purins (temps
d’emmagatzematge en la propia granja des de que van ser generats).
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Figura 4.4. Corba per a la determinacio de la DQOg.

Finalment, la relacié DQOs/DQOr de la FLP depén clarament del diametre de porus del filtre
utilitzat per condicionar la mostra. El valor de Sg determinat en base a respirometria tan sols
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representa el 42% de la DQOs a 0.1 pm. La Taula 4.10 mostra una sintesi dels valors
comentats en aquest apartat.

Taula 4.10. Fraccionament de la DQO (mg O, I'") continguda en la FLP.

Parametre Métode Mitjana Desviacié Fraccio DQO; Repeticions

DQOr¢ oxidacié amb dicromat 30072 672 1.00 5

DQOg mesura DBO 13367 487 0.44 2

DQOg filtrat previ a 8.00 um (sense cendres) 11384 318 0.38 3
filtrat previ (fibra vidre) 8671 250 0.29 3
filtrat previ a 0.45 um (acetat cel-lulosa) 8008 251 0.27 4
filtrat previ a 0.10 um (nilo) 7695 166 0.26 5
estimat a partir AGV (cromatografia) 6432 361 0.21 9

DBO total 11362 414 0.38 2
a5 dies 10050 530 0.33 2

S 0.9DQOs efluent, filtrat a 0.10 pm (nild) 412 41 0.01 6

Ss respirometria 3246 131 0.11

Xu respirometria 90 87 0.00 3

Xs DQOg - Ss - Xy 10031 0.33

Xi DQOr - S; - Ss - Xy - Xs 16293 0.54

Nitrogen

El contingut mig en Nk de la FLP s’ha mesurat en 3434 £161 mg N I'', un 75% del qual es
troba en forma amoniacal (Taula 4.11). Aquesta concentracié tan elevada de nitrogen
converteix la FLP en un residu amb elevats requeriments d’oxigen i matéria organica
biodegradable per tal de poder aconseguir 1’eliminacié de nitrogen mitjangant NDN. S’ha
corroborat analiticament que la FLP no conté formes oxidades de nitrogen (nitrits 1 nitrats).

Taula 4.11. Contingut en nitrogen (mg N I"") de la FLP.
Mitjana Desviaci6  Fraccid Ntk Repeticions

Ntg 3434 161 1.00 8
Ns 2714 226 0.79 4
N-NH, 2590 107 0.75 8

La relacio DQO1/N1k sovint ha estat considerada com a factor clau per tal de poder avaluar el
potencial de desnitrificacié d’una FLP, essent recomanables valors superiors a 6.0 g O, g' N
(Choi 1 Eum, 2002; Eum i Choi, 2002). En el present treball, aquest quocient ha pres un valor
igual a 8.8 g O, g' N. Més realista perd sembla avaluar aquest potencial en termes de
DBO1/N-NHy, tal i com proposen Boursier et al. (2005), o bé en termes de DQOg/Nyitificable
(a més a més del nitrogen amoniacal també inclou la fraccid6 de nitrogen organic
potencialment nitrificable). En aquest treball, el valor d’aquests factors s’ha estimat
aproximadament en 4.5 g O, g N, valor lleugerament inferior al llindar proposat per autors
com Randall et al. (1992) o Henze et al. (1995c) per tal d’aconseguir una completa
desnitrificaci6 en base a la matéria organica biodegradable continguda en el propi substrat. A
nivell estequiométric 1 sense incloure les necessitats de matéria organica biodegradable per a
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la sintesi cellular, els requeriments de la desnitrificacié via nitrat sén 2.86 g O, g N-NO;
(1.71 g O, g N-NO; si la desnitrificacio és realitza via nitrit).

Una altra relacié interessant en la caracteritzacié de la FLP ¢és el quocient entre el carboni
inorganic i el nitrogen amoniacal. En el present estudi ha pres un valor de 0.32 g C g N.

Fosfor i metalls

El contingut en fosfor total de la FLP s’ha mesurat en 722 +44 mg P I"' (Taula 4.12). La
major part d’aquest fosfor es troba en forma particulada (89%), essent la fraccié organica
soluble molt minoritaria (1%). La quantitat de fosfor reactiu soluble en forma d’ortofosfats
s’ha mesurat en 75 £12 mg P I'". A la vista d’aquests resultats, el contingut en fosfor de la
FLP esta molt lligat al seu contingut en matéria particulada, i per tant, d’acord amb treballs
com els de Mgller et al. (2000), a I’eficiéncia de separaciéo en termes de ST de I’equip
mecanic utilitzat.

Taula 4.12. Contingut en fosfor (mg P I'') de la FLP.

Mitjana Desviacié Fraccié P+ Repeticions
Pr 722 44 1.00 6
Pg 83 20 0.11 6
P-PO, 75 12 0.10 5

Clarament, tal i com mostra la Taula 4.13, el potassi contingut en la FLP es troba dissolt en el
medi. La concentracié mitjana d’aquest metall mesurada en la mostra filtrada fins 1 tot arriba
a superar lleugerament la determinada en cas d’analitzar la FLP, fent pensar en un possible
error en la mesura. Considerant les desviacions tipiques obtingudes, aquest diferencial pero es
pot atribuir a la precisié experimental. En el cas del calci 1 el magnesi, la situacid és contraria
a la del potassi, doncs les fraccions dissoltes d’ambdos metalls no superen el 10% del total.
La justificacié podria radicar en 1’existéncia de sals insolubles d’aquests cations en la FLP,
separades del liquid en el pretractament (filtratge) de la mostra. També podrien ser possibles
fenomens d’adsorcid. Poques referéncies son conegudes en relacio a la dinamica d’elements
com el Caiel Mg en cas de tractar purins.

Taula 4.13. Contingut en potassi, calci i magnesi (mg I'") de la FLP.

Potassi Calci Magnesi
Mitjana Desviacid6 S/T | Mitjana Desviacid6 S/T | Mitjana Desviacié S/T
Total (T) 1652 186 1.00 | 1095 138 1.00 302 0 1.00
Soluble (S) 1766 178 1.07 86 17 0.08 6 1 0.02

4.4. CALIBRATGE DEL MODEL

4.4.1. Parametres ambientals

Temperatura

La funcié de Zwietering et al. (1991) ha estat implementada en el model per tal d’incloure
I’efecte de la temperatura (T) en ’activitat de la biomassa (Eq. 4.1). Per al calcul de les
constants caracteristiques d’aquesta funci6 (Taula 4.15) s’ha utilitzat les dades obtingudes per
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Dosta et al. (2005) -organismes heterotrofs- i Grunditz i Dalhammar (2001) -organismes
nitrificants-. En el cas de Xp, les dades havien estat inicialment ajustades al model
d’Arrhenius, obtenint una bona correlacio entre els 10 1 33°C. La nova funcié considerada
millora la capacitat predictiva quan T#T e (temperatura de referéncia), especialment quant es
superen els 33°C (Figura 4.5).

o (T T )P .{1 ol T }

KT = KTref N (Eq 41)

& (et = Toia ’{1 - ecz'(T'ef T }

Taula 4.15. Constants caracteristiques de la funci6é de temperatura.

Biomassa c C, Tiin Tinax R?
XH 0.027 0.135 -0.62 52.4 0.997
Xao 0.292 0.001 1.90 49.3 0.891
Xno 0.025 0.106 -11.8 50.2 0.964
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Figura 4.5. Influéncia de la temperatura en 1’activitat dels organismes (valors bibliografics representats per
punts; ajusts representats per linies). Fonts: Grunditz i Dalhammar (2001), Dosta et al. (2005).

pH

Segons mostra la Figura 4.6, en les condicions operacionals descrites, el pH optim de
creixement de les poblacions bacterianes considerades es troba dins I’interval 8.00-8.50.
Aquest resultat és coherent amb les consideracions fetes per autors com Henze et al. (1995¢),
Grunditz i Dalhammar (2001) o Dosta et al. (2005). En unes condicions de treball diferents a
les plantejades aquest valor es podria veure modificat. En aquest sentit, serveixin d’exemple
els resultats obtinguts per Van Hulle et al. (2004) tot caracteritzant el procés SHARON (pH
optim de Xap estimant en 7.23).
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Figura 4.6. Influéncia del pH en ’activitat dels organismes
(mesures representades per punts; ajusts representats per linies).

A efectes de calcul s’ha adoptat 8.00 com a pH optim (pHogpt), essent aquest el valor

considerat com a referéncia en la majoria dels experiments respirometrics. Per bé que 1’assaig
realitzat no pretenia la quantificacid de la constant d’inhibici6 per pH (Kpn), en la Figura 4.7

153



Capitol 4. Calibratge i validacié del MONPURDIS

es pot intuir que aquesta constant és més petita per als organismes autotrofs que per als
heterotrofs (el procés de nitrificacio €s més sensible a canvis en el valor del pH del medi). El
valor d’aquest parametre s’ha estimat, a partir de les dades presentades per Dosta et al.
(2005), en 167 per als heterotrofs i en 14 per als autotrofs.

4.4.2. Parametres cinétics
Hidrolisi
Hidrolisi aerobia: velocitat maxima i coeficient de saturacio (K, i K, )

Diferents plantejaments son possibles per tal de simular el procés d’hidrolisi (Morgenroth et
al., 2002). En aquest treball, la hidrolisi s’ha considerat com a una tUnica etapa on Xs es
transforma en Sg, en la linea dels models ASMx (Henze et al., 2000). La cinética del procés
s’ha assumit del tipus “surface-limited”, també coneguda com a cinética de Contois (Eq.
1.19). Aquesta forma d’expressar la velocitat de reaccid és equivalent a la proposada per
Monod, amb la particularitat que el coeficient de saturacidé corresponent a Xs depén de la
quantitat de biomassa present. En cas de considerar una cinética de primer ordre per a la
hidrolisi, la velocitat del procés seria proporcional a Xs (Kappeler i Gujer, 1992). Segons
demostren autors com Insel et al. (2002), existeix una gran correlacié entre la parella de
parametres Ky 1 Kx. El valor d’altres parametres i components del model poden també influir
de forma significativa en I’estimacid dels parametres caracteristics de la cinética d’hidrolisi.

Fixada la relacio So/Xo en 0.03 g DQOg g'1 SSV (similar a I’existent en el SBR a I’inici d’una
etapa de reaccié durant el calibratge), el valor de la velocitat maxima d’hidrolisi s’ha estimat
mitjangant respirometria i posterior interpretacié numérica en K, = 4.13 +0.44 d' i el
coeficient de saturacio en Kx = 0.17 £0.10 mg DQO mg"' DQO (Taula 4.16). La variabilitat
observada entre repeticions podria ser deguda a limitacions de I’equipament de mesura, les
condicions d’experimentacio particulars o bé a la correlaci6 intrinseca entre Ky i Ky.

Taula 4.16. Resultats de I’assaig respirométric per a la determinacio de K, i Ky a 20°C.

Rep. So/Xo (g DQOg gt SSV)  Xuo(mg DQO I R? Kn (d?) Ky (mg DQO mg™ DQO)
1 0.03 523 0.9564 3.74 0.27
2 0.03 264 0.9802 4.04 0.08
3 0.03 312 0.9710 4.61 0.15
Mitjana 4.13 0.17
Desviacid 0.44 0.10

El valor estimat per a la velocitat maxima d’hidrolisi supera lleugerament el proposat per
defecte en els models ASMx (3.00 d a 20°C), en contraposicié amb els resultats presentats
per Boursier et al. (2004) tractant FLP. La dependéncia de Kp respecte a la composicio del
liquid tractat podria justificar-ho. En el cas de Ky, el seu valor es troba dins del rang de valors
proposat en els models ASMx (0.03-1.00) o en treballs descriptius com els de Orhon et al.
(1999) (0.05-0.45). La Figura 4.7 mostra un exemple d’ajust de la cinética de Contois a les
dades mesurades aixi com la sensibilitat de la cinética enfront a variacions en el valor dels
seus parametres caracteristics.
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Figura 4.7. Assaig respirométric per a la determinacid dels parametres caracteristics de la hidrolisi aerobia. Els
punts representen els valors mesurats i les linies continues les previsions del model (Rep.2).
Esquerra: K, =4.04 d”'. Dreta: Ky = 0.08 mg DQO mg" DQO.

Hidrolisi anoxica: factor reductor de la velocitat maxima (7o, )

Donada la tipologia composicional de la FLP (DQOg atribuible principalment a compostos
organics lentament biodegradables i baixa relacio DQOg/Nyitificable), 12 cinetica del procés de
desnitrificacio estara controlada per la d’hidrolisi en condicions anoxiques, essent aquesta
darrera doncs ’etapa limitant. Resultats i consideracions dispars han estat localitzades a la
bibliografia en relacid a la dependéncia de I’hidrolisi respecte a les condicions aerdbies,
anoxiques o anaerobies del medi (Henze i Mladenovski, 1991; Henze et al., 2000;
Morgenroth et al., 2002; etc.)

En aquest treball, la velocitat maxima d’hidrolisi en abséncia d’oxigen i preséncia de nitrats
pren un valor 0.75 +0.07 vegades inferior a 1’estimat en condicions aerobies (Taula 4.17 i

Figura 4.8).

Taula 4.17. Resultats dels assajos respirométrics per a la determinacié de 7,4 -
x,1

Rep. OURexn (Mg Oy I h™)  N3UReeh (Mg N-NO3 I h™) 7001
1 10.24 3.46 0.72
2 6.75 2.63 0.83
3 9.64 3.12 0.69

Mitjana 0.75
Desviacio 0.07
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Figura 4.8. Experiment per a la determinacié de 7,, . Esquerra: assaig anoxic. Dreta: assaig aerobi (Rep.1).

D’acord amb Sozen et al. (2002), per al calcul d’aquest parametre s’ha considerat que el
coeficient de conversié de la biomassa heterotrofa en condicions andxiques experimenta una
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minoracid respecte a condicions aerdbies de valor 7yvy. Aquest plantejament ha comportat una
reduccio del factor 2.86N3URe/OUR (métode classic d’estimacio) del 25%, fet que equival
a dir que p,, =1.00+0.10 en cas de no considerar 7.

Organismes heterotrofs

Creixement aerobi: velocitat maxima i coeficient de saturacio per a Ss (u,, i Ky)

La velocitat maxima de creixement de la biomassa heterotrofa s’ha estimat en 4.16 £0.66 d'
(Taula 4.18). Aquest valor es troba lleugerament per sota del rang 5-6 d”', habitual en cas de
treballar amb aigiies residuals urbanes (Insel et al., 2002). De fet, 6 d' és el valor per defecte
de p a 20°C dels models ASM1/2/2d (Henze et al., 2000). El model ASM3 (Gujer et al.,
1999), en canvi, déna un valor tipic molt més baix, de 2 d”', més proper al considerat per a
aiglies residuals d’origen industrial, amb una carrega organica majoritariament poc
biodegradable. Serveixi d’exemple els resultats publicats per Insel et al. (2003) treballant
amb aigiies de la industria téxtil (1.1 d). En el cas de purins, en una de les poques
referéncies disponibles, Andreottola et al. (1997) consideraven a efectes de simulacié un
valor de 10 d”', quantificacio que sembla, a priori, excessiva (no es justificava el seu origen).

Taula 4.18. Resultats de I’assaig respirométric per a la determinacio de gy i Kg a 20°C.

Rep.  So/Xo (g DQOs g SSV) X (Mg DQO I) R? pa(dh)  Ks(mg DQO I
1 0.02 177 0.969 4.81 0.48
2 0.04 149 0.798 3.49 0.35
3 0.02 156 0.891 4.17 1.55
Mitjana 4.16 0.79
Desviacio 0.66 0.66

La separacio dels termes del producte uxXny per al calcul de la velocitat maxima de
creixement dels organismes heterotrofs ha estat possible gracies a un experiment en paral-lel
(elevada relacido So/Xo) que ha permes estimar el contingut inicial en biomassa activa dels
fangs utilitzats (Taula 4.18).

En D’experiment respirometric per a I’estimacio de gy 1 Ks, en els moments posteriors a
I’addici6 de substrat (Figura 4.9), es pot considerar que Ss no era limitant (Ssp minima de 33
mg DQO 1) i, per tant, malgrat autors com Vanrolleghem i Keesman (1996) alerten de
I’elevada correlacid existent entre 1 Ks, €s factible estimar el valor de tots dos parametres
per separat mitjancant optimitzacié numerica. El valor estimat per a Ks fou de 0.79 +0.66 mg
DQO "', valor baix si es compara amb els considerats per defecte en els models de la série
ASMXx (Henze et al., 2000) (ASM1: 20 mg I'", ASM2: 4 mg I" i ASM3: 2 mg I'") perd similar
al determinat per autors com Insel et al. (2003) o Guisasola et al. (2005). En la bibliografia,
valors elevats de Ks acostumen a anar associats a elevats valors també¢ de s.

Conegudes les condicions d’operacio del reactor biologic, és d’esperar una concentracio
baixa de Ss a I’inici d’una etapa aerobia donat que la major part del substrat organic soluble
facilment biodegradable ha estat degradat en condicions anoxiques, durant la desnitrificacio.
En aquest context, en condicions aerobies el reactor es podria considerar com a un selector
biologic, on el creixement d’organismes amb una baixa velocitat maxima de creixement pero
alta afinitat pel substrat (baixa Ks) es veu afavorit.
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Figura 4.9. Assaig respirometric per a la determinacié de s i Ks a 20°C (Rep.1).

Creixement aerobi: coeficient de saturacié per a I’oxigen ( ng )

El coeficient de saturacié per a I’oxigen de la biomassa heterotrofa s’ha estimat en 0.01 mg
O, I'', d’acord amb la mitjana de tres experiments (Figura 4.10). Es tracta d’un valor forga
petit (coincideix amb la resolucié de I’oximetre) si es compara amb el valor proposat per
defecte en la série ASMx (0.20 mg O, I'"). Altres autors, com Wiesmann (1994), Kornaros i
Lyberatos (1998) o Béline et al. (2007), també han estimat valors de Ko, per als organismes
heterotrofs inferiors als de 1’anterior referéncia, de 0.08, 0.06 i 0.05 mg O, I"' respectivament.
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Figura 4.10. Dependéncia de I’activitat de Xy respecte a la concentracio d’oxigen dissolt a 20°C (Rep.1).

Creixement anoxic: factor reductor de la velocitat maxima en presencia de nitrits (7o )

La velocitat maxima de creixement de la biomassa heterotrofa en abséncia d’oxigen i
presencia de nitrits pren un valor 0.62 +0.05 vegades inferior a I’estimat en condicions
aerobies (Taula 4.19 1 Figura 4.11).

D’acord amb Orhon et al. (1996), per al calcul d’aquest parametre s’ha considerat que Yy en
condicions anoxiques experimenta una minoracio respecte a condicions aerobies de valor 7yn.
Aquest plantejament ha comportat una reducci6 del factor 1.71N2URe/OURe« (métode classic
per estimar o, ) de I’ordre del 40%. No considerar que 7vy < 1.00 pot derivar en valors de
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o, , i o,
des d’un punt de vista energetic.

superiors a la unitat (Orhon et al., 1996; Boursier et al., 2004), fet no justificable

Taula 4.19. Resultats dels assajos respirométrics per a la determinacié de 7, -
X2

Rep- OUR« (mg O, I_l h_l) N2URex (mg N-NO, I_l h_l) 7INox.2
1 33.85 19.59 0.61
2 24.44 13.41 0.58
3 25.72 16.61 0.68

Mitjana 0.62
Desviacio 0.05
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Figura 4.11. Experiment per a la determinacio6 de 7,, . Esquerra: assaig anoxic. Dreta: assaig aerobi (Rep.3).

En cas que no existeixin limitacions en la disponibilitat de carboni organic durant la
desnitrificacio el factor reductor de la velocitat maxima de creixement en preseéncia de nitrats
pren un valor marcadament inferior al del cas dels nitrits. El comportament contrari de les
velocitats de consum de nitrogen observades (NsUR > NoUR, Figura 4.12) respecte d’aquests
factors reductors es justifica a partir dels corresponents coeficients estequiomeétrics.
Experimentalment s’ha constatat que 7y, | /nyo | =2.5-

70

NOs

=]

y =-38.715x + 146.5

R?=10.9676

10 y =-60.669x + 135.68
R? =0.9897

Temps (h)

Figura 4.12. Velocitat de consum de nitrogen durant un assaig de desnitrificacié sense limitacié de substrat
organic segons si I’acceptor final d’electrons és nitrat (no inclou la correccid dels nitrits) o bé nitrit.
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Velocitat de lisi (b, )

L’assaig respirométric realitzat per a la determinaci6 de by ha permés estimar aquest
parametre en 0.17 £0.04 d"' a 20°C (Taula 4.20, Figura 4.13), valor que queda per sota del
rang 0.62-0.20 d”' dels models ASMx per al tractament d’aigiies residuals urbanes. També els
valors reportats per Ekama et al. (1986), Sollfrank i Gujer (1991), Kappeler i Gujer (1992) o
Wiesmann (1994) entre altres, son significativament superiors al determinat en aquest assaig.
Avcioglu et al. (1998), en canvi, estimen el valor d’aquest parametre en aproximadament
0.18 d™'. A excepci6 dels ASMx (models del tipus mort-regeneracio), la resta de referéncies
esmentades consideren la velocitat de mort (Kq) associada al consum d’oxigen enlloc de la de
lisi cel-lular (by). En termes percentuals, by s’ha correspost amb un 4% del valor de z.

Taula 4.20. Resultats de I’ajust lineal practicat per a la determinacio de by a 20°C.

Rep.  SSVjina (Mg 1Y) m n R? ka (@) Xuo (Mg DQO 1Y) by (d7)
1 n.d. -0.0034 3.0467  0.990 0.08 7656 0.20
2 9025 -0.0020 2.6034  0.905 0.05 8289 0.12
3 4986 -0.0032  2.6860 0.912 0.08 5710 0.19
Mitjana 0.17
Desviacid 0.04

n.d.: no determinat.
m, n: pendent i terme independent de la recta d’ajust.

A la sortida del reactor bioldgic, els fangs sotmesos a respirometria poden contenir material
particulat organic molt lentament biodegradable que interfereixi en la determinacié de by,
provocant-ne una sobrevaloracio. Per tal de minimitzar aquest fenomen es va considerar un
assaig de llarga durada. van Loosdrecht i Henze (1999) conclouen que els fenomens
modelitzats a partir del concepte mort-regeneracid estan més relacionats amb el metabolisme
de biopolimers i 1’activitat dels protozous que amb la propia mort cel-lular. També, autors
com Avcioglu et al. (1998), Gujer et al. (1999) o Siegrist et al. (1999) plantejen que el valor
de la constant de lisi dels organismes heterotrofs pren un valor més petit en condicions
anoxiques que en aerobies. En aquesta tesi, s’ha considerat que, en absencia d’aeracio, el
valor de by experimenta una disminucié del 50% (=ASM3).
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Figura 4.13. Ajust lineal per a la determinacio6 de by a 20°C (Rep. 1).
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Organismes oxidants de I’amoni

Velocitat maxima de creixement (o)

La velocitat neta de creixement dels organismes oxidants de 1’amoni (za0-bao) s’ha xifrat en
0.63 +£0.03 d" a 20°C (Taula 4.21, Figura 4.14). Considerant una velocitat de lisi de 0.08 d’'
(veure més endavant), el valor de upo s’estima en 0.71 +0.03 d'. Tot i haver seguit les
recomanacions de Sozen et al. (1996) en relacio a la concentraci6 inicial de SST (~50 mg 1™,
el contingut inicial en microorganismes amoniooxidants ha estat més elevat del que
s’esperava, fet que ha condicionat a la baixa el valor de k; = 0.08 1 mg™ DQO (el métode
inicial aconsellava treballar amb valors entorn a 0.25 | mg™ DQO). Aquest fet seria indicatiu
d’una major densitat d’aquesta tipus de biomassa en els fangs respecte als utilitzats pels
autors anteriorment citats. La velocitat maxima de consum d’amoni a I’inici d’aquest assaig
es va quantificar doncs en 5.03 +£0.03 mg N-NH," Ita! (Ya0=021gDQO g N—NH4+).

Taula 4.21. Resultats de 1’assaig per a la determinaci6 de g0 a 20°C.
Rep.  po-bao (d7) ki (Img™ DQO) I Xp00 (Mg DQO 1) g0 ()

1 0.62 0.08 0.65 1.51 0.70
2 0.66 0.08 0.02 1.41 0.74
3 0.61 0.07 0.07 1.54 0.69
Mitjana 0.71
Desviacio 0.03

D’acord amb la bibliografia consultada, la velocitat de creixement de Xao pot variar segons
quin sigui l’origen de 1’aigua residual tractada i les condicions d’operacié del reactor
biologic. En aquest sentit, S6zen et al. (1996) estimen el valor de zno0-bao (20°C) en el rang
0.24-0.52 d' quan treballen amb aigiies residuals urbanes i en 0.56-0.63 d' quan ho fan amb
aigiies residuals d’un escorxador. També, Katehis et al. (2002) quantifiquen la velocitat neta
de nitrificacié en un sistema totalment aerobi i 20 dies de TRH en 0.36 d”' i constaten que
operar amb TRH = 8 dies comporta un augment en aquesta velocitat de 1’ordre d’un 20%.
Referéncies més generalistes com son els models ASMx (Henze et al., 2000) o Wiesmann
(1994) proposen valors de o (20°C) de 1.00 d”' (assumint que la nitrificacio esta limitada
per la nitritacio) i 0.77 d”', respectivament.
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Figura 4.14. Ajust per a la determinaci6 de uao (Rep. 2).
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Coeficient de saturacio per a I’amoniac ( K,ﬁ,i

D’acord amb els assajos respirometrics efectuats (Figura 4.15), el coeficient de saturacié per
al substrat dels organismes oxidants de I’amoni s’ha estimat en 0.054 +0.003 mg N-NH; 1”!
(1.41 £0.08 mg N-NH," 1" a pH 8.00 i 20°C). Donat que el coeficient de saturacié s’ha
calculat en base a amoniac, el seu valor es pot considerar independent de la temperatura 1 el
pH del medi. Hellinga et al. (1999) van demostrar que, en cas de considerar aquest coeficient
en relacid a la concentracidé total d’amoni Syns, €l seu valor disminueix clarament en
augmentar el pH. Aquesta tendéncia no va ser observada en cas de considerar com a substrat
I’amoniac. En les condicions de pH 1 temperatura testades, el valor proposat en els models
ASMx (Henze et al., 2000) per a la biomassa autotrofa (1 mg N-NH," 1) equival a 0.038 mg
N-NH; 1I"'. Similar valor proposa Wiesmman (1994) amb 0.028 mg N-NH; I"'. Valors forca
més elevats han estat mesurats en sistemes d’alta carrega, on els microorganismes no son
seleccionats per la seva afinitat al substrat (Hellinga et al., 1999; Van Hulle et al., 2004).
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Figura 4.15. Ajust realitzat per a I’estimacié de K° (Rep.1).

Velocitat de lisi (b, )

Sota condicions estrictament aerobies, el valor de bao (20°C) s’ha estimat en 0.08 +0.03 d!
(Taula 4.22, Figura 4.16). Valors similars als aqui mesurats han estat reportats, per exemple,
per Katehis et al. (2002) -0.09 d”'-. Valors més elevats per a fangs activats han estat proposats
per diferents autors, com per exemple: 0.21 d”' (Salem et al., 2006), 0.19 d" (Dold et al.,
2005) 0 0.15 d' (Henze et al., 2000).

Taula 4.22. Resultats de I’assaig per a la determinaci6 de bao a 20°C.
Rep. ko (mgNI*d?) R _bao  Xaoo/Yao (Mg NI?)  bao (d?)

1 6.66 0916 895 0.11
2 8.16 0.930 1091 0.06
3 6.79 0919 907 0.06
Mitjana 0.08
Desviaci6 0.03

D’acord amb el métode utilitzat en aquest treball per a determinar la velocitat maxima de
creixement de Xap, estimar correctament bpo resulta fonamental per tal de quantificar
correctament el seu valor. Salem et al. (2006) van concloure que les caracteristiques del medi
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condicionaran els valors de bap, essent d’esperar valors més elevats en cas de treballar amb
substrats ‘reals’ que amb sintétics. Aquests autors també plantegen la no existéncia de
diferéncies significatives entre bap i byo sota les mateixes condicions d’operacio. Donades les
evidencies de que la constant de lisi dels organismes oxidants de I’amoni pren un valor més
petit en condicions anoxiques que en condicions aerobies (Gujer et al., 1999; Siegrist et al.,
1999; Salem et al., 2006), en aquesta tesi s’ha considerat que, en abséncia d’aeracio, el valor
de bpo experimenta una disminucié del 50%. Finalment, 1’activitat de certs predadors
(protozous, rotifers, etc.) influira en la velocitat de lisi de Xao, preveient-se maxima en cas de
tractar substrats ‘reals’ en condicions aerobies.
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Figura 4.16. Ajustos per a la determinacio de bao. Esquerra: Evolucio dels nitrats en el reactor de mort.
Dreta: Evoluci6 de la velocitat de nitritacid en el reactor de mesura (Rep. 1).

Transferéncia liquid-gas

Coeficient de transferencia de I’oxigen (K, a, )

Els experiments en el reactor SBR per a la determinacié d’aquest parametre s’han realitzat
considerant un volum de reaccidé (V) constant igual a 20 litres. Fixades les condicions
experimentals, una variacié de V influiria en 1’area interficial especifica (a = A/V) i, per tant,
en el valor del coeficient de transferéncia de 1’oxigen. A simbolitza 1’area a través de la qual
es produeix la transferéncia (Hsieh, 1991). Donada la poca altura de columna d’aigua dins el
reactor (H < 0.5 m), no s’ha realitzat cap tipus de correccio per tal de considerar el seu efecte.
La correcta estimacio dels coeficients de transferencia dels altres gasos considerats en el
model (CO,, N, i NH3) també depen de la mesura acurada d’aquest parametre.

La Figura 4.17 mostra com, en el rang de pressions 1.0-2.0 bar, el coeficient de transferéncia
de I’oxigen augmenta linealment amb la pressi6 de subministrament de 1’aire. D’acord amb
els resultats obtinguts, una pressié d’aeracid suficientment baixa podria implicar la peérdua
d’aquesta linealitat. Aquest comportament €s coherent amb algunes observacions reportades
per van’t Riet i Tramper (1991). Cal notar que, si extrapoléssim les rectes resultants de I’ajust
lineal de les dades, aquestes no passarien per 1’origen d’ordenades.

Fixada la pressio, el valor de K ap, depén clarament de la naturalesa del medi airejat: aigua o
fangs endogens. Aquesta diferenciaci6 segons la tipologia del medi també es fa evident quan
s’avalua la variacio en el valor del parametre provocada per una modificacio en la pressio de
treball (les rectes que es presenten en la Figura 4.17 no son paral-leles). La Taula 4.23 mostra
els valors dels parametres & i f3, calculats respectivament per a Kiaoz i Soz', com a quocient
entre els valors mesurats en airejar fangs endogens 1 aigua. L’analisi de varianca revela que f
no depén de la pressié de subministrament (nivell de significacié 0.03), amb un valor mig de
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f = 0.81 £0.04. En el cas de a, en canvi, i a aquest nivell, si s’observen diferéncies
significatives en funcio de la pressid. Aquesta darrera conclusié sembla estar en la linea de
treballs com els de Hebrard et al. (2000).
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Figura 4. 17. Dependeéncia del coeficient de transferéncia de 1’oxigen vers la pressio d’aeracio a 20°C.

En condicions habituals de procés (calibratge), la pressié de subministrament d’aire al reactor
es va fixar en 1.1 bar mitjangant manoreductor manual. En estat ON de 1’electrovalvula
d’aeracio, el valor del coeficient de transferéncia d’oxigen a 20°C s’estima en
aproximadament 300 d™'. En el cas de mantenir el reactor en agitacié i interrompre ’aeracid
(electrovalvula en estat OFF, P = 0 bar), ja sigui per controlar 1’aeraci6 durant una etapa
aerdbia o bé per mantenir condicions anoxiques, K 8oz pren un valor de 2.1 +0.3 d.

Taula 4.23. Valors dels parametres a1 £ en funcié de la pressié d’aeracié (mitjana + desviacio).

Pressio (bar) o B
1.0 0.48 £0.06 0.77 £0.01
1.5 0.60 +0.01 0.83 £0.01
2.0 0.68 +0.03 0.84 £0.04

4.4.3. Parametres estequiometrics

Coeficient de conversid per als organismes heterotrofs en condicions aerobies (Y, )

Aquest parametre permet quantificar la biomassa heterotrofa formada per unitat de substrat
organic degradat. Segons posava de manifest 1’analisi de sensibilitat, el model presenta una
sensibilitat molt alta al seu valor, afectant entre altres el consum d’oxigen i les velocitats de
proces.

El procediment seguit per a la seva determinacio experimental s’il-lustra en la Figura 4.18. En
un assaig respiromeétric, diferents quantitats d’un substrat sintetic (mescla de AGV) van ser
addicionades de forma seqiiencial a uns fangs. Les parelles de valors obtingudes del
tipus:oxigen consumit (OC) vs. substrat degradat (AGV) van permetre la construccié d’una
recta de pendent m = 1-Yy. Una primera addicié de substrat pretenia afavorir 1’adaptacié de la
biomassa a les condicions experimentals, sense ser considerada a efectes de calcul.

El valor de Yy varia en funcié de la naturalesa del substrat i els microorganismes que el

degraden. En aquest treball, el valor del coeficient de conversi6 aerobi dels organismes
heterotrofs s’estima com a mitjana de tres repeticions (Taula 4.24) i pren un valor de Yy =
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0.65 £0.02 g DQOpiomassa g'1 DQOgubstrat- Aquest valor es troba dins el rang (0.63-0.67)
establert per defecte en els models ASMx 1 també dins el rang (0.55-0.68) estimat per
Boursier et al. (2004) en cas de tractar purins de porc. D’acord amb aquesta darrera
referéncia, 1 també amb Sollfrank 1 Gujer (1991), en les condicions habituals de treball el
valor d’aquest parametre es pot considerar independent de la temperatura i el pH.
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Figura 4.18. Procediment experimental aplicat per tal d’estimar el parametre estequiométric Yy (Rep. 3).

En cas que el fenomen d’emmagatzematge de substrat per part de la biomassa hagués
interferit en aquesta determinacio, serien d’esperar valors de Yy més elevats. Serveixi com a
exemple el cas de Dircks et al. (1999), que utilitzant acid acétic com a substrat, reporta un
valor de 0.71. Si enlloc d’estimar Yy en base a observacions respiromeétriques es
consideressin arguments termodinamics, seria d’esperar un valor inferior. En aquests sentit,
van Loosdrecht et al. (1997) proposen un valor aproximat de 0.50 g DQO g DQO, valid per
a un ampli rang d’organismes i substrats.

Taula 4.24. Resultats de la determinaci6 del parametre Yy (g DQObiomassa g'1 DQOsubstrar)-

Rep. So/X;(gDQOgg*SSV) X,(mgSSVIh) m R? Yu
1 0.03-0.07 1555 0.3487  0.999 0.65
2 0.04-0.08 1375 03751  0.999 0.62
3 0.03-0.06 1752 03325 0.993 0.67

Mitjana 0.65
Desviacio 0.02

Factor reductor del coeficient de conversid per als organismes heterotrofs en condicions
anoxiques (7 )

En models de fangs activats tradicionalment acceptats per la comunitat cientifica tals com el
ASM1/2/2d s’assumeix que el valor de Yy ¢és independent de les condicions
anoxiques/aerobies del medi. Considerant el balang energetic d’ambdues situacions es pot
comprovar que aquesta assumpcid no ¢€s justificable, amb clares evidéncies de que Yu
experimenta una reduccid quan la biomassa creix en medi anoxic (Orhon et al., 1996).
Aquest fet és especialment rellevant en aquells casos en qué es pretén modelitzar la
desnitrificaci6 a partir de substrats amb una baixa relacid DQOg/Nitificable: NO considerar el
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factor reductor 7vy pot conduir a previsions erronies d’una desnitrificacid incomplerta
(Boursier et al., 2004).

En el cas estudiat, ryy ha pres un valor de 0.82 £0.03 (Yy anox = 0.53 +£0.02). Autors com
Orhon et al. (1996), Boursier et al. (2004) o Muller et al. (2004) proposen valors similars.
Segons mostra la Figura 4.19, el perfil de les formes oxidades de nitrogen durant un
determinat assaig es pot dividir en tres trams diferents: 1) fangs endogens abans d’addicionar
el substrat organic, ii) activitat desnitrificant maxima, iii) fangs endogens després
d’addicionar el substrat organic. A la vista dels resultats, I’activitat endogena en ’etapa iii) és
superior a ’activitat durant I’etapa 1). Aquest fet seria atribuible a que, una vegada exhaurit Ss
del medi, el procés de desnitrificacid continua a partir de substrats organics preéviament
acumulats per part de la biomassa heterotrofa.
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Figura 4.19. Assaig per a la determinacié de 7. Esquerra: evolucié temporal de nitrats i nitrits. Dreta:
determinacio de la velocitat de desnitrificacio (Rep. 3).

Factors de conversio de les equacions de conservacio

Finalment, la Taula 4.25 mostra el valor dels factors de conversio corresponents a la FLP
estimats per a S, Ss, X; 1 Xs en termes de C, N i P. En el cas del fosfor, s’assumeix que la
fracci6 particulada es troba exclusivament en forma organica.

Taula 4.25. Factors de conversio estimats per a les equacions de conservacioé del C, N i P.

Parametre C N P
g1 0.28 0.03 0.00
iass 0.38 0.03 0.00
Ioxi 0.32 0.03 0.03
ioxs 0.32 0.03 0.03

45. TRACTAMENT EN EL SBR DURANT EL CALIBRATGE

Substrat

Durant el periode de calibratge, i amb el proposit de possibilitar una completa desnitrificacio,
la FLP alimentada al SBR era enriquida amb metanol. La quantitat de matéria organica
aportada amb aquest suplement equivalia aproximadament al 25% de la DQOg introduida al
reactor. Aquesta aportaci6 organica addicional permetia augmentar la relacié DQOg/Niyificable
del substrat de 4.5 fins a 6.0.
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Per tal de minimitzar la degradaci6 aerobia dels substrats organics, minuts abans de finalitzar
una etapa oxica s’aturava 1’aeracid, habilitant el consum de ’oxigen dissolt residual per la
propia activitat endogena de la biomassa. D’acord amb aquesta operativa, tot el C-organic
introduit en el sistema durant I’emplenat restava disponible per al procés de desnitrificacio.

Efluent liquid

La reducci6 de ST aconseguida amb el tractament en la fase liquida ha estat del 59% (Taula
4.26). Els SST practicament han estat eliminats per complet i, per tant, els solids presents en
el liquid efluent es troben basicament dissolts. D’aquests solids, la fraccié majoritaria és
inorganica, atorgant al liquid una elevada CE (8.3 dS m™). La reduccié de la DQO s’ha xifrat
en un 98%, amb una concentracid residual a I’efluent de 458 g O, m™. Es tracta d’una DQO
soluble atribuible a molécules organiques recalcitrants que transfereixen al liquid una intensa
tonalitat groga (Bortone et al., 1992).

Les elevades concentracions de Nrx 1 N-NHy en la FLP no han impedit el correcte
funcionament de la unitat de tractament. El nitrogen amoniacal ha estat completament oxidat
1 tan sols un 1% del nitrogen organic inicial ha romas en la en la fase liquida resistint al
tractament. Pel que fa a les formes oxidades de nitrogen, no s’ha produit acumulacié dins el
reactor. La concentracié de nitrats en I’efluent ha estat de 40 mg N I'". Aixi doncs,
I’eficiéncia global d’eliminacié de nitrogen ha assolit practicament el 99%.

Taula 4.26. Eficiéncies d’eliminacié de la fase liquida aconseguides en el SBR (CV = 100 mg N-NH, I'' d™").

Parametre  Unitats FLP Efluent  Eficiencia (%)
ST gl! 24.9 10.2 59.0
CE dSm’ 18.2 8.3 54.4
DQO mg 1! 30072 458 98.5
N mg 1! 3434 57 98.3
P mg 1! 722 237 67.2
K mg 1! 1652 1611 2.5
Ca mg 1! 1095 64 94.2
Mg mg 1! 302 114 62.3

Un 67% del fosfor inicialment contingut en la FLP ha estat transferit als fangs. El fosfor
present a 1’efluent (237 mg P 1) es troba totalment en forma d’ortofosfat, superant el
contingut inicial de la FLP (75 mg P I'). A la vista d’aquests resultats, el tractament ha tingut
un efecte de mineralitzaci6 i/o solubilitzacid sobre el fosfor.

Finalment, el tractament també ha comportat 1’acumulacié en els fangs d’una part dels
metalls continguts en la FLP. En aquest estudi es disposa de dades relatives a K (2%), Ca
(94%) 1 Mg (62%). Destaca el comportament diferencial observat en el cas del K respecte al
Caiel Mg. L’acumulacio del potassi en els fangs ha estat testimonial mentre que, per al calci
i el magnesi les transferéncies a la fase solida han estat destacables. Una concentracid prou
elevada de K, equivalent als valors mesurats, podria deteriorar un procés de fangs activats,
afavorint un augment en la DQOs de I’efluent (Murthy i Novak, 1998). L’efecte del potassi,
perd, no és comparable amb el d’altres ions monovalents com el sodi, el qual, pot afectar a la
capacitat de decantacio dels fangs (Higgins i Novak, 1997; Murthy i Novak, 1998).
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Fangs

El contingut en solids suspesos volatils dins el reactor ha estat comprés entre 719 g SSV 1!
amb un quocient SSV/SST de I’ordre del 75%. El valor d’aquesta relacié dona idea d’un grau
considerable de mineralitzaci6 dels fangs.

Durant el calibratge i en condicions rutinaries, el reactor SBR operava sense etapa de
decantaci6. Al final d’un cicle de tractament s’extreia liquid mescla per tal de recuperar el
liquid tractat i controlar I’edat cel-lular simultaniament. De forma manual es corregia el
diferencial entre volums donat que TRH # TRC. Malgrat aquest fet, en aquelles situacions en
que ha estat avaluada, la capacitat de sedimentacié dels fangs biologics va ser correcta. A
mode d’exemple, la Figura 4.20 mostra una corba de decantacio dels fangs dins el reactor
SBR. D’acord amb aquesta corba, als 30 minuts de decantacid, el volum ocupat pels fangs es
corresponia al 38% del volum maxim de reaccio (Vio =380 ml "1 IVF =37 ml g'1 SST).
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Figura 4.20. Corba de decantacio dels fangs en el reactor SBR.

A nivell orientatiu, els fangs finalment purgats del sistema tenien una composicié mitjana,
expressada sobre mostra fresca, de: 2.26% ST, 1.55% DQOr 1 0.06% Nrx.

Dinamica de components

L’evolucio de les components: oxigen dissolt (OD), potencial redox (ORP) i pH (+
temperatura) era enregistrada i1 monitoritzada a temps real pel programari informatic de
control del SBR. De fet, una possible estratégia per tal d’optimitzar el cicle de tractament
seria la d’interpretar aquestes evolucions a temps real (Ra et al., 1998; Kishida et al., 2003;
Vives, 2004) enlloc d’operar el reactor en base a temporitzacions.

En quant a I’oxigen dissolt (Figura 4.21), el seu valor durant les etapes aerdbies s’ajustava a
un valor de consigna (SP) mitjangant controlador PID.

En el cas del potencial redox, segons detalla Vives (2004) per a un procés de NDN, serien
d’esperar dos punts critics en la seva evolucio: Nitrate knee (punt d’inflexié en condicions
anoxiques que indica el final de la desnitrificacid) 1 aorp (punt d’inflexi6 en condicions
aerdbies que indica el final de la nitrificacid). En les condicions d’operacié del reactor
mantingudes durant el calibratge, aorp no ha aparegut. L’estratégia d’aeracié adoptada podria
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justificar-ho. També altres autors com Poo et al. (2005) ja havien detectat aquesta situacio
tractant purins de porc. La Figura 4.22 també mostra com, la corba del ORP no reprodueix el
nitrate knee en cas de no suplementar carboni organic durant la desnitrificacio.
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Figura 4.21. Evoluci6 de I’oxigen dissolt durant un subcicle de 8 hores, considerant un cabal
d’aeraci6 variable (SP =3 mg O, I').

200 A

150
100 S
[

50 «

ORP (MV)

8
Temps (h)
-50 l

-100 4

Assaig sense suplement C-organic

e -

-150 -

Nitrate knee

Figura 4.22. Evoluci6 del ORP en reiterats subcicles amb cabal d’aeraci6 variable. Limitacions de carboni
organic condicionen la desnitrificacid, fenomen interpretable a partir de la no aparici6 del Nitrate knee.

El pH no experimentava grans oscil-lacions durant el tractament, quedant acotat en el rang
8.00-8.25 (Figura 4.23). Un medi amb una capacitat tampo considerable justifica aquesta
estabilitat. Durant la desnitrificacié no s’observava I’augment de pH esperat d’acord amb les
bases teoriques del procés. Pel que fa a I’etapa aerdbia, la nitrificacié comportava una timida
davallada en el valor del pH, fins assolir el ammonia valley (final de la nitrificacio). A partir
d’aquest moment, el pH es recuperava degut al stripping del CO, (Vives, 2004).
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Possiblement, la previsio de 1’evolucié del pH mitjangant simulacié milloraria si el model fos
capa¢ de predir fenomens col-laterals d’adsorci6 o solubilitzacidé de metalls. L’escalat del
sistema (laboratori) podria també¢ interferir en el perfil de la corba del pH. Limitar 1’aeracio
mitjancant 1’establiment d’un punt de consigna afecta als processos de transferéncia de gasos,
i per tant, a ’evolucié del pH. En aquest sentit, la Figura 4.24 mostra les lectures de les
sondes durant un subcicle, coincidint amb un periode en que el reactor va ser operat sense
limitaci6 en 1’aeracié. Notar com, en aquesta situacid, la dinamica del pH era més
pronunciada. En quant al potencial redox, el punt aorp tampoc apareixia.
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Figura 4.23. Evoluci6 del pH durant un subcicle de 8 hores, considerant un cabal d’aeracio
variable (SP =3 mg O, 1.

100 -

Figura 4.24. Evoluci6 dels parametres monitoritzats on-line durant un subcicle de 8 hores,
amb el reactor operant amb un cabal d’aeraci6 constant.

En relaci6 a les diferents formes de nitrogen, la Figura 4.25 mostra la seva evolucié (NH',
NO; 1 NO3") durant un subcicle en qué no es va realitzar aportacido addicional de carboni
organic al reactor. El comportament observat constata que la FLP utilitzada no contenia
suficient carboni organic biodegradable per tal de possibilitar una desnitrificacié completa en
les condicions d’operacid descrites. També s’observa que, recent establertes condicions
anoxiques, el nitrat és basicament reduit a nitrit, acumulant-se aquest darrer en el sistema
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Glass 1 Silverstein, 1998).

sense passar a forma gasosa. Altres autors ja havien reportat anteriorment la preferéncia del
nitrat respecte el nitrit com a acceptor final d’electrons durant la desnitrificacié en presencia

de determinats acids grassos volatils, com per exemple 1’acid acétic (van Rijn et al., 1996;

La velocitat especifica de desnitrificacio en el subcicle estudiat es va quantificar en 3.4 g N-
60 1

NO;5 kg™ SSV h™' durant els moments inicials de maxima activitat, disminuint fins als 0.4 g
N-NO; kg SSV h' a partir de I’hora de tractament. Pel que fa a la velocitat especifica de

nitrificaci, aquesta es va quantificar en 2.2 g N-NOs” kg SSV h™'. Totes les velocitats
indicades en aquest paragraf estan referides a 20°C 1 inclouen la corresponent correccid per
I’efecte de I’acumulacié de nitrits d’acord amb Sozen et al. (1999).
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Figura 4.25. Evolucié de les espécies nitrogenades (NH4", NO, i NO3") durant un subcicle de 8 hores en qué no
es va realitzar aportaci6 addicional de carboni organic.
4.6. SINTESI DE COEFICIENTS I VALORS INICIALS

Les Taules 4.27 1 4.28 recullen el valor dels parametres cinetics i1 estequiomeétrics inclosos en
el model MONPURDIS, per a la simulaci6 del tractament de FLP en un SBR. Els factors de
microorganismes ¢€s de 8.00.

conversio de les equacions de conservacid es troben en la Taula 4.25 (C, N i P) a excepcid

dels corresponents als SST. Per a aquesta component, el valor dels coeficients s’ha agafat per
defecte de Henze et al. (1995a). Es considera que el pH optim de creixement dels

També, la Taula 4.29 mostra els valors inicials (FLP) de les components del model. En el cas
amb APHA et al. (1995).
170

del liquid mescla, el valor inicial de les components s’ha estimat mitjangant modelitzacio
d’acord amb el régim d’operacid, una vegada assolides condicions estables de funcionament.

La salinitat (SAL) del liquid mescla s’estima en 6 (PSS, Practical Salinity Scale) d’acord
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Taula 4.27. Valors per als parametres cinétics del model (20°C).

Parametre Unitats Valor Referencia

Hidrolisi

K, d’ 4.14 Aquest estudi

7INo, , - 0.75 Aquest estudi

KOH2 mg O, I 0.01 Aquest estudi

Ky g DQO g DQO 0.17 Aquest estudi
Organismes heterotrofs

Ly d’ 4.16 Aquest estudi

7INO, , - 0.62 Aquest estudi

TINo, 4 - 0.25 Aquest estudi

Ko"'2 mg O, I 0.01 Aquest estudi

K mg DQO I 0.79 Aquest estudi

Kyo, mg N1’ 0.12 Wiesmann (1994)
Ko, mg N 1" 0.50 Henze et al. (1987)
K - 167 Dosta et al. (2005)

by d’ 0.17 Aquest estudi

Mo, , - 0.50 Gujer et al. (1999)
Organismes autotrofs

Hao d’ 0.71 Aquest estudi

K&° mg O, I 0.30 Wiesmann (1994)
K,’&,S,’3 mg N 1" 0.05 Aquest estudi

K{RH, mg N 1" 93.1 Carrera (2001)
Ko, mg N 1" 0.20 Hellinga et al. (1998)
Kas - 14 Dosta et al. (2005)
bao d’ 0.08 Aquest estudi

no d’ 0.76 Marsili-Libelli et al. (2001)
KQP mg O, 1! 1.10 Wiesmann (1994)
KfiNo, mgN 1" 3.010°  Wett i Rauch (2003)
KA, mgN 1" 5.00 Marsili-Libelli et al. (2001)
KMano, mg NI 0.02 Carrera et al. (2004)
Kos - 14 ;

bo d’ 0.08 -

Precipitaci6 quimica

K pRe cAL d’ 50 Musvoto et al. (2000)
K pRe MAG d’ 50 Musvoto et al. (2000)
Kpre FoA d’ 350 Musvoto et al. (2000)
Kpre esT d’ 3000  Musvoto et al. (2000)
Transferéncia liquid-gas

K80, aer d’ 300 Aquest estudi

K80, anox d! 2 Aquest estudi
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Taula 4.28. Valors per als parametres estequiomeétrics del model.

Parametre Unitats Valors Referéncia

Hidrolisi

s g DQO g DQO 0.00 Henze et al. (1995a)
Organismes heterotrofs

Yy g DQO g DQO 0.65 Aquest estudi

VH - 0.82 Aquest estudi

fu g DQO g DQO 0.08 Aquest estudi
Organismes autotrofs

Yao g DQO g N-NH," 0.21 Wiesmann (1994)

Yrno g DQO g N-NO, 0.03 Wiesmann (1994)

fu g DQO g DQO 0.10 Henze et al. (1995a)

Taula 4.29. Valors inicials de les components del model (FLP).

Components Unitats FLP

So2 mg O, 1! 0
Sci mg C1' 822
S mg DQO I'! 412
Ss mg DQO I'! 3246
SiHa mg NI 2590
Sno2 mg N I 0
Sno3 mg N 1! 0
Sn2 mg N I 15
Spoa mg P 1! 75
Sca mg Cal’ 86
Swmg mg Mg 1! 6
S; mol Z" 1! 3.78 107
Sh (pH) mol H I'' (+) 1.31 10 (8.01)
X mg DQO I'! 16293
Xs mg DQO I'! 10031
Xy mg DQO I'! 90
X0 mg DQO I'! 0
Xno mg DQO 1" 0
Xsst mg SST 1" 17700
A 1 -

4.7. OPTIMITZACIO DEL CICLE DE TRACTAMENT | VALIDACIO
DEL MODEL

Optimitzaci6 del cicle de tractament
Una vegada en disposicid del model calibrat, es pretén optimitzar el cicle de tractament del
SBR mantenint la seva durada en 24 hores, la carrega amoniacal aplicada en 100 mg N 1™ d”!

1 ’operacio d’un subcicle segons la seqiiéncia: emplenat - reaccié anoxica - reaccid aerobia.
En aquest sentit, tot mantenint I’estratégia d’aeracio en condicions aerobies (Q,ire # cte, SP de
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3 mg O, I'', controlador PID) i el suplement organic (25% DQOg), la Figura 4.26 mostra el
contingut en nitrogen (amoni, nitrit i nitrat) de I’efluent previst pel model d’acord amb el
nombre de subcicles per cicle (NSC) considerats, o bé, segons el quocient entre el temps
d’anoxia 1 el temps de reaccid global (tanox/treac). Fixada la fraccid de temps de reacciod
destinada a desnitrificacid, a mesura que augmenta el nombre de fases de nitrificacio-
desnitrificacio disminueix el contingut en nitrogen de 1’efluent, augmentant pero la relacio N-
NO,/N-NOx'. També, per a un determinat NSC, un increment de la relacid tanox/treac implica
un augment del quocient N-NO,/N-NOx’, amb una major sensibilitat a mesura que augmenta
el NSC considerat.

1009 100
B NH4 @NO2 O0NO3 B NH4 @NO2 ONO3
80 4 80
60 60
(=21
£ £
Z 40 Z 404
i ) ﬂ D D D ﬂ
0 0 . . . . .
1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 0.40 0.45 0.50 0.55 0.60 0.65
NUm. subcicles per cicle tanox/treac

Figura 4.26. Simulacions per a un cabal d’aeraci6 variable (SP 3 mg O, I""), considerant suplement organic.
Esquerra: N en efluent segons NSC (tanox/treac = 0.435). Dreta: N en efluent segons quocient tanox/treac (NSC = 3).

Donada la limitacio del baix contingut organic biodegradable en la FLP, i havent constatat
mitjancant simulacid que no és possible trobar un cicle de tractament que permeti una NDN
convencional completa via nitrat, es planteja 1’alternativa de realitzar el procés via nitrit per
tal de reduir els requeriments organics del procés. Per aconseguir-ho, es proposa una
metodologia basada en el control de 1’aeracié (Smith i Evans, 1982; Hanaki et al., 1990;
Pollice et al., 2002; Peng et al., 2007) que a més, permetra reduir el consum eléctric associat
al tractament.

Per tal d’aconseguir una NDN via nitrit estable, aixi com per fer efectiu 1’estalvi energetic
associat a la reducci6 en la intensitat d’aeracio, Peng et al. (2007) emfatitzen en la necessitat
d’implementar una estratégia de control a temps real, proposant 1’oxigen dissolt com a tnica
variable de control. D’acord amb aquests autors, l’estratégia d’aeracio utilitzada fins el
moment sera substituida per una altra basada en 1’establiment d’un cabal d’aeracié menor
perd constant. Amb aquesta estratégia es pretén aconseguir, a 1’inici d’una fase aerdbia, una
concentracio de OD prou baixa com per a limitar el creixement dels bacteris oxidants del
nitrit sense afectar de forma significativa la nitritacié. Es d’esperar un canvi brusc en el perfil
de OD coincidint amb el moment en que s’hagi esgotat 1’amoni present en el medi, punt en
que s’interrompra I’aeracio. Aixi doncs, per bé que una seqiiencia del tipus emplenat - reaccid
anoxica - reaccid aerobia tindra una durada fixa, el temps de reaccié en queé romandran
condicions aerobies i anoxiques sera variable. D’acord amb les previsions del model, sota
aquestes noves condicions d’operacid seria possible completar la desnitrificacid sense
necessitat de considerar una font addicional de carboni organic (Taula 4.30).
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Taula 4.30. Caracteritzacio de les estratégies d’operacié implementades durant el calibratge i la validacio.

Parametre Calibratge Validacio
CVnis (mg N T d™ 100 100

tc (h) 24 24
tanox/treac 0.435 variable
NSC 3 4
Control aeracid controlador PID temps real
Quaeracio variable constant
SP OD (mg O, 1) 3 -
Requeriments DQOg externa (%) 25 0
Requeriments O, cicle” (mg O, 1) 632 523
Efluent NH, (mg N 1) 0 0
Efluent NOy" (mg N I'") 36 25
Efluent N-NOo/N-NOy" 0.01 0.75

“en base a les previsions del model

Validacio

Durant el periode de validaci6 es va tractar FLP amb una composicié equivalent a la indicada
en la Taula 4.29, sense considerar cap tipus de suplement organic addicional. Amb el propdsit
de disminuir la intensitat d’aeracié durant les etapes aerobies es va reduir la pressio d’aeracio
del reactor, equivalent a una disminucid en el valor de Kiaopz,aer des dels 300 d! (maxim)
inicials fins a 85 d' (20°C). Mes detalls sobre les condicions d’operaci6 testades durant
’assaig de validacid poden trobar-se en la Taula 4.30.

Les eficiéncies de tractament mesurades respecte a la fase liquida van ser similars a les
obtingudes durant el periode de calibratge (52% ST, 95% DQO, 98% N i1 45% P). Malgrat les
eficiencies indicades, es va detectar un empitjorament en la capacitat de decantacié dels fangs
(IVF = 188 ml g SST). Les baixes concentracions de OD mantingudes durant les etapes
aerdbies dins el reactor haurien pogut influir en aquest comportament dels fangs.

Durant un subcicle de tractament, el OD mantenia una baixa concentracié (<0.2 mg O, ') en
I’etapa aerobia fins el moment en que I’amoni s’exhauria (Figura 4.27). En aquest punt el
perfil del OD experimentava un canvi brusc en la seva tendéncia, i la concentraci6 de OD
augmentava progressivament fins assolir el valor de consigna que comportava la interrupciod
de I’aeraci6 (2.5 mg O, I')). A partir d’aquest moment el sistema romania en condicions
anoxiques a I’espera d’un nou emplenat. Aproximadament, un 25% del temps de reaccid
transcorria en condicions anoxiques.

El perfil del ORP presentava clarament dos punts d’inflexi6 caracteristics: el nitrate knee en
condicions anoxiques (final de la desnitrificacié) i, en aquest cas, també el aorp en
condicions aerobies (final de la nitritaci6). Tot i que la durada de I’etapa andxica estava
temporitzada en 0.75 hores, aquesta etapa hagués pogut ser controlada facilment de forma
dinamica, en base a la identificacio del nitrate knee.

El pH va continuar sense presentar grans oscil-lacions al llarg d’un subcicle de tractament, fet
que limita la seva adopcié com a parametre de control. Tot i que els valors de treball han estat
forca elevats (mitjana de 8.83 en la Figura 4.27), el model no preveia sortides significatives
de nitrogen del sistema en forma d’estruvita o amoniac.
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Finalment, en quant a 1’eliminaci6 del nitrogen, el procés biologic va tenir lloc de forma
majoritaria via nitrit. La relacido N-NO, /N-NOx™ de I’efluent es va estabilitzar al voltant del
65-70%. En aquestes condicions, la desnitrificacid era possible sense considerar 1’aportaciod
d’una font externa de carboni organic. A I’inici de 1’etapa anoxica, dins el reactor es va
detectar una lleugera acumulacié de nitrit com a conseqiiencia de la reduccid del nitrat. La
velocitat especifica de desnitrificacid en el subcicle estudiat es va quantificar en 11.8 g N-
NO, kg' SSV h'. Pel que fa a la velocitat especifica de nitritacid, aquesta va ser
determinada en 1.2 g N-NO, kg SSV h™', un 45% inferior a la mesurada dins el reactor
durant el calibratge. Aquesta disminucié en la velocitat de nitritacid seria principalment
atribuible a factors cinétics/poblacionals més que a I’existéncia de desnitrificacio simultania
(AUR = N,PR). L’oxidaci6 del nitrit a nitrat basicament tenia lloc una vegada exhaurit
I’amoni del sistema. Aixi doncs, una disminucié en la concentracié de consigna del OD
permetria reduir encara més la generacid de nitrat durant 1’etapa aerobia. Les velocitats
indicades en aquest paragraf estan referides a 20°C 1 inclouen la corresponent correccid per
I’efecte de ’acumulaci6 de nitrats.

——ODpred. —— OD mes.

oD (mg 1)

——pHpred. —— pH mes

0 A U N e e
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NH4pred. ® NO3 mes,

NO3pred. 4 NO2 mes.

NO2 pred.
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Figura 4.27. Evoluci6 de ’oxigen dissolt, el pH, el potencial redox i les espécies nitrogenades (NH,", NO, i
NOjy") durant un subcicle de 6 hores.

4.8. CONCLUSIONS

Mitjancant una analisi de sensibilitat estatica s’han identificat aquells processos, parametres i
components del model amb major influéncia en la seva resposta. Per fer-ho, s’han considerat
condicions d’operacié del reactor SBR similars a les mantingudes durant el periode de
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calibratge. En aquest sentit: 1) existeix una gran dependéncia entre hidrolisi i desnitrificacio,
2) la nitritaci6 ¢és D’etapa limitant de la nitrificacio, 3) la precipitaci6 no afecta
significativament el procés global de tractament, 4) caracteritzar correctament el procés de
transferéncia liquid-gas per a I’oxigen €s de gran importancia, 5) tant en condicions aerobies
com anoxiques es constata la significanca del coeficient de conversidé dels organismes
heterotrofs, 6) les components de la FLP amb major capacitat d’influéncia son Sc, Ss, SnHa,
Sz 1 Xs, 7) el sistema es mostra molt sensible al valor de pH dins el reactor. Aquesta
informaci6 ha permés orientar el disseny experimental durant el calibratge.

La concentracid mitjana d’amoni en la FLP a tractar ha estat de 2590 +107 mg N-NH," 1",
corresponent al 75% del Nrg. Durant el calibratge, la baixa relacié DQOg/Nyigificable de la FLP
(4.5 g O, g' N) ha fet necessari considerar una font addicional de carboni organic per tal
d’aconseguir una completa desnitrificaci6. Cal remarcar una elevada preséncia de materials
organics no biodegradables en la FLP (56% DQOr). Aquest fet és indicatiu d’haver treballat
amb uns purins envellits. La biomassa heterotrofa ha demostrat capacitat per tal
d’emmagatzemar substrats organics facilment biodegradables en el seu interior. En un futur,
resultaria interessant ampliar el model tot incloent-hi aquest fenomen. El contingut inicial en
carboni inorganic de la FLP s’ha quantificat en 822 +14 mg C I"', valor forca inferior als
requeriments tedrics de la nitrificacio.

Durant el calibratge s’han determinat de forma experimental els parametres del model més
significatius. Principalment han estat utilitzades técniques respirometriques. En aquest sentit:

- La velocitat maxima d’hidrolisi en condicions anoxiques ha pres un valor 0.75 +£0.07
vegades inferior a 1’estimat en condicions aerobies (4.13 +0.44 dh).

- En relaci6 als organismes heterotrofs, valors inferiors als habituals de referéncia han estat
determinats per a 4 (4.16 £0.66 d™), Ks (0.79 £0.66 mg DQO 1), Koz (0.01 mg O, 1) i by
(0.17 £0.04 d). En condicions andxiques Yn ha experimentat una reduccio de 0.82 +0.03
unitats respecte al valor aerobi (0.65 +0.02). També s’ha constatat una reduccié de 0.62
+0.05 unitats per a uy en absencia d’oxigen 1 preséncia de nitrit, aixi com que 7JNox,2> 7Nox,3
en cas de no existir limitacions en la disponibilitat de C-organic durant la desnitrificacio.

- En relaci¢ als organismes oxidants de I’amoni, els parametres estimats han estat 0 (0.71
+0.03 d™), bao (0.08 £0.03 d™") i Kyms_ao (0.054 £0.003 mg N I™).

Sota escassetat de C-organic, durant la desnitrificacio el nitrat ha estat preferit com a acceptor
final d’electrons respecte al nitrit. Interpretar a temps real el valor/evoluci6 de parametres
com el OD o el ORP es presenta com a estratégia interessant per tal d’optimitzar 1’operacid
d’un sistema SBR. La consecucio de les etapes aerobies a una baixa concentracié d’oxigen
dissolt afavoreix que el procés global d’eliminacié de nitrogen tingui lloc majoritariament via
nitrit i que, per tant, els requeriments organics i d’oxigen del procés siguin menors.
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MODELLING OF THE SHARON PROCESS

Towards a more sustainable strategy for nitrogen removal
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Chapter 5. Modelling of the SHARON process

5.1. OBJECTIVES

The aim of this chapter is to establish a mathematical model for the SHARON process in
view of its coupling with the Anammox process. The SHARON reactor will be exclusively
operated aerobically in order to achieve partial oxidation of ammonium to nitrite.

A preliminary estimation of kinetic parameters related to nitrifying organisms must be carried
out using historical data generated in a lab-scale SHARON reactor. Finally, an evaluation of
this process will be performed using numerical simulation.

5.2. INTRODUCTION TO THE SHARON-ANAMMOX PROCESS

Ammonium has traditionally been eliminated from wastewaters by a combination of two
different biological processes: nitrification and denitrification. The need to find more
sustainable alternatives has led to a new, totally autotrophic, combined process: the
SHARON-Anammox process (van Dongen et al., 2001a; 2001b). This technology allows
removing nitrogen without organic source requirement. This scenario makes it possible to
combine energetic valorization (anaerobic digestion) and nitrogen removal without the
restriction of the availability of readily biodegradable organic matter for denitrification. Other
advantages of this biotechnology are the low sludge production, energy savings linked to
aeration and the possibility to work at high nitrogen loads (Strous et al., 1997). The integrated
SHARON-Anammox system is configured as two different stages, although other approaches
linking partial nitritation and anaerobic ammonium oxidation in just one reactor are also
being studied (Third et al., 2001).

In the SHARON (Single reactor High activity Ammonia Removal Over Nitrite) process,
ammonium is autotrophically converted to nitrite (partial nitritation) by ammonium-oxidizing
bacteria in a reactor without sludge retention, under aerobic conditions and at relatively high
temperature (~35°C) (Hellinga et al, 1998). Besides dissolved oxygen concentration,
temperature and hydraulic residence time, pH is also a main process parameter (Hellinga et
al., 1999). Its value governs the reactions of chemical equilibrium and, therefore, it influences
on the process rate and the effluent quality. The availability of inorganic carbon may also
become a limiting factor (Wett and Rauch, 2003). Nitrite-oxidizers do not interfere when the
process is well controlled due to the short residence time and the high temperature. The
SHARON process is especially suitable for the treatment of wastewater streams with high
ammonium content, and the lower oxygen needs for the partial ammonium oxidation to nitrite
allows important energy savings. The stoichiometry of the process (Eq. 5.1) shows that only
the 50% of the ammonium contained in the wastewater is oxidized when an equimolar ratio
between ammonium and bicarbonate is provided. Moreover, since nitratation is not expected
to occur, an additional reduction of the 25% of the oxygen required to ensure complete
nitrification is achieved. Other potential uses of the SHARON technology include nitrogen
removal by nitrification-denitrification via nitrite (Fux et al., 2003; Gali et al., 2007).

NH, + HCO; +0.750, — 0.5NH; + 0.5NO, + CO, +1.5H,0 (Eq.5.1)

Anammox is the acronym of ANaerobic AMMonium OXidation (Mulder et al., 1995), a
biological autotrophic conversion process in which almost equimolar amounts of ammonium
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and nitrite are combined to form nitrogen gas in absence of oxygen. Thus, when treating
concentrated ammonium streams, the Anammox process needs to be applied in combination
with a partial nitritation. Neglecting biomass growth, Anammox reaction can be expressed as
shown in Equation 5.2, with a stoichiometric nitrite/ammonium ratio equal to 1. When
biomass is accounted this ratio increases up to 1.32 (Strous et al., 1998).

NH, + NO, - N, +2H,0 (Ea.5.2)

Therefore, there is a new alternative for biological nitrogen removal from slurry more
sustainable than a conventional or via nitrite NDN. In this context, Ahn et al. (2004) have
already applied the Anammox process for ammonium removal from a piggery waste and
Hwang et al. (2005; 2006) have proposed the combined SHARON-Anammox process for the
treatment of anaerobically predigested piggery wastewater at lab scale.

5.3. DEVELOPMENT OF THE MODEL

The model described below is a revised version of the one established in Chapter 2 of this
document.

5.3.1. Components and processes

Literature on activated sludge models ASMx (Henze et al., 2000) and on specific models of
the SHARON process such as those of Hellinga et al. (1999), Volcke et al. (2002a) and Van
Hulle et al. (2004) were taken as the bases for the development of a new model for the
simulation of the treatment of wastewaters with high N concentration, containing organic
matter and phosphorus. Sixteen components were established (Table 5.1), which were
involved in ten different biochemical and physical processes with the corresponding rates p;
listed in Table 5.2. Soluble components S and particulate components X were distinguished.
Some of the soluble components should be split into different species according to the
chemical equilibrium specified further on (Table 5.3). Only aerobic conditions were assumed.

Table 5.1. Components of the model.

Components Definition Units Chemical species included

Soluble (n, = 10)

1. So; Dissolved oxygen mg O, I 0,

2. Sic Inorganic carbon mg C I H,COs-C + CO,-C + HCO;-C + CO32'-C
3.8 Inert soluble organic material mg COD ' -

4. Sg Readily biodegradable organic substrates mg COD 1" Y AH-COD + £A,;-COD + RSs-COD

5. Sy Total ammonium mg N I NH;-N + NH,-N

6. Sno Total nitrite mg N 1" HNO,-N + NO,-N

7. Snos Nitrate mg N I NO;-N

8. Spos Inorganic soluble phosphorus mg P 1! H3;PO4-P + H,PO,-P + HPO,*-P + PO,*-P
9. S, Additional positive charges mol Z" 1" -

10. Sy Protons mol H 1! H

Particulate (n, = 6)

11. X, Inert particulate organic material mg COD ' -

12. Xs Slowly biodegradable organic substrates mg COD 1" -

13. Xy Heterotrophic organisms mgCOD ' -

14. X0 Ammonium-oxidizing organisms mgCOD ' -

15. Xvo Nitrite-oxidizing organisms mg COD 1" -

16. Xrss Total suspended solids mg TSS 1!
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The hydrolysis of slowly biodegradable organic substrates Xs to readily biodegradable
organic substrates Ss was modelled by means of Contois kinetics. No nutrient limitations
were considered for the growth processes since sufficiently high concentrations were
expected. The inclusion of heterotrophic organisms Xy in the model allows accounting for the
oxidation of biodegradable organic substrates which are, although in low proportion,
normally present in ‘real’ wastewaters potentially treatable in a SHARON process, such as
leachates or supernatants of anaerobic digestion.

Ammonium-oxidizing organisms X,o are expected to transform Sygs to Syo2 using ammonia
(NHj3) as substrate (nitritation). Depending on the operational conditions, nitrite-oxidizing
organisms Xyo could also growth and oxidize Syo, to Snos using nitrous acid (HNO;) as
substrate (nitratation). Both autotrophic populations can be inhibited by ammonia and nitrous
acid. Carrera et al. (2004), among other authors, confirmed that the Haldane model describes
nitritation inhibition by NHj3 and nitratation inhibition by HNO, accurately. Therefore,
specific kinetic rates including a Haldane term for the corresponding substrate and a non-
competitive reversible inhibitory (NOCRI) function for the other inhibitory specie were used.
It is interesting to remark that by maintaining the same values for the kinetic parameters, the
behaviour predicted by Haldane kinetics was different from that simulated by the product of a
Monod term and a NOCRI function. This fact makes the comparison of parameter values
dependent on the kinetics used.

Unlike previous SHARON models (Hellinga et al., 1999; Volcke et al., 2002a; Van Hulle et
al., 2004), decay processes were considered in the present work. The direct influence of pH
on microbial growth was taken into account by applying a unimodal response function
(Henze et al., 1995) with two characteristic parameters (K, and pH,,). A unique optimal pH
was adopted, regardless of the kind of organism.

Table 5.2. Process rates.

Process (m = 10) Rates (p)
1. Aerobic hydrolysis of Xg i So. _Xo/Xy "
Ko, +S,, K.+X¢/X,
_ So, Ss Ky
2. Acrobic growth of X;; on S My~ Ko, +5,, .Ks+Ss ’ K,’,{H-*- 10"JH"”””H‘ ) Xy
' o 4503 . f :VHJ,(!‘ N NH, Kl/jilil)Af@ K :f(l)
3. Aecrobic growth of X, on Sy K, +S02

. . X
10 . - 40
f.\Z'Hd,o' S i% ] K; avo, T (f NO,,0° SNOJ ) K;j: +1 dp””"’ 2 -1
40

I NH;

K,égj + (f.;\’Hd,ﬂ' SNH4 )+[

NO NO
S, fm: 0 N NO, K 1 NH; K pH

0,
4. Aerobic growth of Xy on Syo; Hvo 30+ S,. . "o oo 0" Sro K ¥ (f,\w o0 Swn ) K010y o
° © K HNO, + (./f.'vo2 0" N NO, )+( v % NO j ’ ’ ! "
LHNO,
5. Decay of X by Xy
6. Decay of X0 bio X0
7. Decay of Xyo byo X yo
8. Liquid-gas transfer of O, K, a,,(So,-(Hey, ppo, )
9. Liquid-gas transfer of CO, K aco, ((fico Sic)-(Hego, PPco, )
10. Liquid-gas transfer of NH; Kiayy - ((Fyu,.00 Swu, ) - (Heyy - PPy, )

It was considered that the component Ss included the volatile fatty acids (A;H: unionized
species, A;: ionized species) acetic, propionic, butyric and valeric acids plus a pool of other
non-ionizable organic substrates (RSs). Weighting factors A4 (mol VFA; mol' VFA),
expressing the relative presence of every VFA, were also defined (£44 = 1). Inorganic
carbon Sjc, protons Sy and additional positive charges Sz were included in the model, and
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therefore, alkalinity was not considered as a component, unlike in ASMx models. Sy was
directly related to the pH value and S represented the amount of additional positive charges,
so that it was possible to close the charge balance. This component could be negative if there
were more negative than positive additional charges in the medium and its value was
dependent exclusively on the composition of the inlet flow and the initial concentration inside
the reactor. Using the charge balance equation it is possible to calculate both concentrations.

Liquid-gas transfer processes were included in the model using the two-film theory
(Tchobanoglous ef al., 2003). The partial pressures (pp) considered were 2.1-10" atm (O,),
3.0-10* atm (CO,) and 0.0 atm (NH;). Henry’s law constants (He) were calculated as a
function of temperature (APHA et al., 1995; Musvoto et al., 2000; Dasgupta and Dong, 1986
respectively). The liquid-gas transfer coefficients (K a) for carbon dioxide and ammonia
were defined as a function of the oxygen coefficient (Munz and Roberts, 1989). In the future,
other processes such as denitrification or chemical precipitations may be regarded.

The effect of temperature on kinetic parameters (hydrolysis rate constant, maximum growth
rates, decay rates and liquid-gas transfer coefficients) was included by incorporating an
Arrhenius type equation (K7 = K35oc-eg(T‘35oc)). The considered values for the constant &
corresponding to hydrolysis (0.039) and heterotrophic processes (0.068) (Henze et al., 2000),
ammonium-oxidizing (0.088) and nitrite-oxidizing processes (0.057) (Hao et al., 2002), and
liquid-gas transfer (0.024) (Tchobanoglous ef al., 2003) were calculated from the literature.

5.3.2. Chemical equilibrium

The considered acid-base equilibrium reactions are listed in Table 5.3. Dissociations were
assumed to occur instantaneously and to be affected by temperature, pH and ionic strength.
Dissociation constants (K;) were calculated as a function of temperature using the equations
proposed by Musvoto et al. (2000) for inorganic carbon and phosphorus, Lide (1993) for
VFAs, Anthonisen ef al. (1976) for nitrogen and Snoeyink and Jenkins (2003) for water. The
concentration of species such as NH3 and HNO, affects the kinetics of autotrophic organisms
since they are both substrate and inhibitor simultaneously. Furthermore, NH3; and CO, are
involved in gas transport processes. Table 5.4 presents the matrix F (f; ;) for the calculation
of the dissociation fractions associated with the soluble components, which is also included in
the pH calculation algorithm. Soluble components are listed in rows and ionic charges in
columns. It is important to notice that, in the case of the components with ionic activity, the
sum of each row must be equal to one. The matrix notation presented for matrix F helps in
the comprehension of the model and facilitates future incorporations of other equilibrium
reactions affecting pH.

Table 5.3. Chemical equilibrium reactions included in the model.

Reference element Equilibrium

Carbon (inorganic) H,CO; «X¢ 5 HCO + HY « e 5 co} + 20"

Carbon (VFA) AHSA 5 AL gt

Nitrogen (ammonium) ~ NH <5 NH, + H*

Nitrogen (nitrite) HNO, <% 5 NO, + H*

Phosphorus H3PO, <05 H POG + HY «—X2 5 HPOG™ + 2H «=1 5 PO}~ + 3H*
Water H,0«—~Y 5 OH™ +H*

H,CO} = H,CO; + COy(aq)
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The activity {/} and concentration [/] of chemical species are related through the activity
coefficient y, as proposed by Snoeyink and Jenkins (2003). The value of these factors
depends on the ionic strength (/) of the medium (Eq 5.3). Eq. 5.4 allows the calculation of the
activity factors as a function of the corresponding ionic charge (Ch) when /<0.1M. Other
expressions should be used at higher ionic strengths. Thus, dissociation constants must be
corrected with the activity factors of the chemical species involved (K¢). This consideration

has not been accounted in previous models of the SHARON process including pH calculation
(Hellinga et al., 1999; Volcke et al., 2002a).

1=05Y [I]-ch} (Eq. 5.3)
1
log,, 7, = ~0.5Ch>- 1+(ﬁ (Eq. 5.4)
Table 5.4. Matrix F for the calculation of the dissociation fractions (f; ).
JSCC= +1 0 -1 2 3
Soz 0 0 0 0 0
Sic 0 [H+]2 [H_*] 0
KeKe, Ke, !
[H‘]z + H}]+1 [H ]Z +[HA]+1 [H ] +[H—J+1
KEIKZ‘Z K&Z K( /K(Z KZ‘Z KCIK(.’ KL('
S; 0 0 0 0 0
Ss (VFA) 0 4 o 4 Ke 0 0
;A”' H' |+ K, ZM H* :’K;’
Ny H*] Ky 0 0 0
H' [+ Ky, H' |+ K,
Snoz 0 H' Ko 0 0
H' [+ Ky, H' [+ K,
Snos 0 0 1 0 0
Spos 0 [H*]J [H*]Z M
K KoK KpoKps Ky 1
+ + + +P + + + + P +
JCEL+J—E+[}%]+1 L+M+m+l ﬁﬂﬁﬂ ﬁ+[{{7}+[i(]+l
KPIK;’ZK;’i K;’ZK;’i KPK K;IK.:’]K;K K;ZK.‘D} K;j K;IK;)K(P} K;’)K(P} K;x K;’IKP]K;’i KP]K;’i Khs
Sz 1 0 0 0 0

5.3.3. Mass balance

The modelled SHARON reactor was set as a perfect Continuously Stirred Tank Reactor
(CSTR) system without sludge retention, so as a chemostat. The Ordinary Differential
Equation (ODE) describing the temporal evolution of each component C;, except for protons,
takes the general form of Eq. 5.5, where: Q is the liquid flow rate, V; is the reactor liquid
phase volume assumed to be constant, r; is the volumetric conversion rate and vj; is the
stoichiometric matrix. Conservation equations were applied in each process for COD, C, N, P
and TSS.

dC 10
l :(C _Ci)'lg+ri:(cfm_ci)'§L+Z;Vﬁ'pj (Eq.5.5)
J=

dl iin f

5.3.4. Calculation of the pH

An algorithm for the dynamic calculation of the pH was also implemented. This algorithm
was initially applied in the simulation of the anaerobic digestion process (Campos and
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Flotats, 2003). Here, this algorithm has been improved and adapted to the SHARON process.
From the charge balance equation it was possible to define a new pH dependent variable
called net charge (NC), as shown in Eq. 5.6:

NC =[n*]-[on-|=[rco; |+ 2[CO§’]+’Z;:[A,T]+ [NO; |+ [No; |+ [1,P0; |+ 2[HPO? |+ [P0 |- [NH; |-[2]  (Eq. 5.6)

Hence, the proton concentration is a function of the net charge, [H'] = {NC), where y(NC)
takes a different form depending on whether NC is positive or negative (Eq. 5.7). It was then
possible to establish an ODE for the temporal evolution of [H'], see Eq. 5.8:

NC>20 = NC:[H+]_[K;j N W1:NC+W
H+
bl (Eq.5.7)
_ K _lou- _ 2K,
e lorr-] o] = v, — NC+4NC? +4K;,
dsc'
di]_ds, g T .

dt  dr  B'+(sc-F-IC)

where SC' is the transposed vector of the soluble components expressed in units of mol 17,
and /C is the vector of the ionic charges. B is the derivative of y with respect to NC, with its
calculation depending on whether NC is positive or negative. It is also necessary to calculate
the matrix F’ = dF/d[H']. Finally, the pH can be calculated from [H'], considering the
respective activity factor (Eq. 5.9).

pH =-log,, {H }= —logm(yw : [H]) (Eq.5.9)
In order to validate the pH algorithm a test was carried out (35°C). It consisted in a sequential

addition of different chemical reagents to tap water, and the continuous measure of the pH. A
good adjustment was found between measured data and model response (Figure 5.1).

NH,Ac  HAc

v ¥

NaNO, NaHCO,

R?=0.9908

Modelresponse + Measured data
T T

0 5 D 5 20 25 30 35 40 45 50
Time (min)

Figure 5.1. Experiment for the validation of the pH algorithm by comparing the measured and modelled pH
evolution resulting from the addition of different chemical reagents to tap water.
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5.3.5. Computational implementation

The Fortran language and Microsoft Excel as workspace interface were used in the
computational implementation of the model. The solution of the system of ODEs defining the
evolution of the 16 components considered was numerically approximated by means of the
Runge-Kutta-Fehlberg adaptive step-size integration method (Sewell, 1988).

5.4. EXPERIMENTAL DATA SOURCE

5.4.1. The SHARON reactor

The SHARON reactor consisted of a stainless steel vessel with a working volume of 22.5 1. It
was located in a 20°C thermostated lab (LEQUIA), and the temperature inside the reactor was
controlled by means of an electrical resistance. The substrate was fed into the system using a
peristaltic pump. Air was supplied through diffusers located at the bottom of the reactor. The
lab-scale reactor was equipped with a monitoring and control device consisting of two
interface cards (PCL-812 PG and PCLD-885 from Advantech, Taiwan) and a specifically
developed software programme developed using LabWindows (National Instruments, USA).
On-line monitoring of pH, temperature and dissolved oxygen was carried out using probes
(Orbipac CPF 81 and OxyMax W COS 41) and transmitters (Liquisys M CPM 223)
manufactured by EndresstHauser (Switzerland). A schematic representation and
photography of the lab-scale reactor are depicted in Figure 5.2.

[—]
n
R R "

o | Electrical Resistance

INFLOW EFFLUENT

. . L] .I . .. ..
Rl

v=0251" < 72350

SHARON

REACTOR

2 COMPRESSOR

4°C 1501 PUMP IN
FEEDING TANK

Figure 5.2. Left: Schematic diagram of the lab-scale SHARON reactor. Right: View of the SHARON and
Anammox reactors located in LEQUIA.

Synthetic substrate, mainly composed of ammonium and sodium bicarbonate, was used
throughout the experimental period. Biofilm formation inside the reactor was detected and,
for this reason, periodical cleanings were carried out.

5.4.2. Synthetic substrate and analytical methods
The synthetic substrate was prepared once per week and stored in a refrigerated tank. This

feed contained about 1 g NH,"-N I'! with an equimolar NH,'/HCOs™ ratio. Furthermore, a
phosphate buffer (including KH,PO4, K;HPO4 and Na,HPO,) was added to maintain a
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phosphorus concentration of 12.8 mg 1. The pH ranged from 7.8 to 8.9. Substrate and
effluent were analyzed for total suspended solids, volatile suspended solids, total ammonium,
nitrites, nitrates and alkalinity, according to Standard Methods (APHA et al., 1995).

5.4.3. Experimental data

Two months historical data (Lépez, 2003) generated in the previously described lab-scale
reactor were used in order to perform a preliminary evaluation of the model. Figure 5.3
shows the measured evolution of the main process parameters during the considered period of
time. Temperature inside the reactor was maintained at 35°C although some falls happened.
The HRT was kept between 2 and 3 days. The pH maintained a value of approximately 6.50,
with a brief destabilization at the middle of the experimental period, attaining a maximum
value of 8.17. Finally, dissolved oxygen concentration was usually higher than 2 mg 1"
except in two punctual moments, when values close to 1 mg 1" were reached.
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Figure 5.3. Measured evolution of the main process parameters in the SHARON reactor. Left: Temperature and
hydraulic residence time. Right: pH and dissolved oxygen.

The measured evolution of nitrogen compounds in the inflow/effluent of the SHARON
reactor is depicted in Figure 5.4. As it was expected, the measured NH;-N concentration in
the inflow was of about 1000 mg I"'. Other nitrogen compounds such as nitrites or nitrates
were not present in the inflow. Approximately a half of the ammonium fed was oxidized to
nitrite and the other half did not suffer any transformation. At the end of the experimental
period a little accumulation of nitrate was observed.
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Figure 5.4. Measured evolution of nitrogen compounds. Left: Inflow and effluent concentrations. Right:
Accumulation of ammonia and nitrous acid inside the reactor.

The average concentration of ammonia inside the reactor was around 1.5 mg N 1" with a peak
0f 29.1 mg N I"' coinciding with the day that pH reached its maximum. On the other hand, the
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average concentration of nitrous acid was of approximately 0.20 mg N I"', with a maximum
value of 0.43 mg N I'' (Figure 5.4).

5.5. EVALUATION OF THE MODEL

5.5.1. Parameter estimation

A reduced version of the proposed model for the SHARON process was used for the
estimation of the 13 kinetic parameters related to nitrifying organisms by applying a random
direct search method (Luus and Jaakola, 1973), similarly as detailed in a previous work
(Flotats et al., 2003). The objective function to be minimized was the sum of the reciprocals
of the coefficients of multiple determination (£(1-R?)) of the fitting model for total
ammonium, total nitrite and nitrate, using 2 month historical experimental data (Figure 5.5).
The initial concentrations of nitrifying biomass were also unknown and estimated as
proposed in the literature (Vanrolleghem et al., 1999). An identifiability study needs to be
performed in future, in order to ensure the uniqueness of the calculated parameters. Hence,
the estimated set of values should be taken just as a first approximation.

1000 -
¢ NH4 meas. ——NH4 simul. = NO2 meas. ——NO2 simul. a NO3 meas. —— NO3 simul.

N (mg 17

60

Time (d)

Figure 5.5. Measured (dots) and predicted (solid lines) nitrogen concentrations in the effluent.

The specific yield values were assumed to be 0.15 g odm g' NH;'-N for ammonium-
oxidizers and 0.04 g odm g NO,-N for nitrite-oxidizers (odm: organic dry matter, 1.42 g
COD g odm) as proposed by Wiesmann (1994). A brief comparison between the kinetic
parameter values obtained and other values from the literature is presented in Table 5.5. In
some cases, significant differences were observed depending on the bibliographic source.
Different experimental conditions, biomass adaptation and the kind of kinetic model
considered could explain these variations. Literature values of the kinetic parameters related
to N (substrate or inhibitor) can only be directly compared with the values adjusted here if the
same inhibition model was used, that is with Carrera et al. (2004) for X0 and Xy, and with
Hellinga et al. (1999) for Xyo.
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A value of 1.75 d' for the maximum specific growth rate of ammonium-oxidizers (o) at
35°C was obtained, fitting the range found in the literature. Non realistic higher values could
be numerically estimated for this parameter if the reference temperature in the Arrhenius
equation was of around 20°C instead of 35°C. This is the case, for instance of Wett and Rauch
(2003) in Table 5.5. Therefore, for proper parameter estimation, it is crucial to set the
reference temperature as close as possible to the experimental. Decay was included in the
model, with a constant rate estimated in 0.23 d'. The processes incorporated in the ‘death-
regeneration’ modeling concept are more related, among others, to phenomena such as
protozoan activity than to biomass death (van Loosdrecht and Henze, 1999), which is
especially important under aerobic conditions (Siegrist ef al., 1999). Protozoan activity can
become important when operating a SHARON reactor, especially when treating ‘real’
wastewater (Van Hulle et al, 2005). Thus, the inclusion of the decay processes in the
SHARON model is completely justifiable.

The calculated value of the substrate inhibition constant (K}, ) was of 24.9 mg NH;-N 1.

Therefore, no inhibition due to ammonia in normal working conditions was observed,
becoming a remarkable phenomenon when NH; concentrations were high (average
concentration: 1.5 mg NH3-N l'l; maximum concentration: 29.1 mg NH;3-N 1'1). On the other
hand, the HNO, inhibition constant (X;,, ) was equal to 0.44 mg HNO,-N 1'1, indicating that

inhibition due to nitrous acid did occur (average concentration: 0.20 mg HNO»-N 1
maximum concentration: 0.43 mg HNO»-N 1.

Table 5.5. Comparison between the kinetic parameter values obtained and those cited in the literature (35°C).
Carrera et al.

Parameter Units This Hellinga et al. Hellinga et al. Wett and Rauch Van Hulle ez al. (2004)
study (1998) (1999) (2003) (2004) Guisasola et al.
(2005)
Ammonium-oxidizers
K0 d! 1.75 2.10 2.10 4.04° 1.00°
by d! 0.23 - - 1.00°
KAO 1 o
0, mgO, I 0.34 - 1.45 0.40 0.94 0.74¢
KAO
NH, mgN ! 0.44 7.00° 0.47 0.13¢ 0.75 020"
KAO
LNH, mgN ! 249 - - 3000 - 595"
K10 1
LHNO, mgN T 0.44 0.20 0.21 2.80 2.04
Ko : 28.8 : ; : 8.21
Nitrite-oxidizers
Hyo d! 0.56 0.02-0.17° 1.05 321°¢
bo d! 0.04 . y 0.87°
KNO
0, mg O, I 0.73 - 1.10°¢ 1.00 - 1.75¢
KNO
INH, mgNI[! 14.8 - - 1.60 - 20.0
NO
Ko, mgN 1! 0.02 7.8:107 1.4103¢ 3.0-10°°¢ - 1.2 10"
gNo . ‘
LHNO, mgN I’ 231 - 0.27°¢ 2.80 - 0.028

*pH 6.5-8.5 and 30°C; ® pH 7-8; € 20°C; ¢ 30°C; © estimated, pH 7.3; "pH 6.8; ¢ pH 7.5 and 25°C; " estimated, pH 7.5 and 23°C.

The maximum specific growth rate of nitrite-oxidizers (uvo) at 35°C was determined as 0.56
d”'. As in the previous case, the decay constant had a value relatively low (0.04 d"). Taking
into account the average conditions inside the reactor, total inhibition by N-compounds
represented a decrease in the maximum nitratation rate of approximately 15%. The model
was not capable to predict the brief accumulation of nitrate observed at the end of the
experimental period. Probably, a lack of wall cleaning could have favored the growth of
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nitrite-oxidizers, and therefore, a more frequent wall cleaning schedule should be adopted in
future works.

Although the SHARON reactor was operated mainly at a low pH (average: 6.49; range: 6.17-
8.17), this condition did not limit the process. The pH,, for the biomass growth was
estimated in 6.48, which is relatively low in comparison with the value of 7.23 reported by
Van Hulle et al. (2004), and almost coinciding with the average pH measured during the
experimental period. Given the influence of pH to chemical equilibria, substrates availability
and inhibition phenomena inside the reactor, its value affects the effluent quality and,
therefore, its suitability for a subsequent Anammox process.

5.5.2. Simulation results

Numerical simulations of the behaviour of a SHARON reactor at both, steady and transient
states were carried out. The process efficiency was analyzed in terms of the effluent nitrite to
ammonium molar ratio (Syo/Snr4). Steady state was assumed after 100 days of continuous
simulation. On the other hand, the process sensitivity to a given step perturbation (transient
conditions) was evaluated after waiting for one day since it was introduced and assuming
initial steady behaviour. Table 5.6 summarizes the simulations executed. Temperature of the
reactor was considered constant at 35°C and dissolved oxygen was fixed at 3 mg O, I"'. The
previously estimated values for kinetic parameters (Table 5.5) were used in these simulations.

Table 5.6. Summary of the studied cases (simulations executed under steady state and transient conditions).

N° Target

1 Effects of the inlet inorganic carbon to ammonium molar ratio (S;c/Sys)

2 Effects of the nitrogen loading rate (NLR)

3 Effects of the inlet readily biodegradable organic carbon to ammonium molar ratio (Sg/Snz4)
4 Effects of the inlet pH

5 Effects of the pH inside the reactor

Effects of the inlet inorganic carbon to ammonium molar ratio (Sic/Snna4)

The influence of the inlet S;/Syx4 ratio was evaluated considering an hypothetical substrate
containing 2000 mg NH,"-N 1" and 100 mg P I"' at a pH value of 8.00 (HRT = 2 days).
Presence of biodegradable organic matter in the wastewater was not taken into account.

Inorganic carbon, mainly bicarbonate (HCO5), is expected to be the main buffer agent in the
wastewater. The speciation fractions of the carbonate system (COZ—HCOg'—Cng') will depend
on the pH, temperature and ionic strength of the medium likewise the others chemical
equilibrium reactions involved. This component is also the carbon source used by autotrophic
biomass for cellular synthesis.

According to Eq. 5.1, the nitritation process is highly influenced by the ammonium to
bicarbonate ratio present in the wastewater. This dependence at the steady state is outlined in
Figure 5.6, where the predicted nitrogenous components concentrations and pH, the active
biomasses growth, the total respiration rate, and the effluent Syo2/Snuy ratio are depicted as a
function of the inlet S;o/Syys ratio. The desired outlet quality was predicted when
approximately analogous molar amounts of S;c and Syzs were fed into the reactor. An
increase on S;/Syus implied a rise in the amount of Syys oxidized, similarly as previously
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described (Volcke et al., 2002b). Ammonium oxidizing biomass content inside the reactor
was proportional to the S;/Snuy ratio of the wastewater, as well as the biological activity in
terms of OUR -Oxygen Uptake Rate-. Nitrite oxidizers growth was not predicted by
simulation in the tested conditions.
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Figure 5.6. Influence of the inlet S;o/Syyy molar ratio on the SHARON process performance at steady state
(infl. Syys: 2000 mg N I'', inf. Spo,: 100 mg P 17, infl. pH: 8.00, HRT = 2 days).

When evaluating the dynamic response of a SHARON reactor to a perturbation on the inlet
Sic/Snus molar ratio (initial value equal to 1/1, Syus kept constant), the main changes on the
effluent Syo./Snr4 ratio were predicted in the case that S;o/Syus increased (Figure 5.7). In this
situation, a pH rise inside the reactor was expected due to a longer presence of positive ions
(S2z) in the wastewater. The linearity between the inorganic carbon fed and CO; stripped
disappeared and the concentration of free ammonia inside the reactor increased, working not
only as substrate but also as inhibitor for ammonium oxidizing bacteria. Furthermore, a high
pH value may inhibit nitritation by itself. Although these inhibitions are reversible, the low
HRT of the reactor (operated as a chemostat) makes wash out of ammonium oxidizers very
likely to happen. According to the transient conditions here established, this fact would occur
if ASic/Snrg > 15% (the Sic/Snmy ratio is supposed to recover its initial value after one day
perturbation). This risk may be reduced if the partial nitritation was operated in a reactor with
biomass retention (Ganigué et al., 2007). Xyo growth should be then prevented by a different
mechanism than the wash out -i.e.: ammonia inhibition, since Xyo are more sensitive to this
phenomenon than X, (Anthonisen et al., 1976)-.

Sno2 /SNHa

12 Figure 5.7. Influence of the inlet S;o/Symy
molar ratio on the SHARON process
performance at transient state, one day after
the step perturbation was introduced. (infl.
Syia: 2000 mg N 17 inf. Spo,: 100 mg P 17,
infl. ref. molar Sy;.,/S;c: 1/1, infl. pH: 8.00,
HRT =2 days).
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Effects of the nitrogen loading rate (NLR)

NLR of the reactor is determined by two different kinds of parameters, one operational
(HRT) and the other compositional (Syzs). The process efficiency calculated at the steady
state for a given NLR (500-1500 mg N 1" dh may differ depending on which of these
parameters was modified with respect to its default value (Figure 5.9). When varying Sy
(1000-3000 mg N 1'1, HRT = 2d), the modelled effluent Syo./Syus ratio experienced a sudden
drop at sufficiently high NLR (> 1225 mg N I"' d"'") due to the inhibitory free ammonia levels
inside the reactor. On the other hand, when HRT was modified (4.0-1.3 d, Syzs = 2000 mg N
1), besides the harmful effects of high NLR (there was a slight difference on the threshold
value with respect to the previous case), low values (< 550 mg N 1" d™) also acted in
detriment of the process because they allowed growth of nitrite oxidizing bacteria and nitrate
accumulation inside the reactor. Higher NLR than those established here have been reported
as feasible in the literature when operating a continuously aerated SHARON reactor with pH
control (Van Hulle et al., 2005). When evaluating the effect of a perturbation on the HRT,
more immediate destabilization is predicted at high NLR.
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Figure 5.9. Influence of the NLR on the SHARON process performance at steady state
(inf. Spps: 100 mg P I, infl. ref. molar Sy;/Sic: 1/1, infl. pH: 8.00).

Effects of the inlet readily biodegradable organic carbon to ammonium molar ratio
(Ss/Sna)

The influence of biodegradable organic carbon was evaluated considering acetic acid as the
exclusive BCOD (Biodegradable Chemical Oxygen Demand) source, so that in this case Ss =
BCOD. Although interesting, the effect of factors such as the presence of (hydrolysable)
slowly biodegradable organic substrates (Xs) or the composition of Ss has not been analyzed.
Substrate composition was assumed to be constant at 2000 mg NH,-N 1", 100 mg P I"'and
molar Syr/Sic = 1/1 (pH = 8.00). A HRT equal to 2 days was considered.

The presence of an organic substrate in the inlet favoured nitrite production and ammonium
assimilation due to heterotrophic growth. Thus, an increase of the effluent Syo,/Snu4 ratio was
predicted (Figure 5.8), which is in agreement with experimental observations (Mosquera-
Corral et al., 2005). At sufficiently high values of Ss, the nitritation process was expected to
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destabilize and ammonium to by-pass the treatment without being oxidized or air-stripped
due to the high pH reached inside the reactor. This behaviour was not related to a lack of
oxygen in the medium (dissolved oxygen was kept at set-point and diffusion phenomena
inside biological flocks were not considered). However, non accumulation of Ss in the
effluent was predicted.

The response of the system to a perturbation on the BCOD content (initial value equal to 0,
Snrg kept constant) of the wastewater was similar to that predicted when evaluating the
effects of inorganic carbon. The effluent Syo,/Syus ratio increased proportionally to the
organic content of the inlet until a threshold (Ss/Syxs = 0.35 on molar basis) was reached, in
which the pH value rose enough to destabilize the process.
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Figure 5.8. Influence of the inlet S¢/Syz, on the SHARON process performance at steady state
(infl. Syzy: 2000 mg N 1", inf. Spos: 100 mg P I, infl. molar Syy/Sic: 1/1, infl. pH: 8.00, HRT = 2 days).

Effects of the inlet pH

The influence of the inlet pH was evaluated considering an hypothetical substrate containing
2000 mg NH;-N I"', 100 mg P I"" and molar Sy;#/Sic = 1/1 (pH = 8.00). HRT was set to 2
days. Presence of biodegradable organic matter in the wastewater was not taken into account.

The pH of the wastewater also influenced the Syo,/Syms ratio in the SHARON effluent
(Figure 5.9), existing a direct relation between both parameters in the range of pH 6.50-8.50.
When the pH of the wastewater was identical to that of an ideal solution of S¢; and Syzy (pH
=7.59 at 35°C; Snus = 2000 mg N 1'1; Sc/'Snus = 1 (molar); Chsz = Chspoy (1onic charge)) then
the value of Sno2/Snms was equal to one. Otherwise, Sno2/Snas depended on the charge
balance inside the reactor, which affected the pH, the inorganic carbon equilibrium and,
therefore, the CO, stripped due to the liquid-gas transfer associated with aeration.
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Figure 5.10. Influence of the inlet pH on the SHARON process performance at steady state
(infl. Syyy: 2000 mg N I, inf. Spos: 100 mg P 1", infl. molar Syy/Sic: 1/1, HRT =2 days).

Effects of the pH inside the reactor

The influence of the pH inside the SHARON reactor on the effluent Syo2/Syrs ratio was
evaluated considering an hypothetical substrate containing 1000 mg NH4-N I and a
NH, /HCO;™ molar ratio of 1/1 at a pH 8.00 (HRT = 2 days). The obtained results at steady
state are depicted in Figure 5.11. When the pH inside the reactor is equal to the value of
PH,p, the ratio Syo»/Syuy 1s approximately one (desired value). Otherwise, its value changes
fast, showing the important dependence of the SHARON process with respect to the pH.
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Figure 5.11. Model based evaluation of the reacting pH effect in the effluent Syp,/ Sy ratio at the steady state
(infl. Sy, 1000 mg N 1'1, infl. molar NH,/HCO5: 1/1, infl. pH: 8.00, HRT = 2 days).
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In order to improve the operation of a SHARON reactor when treating wastewaters with a
fluctuant composition, it should be interesting to consider some additional control besides
dissolved oxygen set-point. Control strategies based on the adjustment of the air flow rate for
aeration meantime CO; stripping and/or the pH reaction by means of acid/base addition have
been evaluated in the literature using simulation (Volcke et al., 2005; 2006). The purpose of
these studies was to identify the control strategy which better assisted the guidance of the
SHARON process, disengaging the ratios Sic/Syrs fed and Syo2/Syus produced.

5.6. CONCLUSIONS

A mathematical model capable of predicting the evolution of the variables related to the
partial nitritation of wastewaters with high nitrogen contents, and also containing organic
matter and phosphorus, in a continuously aerated SHARON reactor (continuous and perfectly
mixed system without solids retention) is presented. The model includes an algorithm for the
calculation of pH, which is a key parameter affecting chemical equilibria, substrates
availability and inhibition phenomena.

A preliminary parameter estimation of autotrophic biomass was also performed using
historical data generated in a lab-scale SHARON reactor fed with synthetic substrate.
Inhibitory phenomena due to ammonia and nitrous acid of ammonium-oxidizers and nitrite-
oxidizers were detected and explained by the model. Nevertheless, further work is needed in
order to study the identifiability of parameters and, according to an experimental programme
designed for this purpose, to calibrate the model using ‘real’ wastewater rather than synthetic
substrate.

Partial nitritation process in a SHARON reactor was assessed by means of numerical
simulation assuming both, steady and transient states. Operational and wastewater
compositional parameters such as nitrogen loading rate, inorganic carbon, readily
biodegradable organic carbon and pH were evaluated. These tested parameters influenced on
the reaction pH since no control for this variable was considered. The low hydraulic
residence time, in combination with the performance of the reactor without solids retention,
made the system susceptible to a biomass wash out. In order to improve the SHARON reactor
performance when treating wastewaters with a fluctuant composition, it should be necessary
to consider some effective control strategy. The establishment of a dissolved oxygen set-point
for aeration control has been shown as not sufficient. The use of simulation allowed the
prediction of the response of a SHARON reactor for partial nitritation under different
situations and, therefore, to improve the design of its operational strategy.

5.7. REFERENCES

Ahn Y.H., Hwang 1.S., Min K.S. (2004). ANAMMOX and partial denitritation in anaerobic nitrogen removal
from piggery waste. Water Sci. Technol. 49(5-6): 145-153.

Anthonisen A.C., Loehr R.C., Prakasam T.B.S., Srinath E.G. (1976). Inhibition of nitrification by ammonia and
nitrous acid. J. Water Pollut. Con. F. 48(5): 835-852.

199



Chapter 5. Modelling of the SHARON process

APHA, AWWA, WEF. (1995). Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater. 19" edition.
Washington, D.C.

Campos E., Flotats X. (2003). Dynamic simulation of pH in anaerobic processes. Appl. Biochem. Biotech.
109(1-3): 63-76.

Carrera J., Jubany 1., Carvallo L., Chamy R., Lafuente J. (2004). Kinetic models for nitrification inhibition by
ammonium and nitrite in a suspended and an immobilised biomass systems. Process Biochem. 39(9):
1159-1165.

Dasgupta P.K., Dong S. (1986). Solubility of ammonia in liquid water and generation of trace levels of standard
gaseous ammonia. Atmos. Environ. 20(3): 565-570.

Flotats X., Ahring B.K., Angelidaki I. (2003). Parameter identification of thermophilic anaerobic degradation of
valerate. Appl. Biochem. Biotech. 109(1-3): 47-62.

Fux C., Lange K., Faessler A., Huber P., Grueniger B., Siegrist H. (2003). Nitrogen removal from digester
supernatant via nitrite - SBR or SHARON? Water Sci. Technol. 48(8): 9-18.

Gali A., Dosta J., Macé S., Mata-Alvarez J. (2007). Comparison of reject water treatment with
nitrification/denitrification via nitrite in SBR and SHARON chemostat process. Environ. Technol. 28(2):
173-176.

Ganigué R., Lopez H., Balaguer M.D., Colprim J. (2007). Partial ammonium oxidation to nitrite of high
ammonium content urban landfill leachates. Water Res. 41(15): 3317-3326.

Guisasola A., Jubany 1., Baeza J.A., Carrera J., Lafuente J. (2005). Respirometric estimation of the oxygen
affinity constants for biological ammonium and nitrite oxidation. J. Chem. Technol. Biot. 80(4): 388-396.

Hao X., Heijnen J.J., van Loosdrecht M.C.M. (2002). Model based evaluation of temperature and inflow
variations on a partial nitrification - ANAMMOX biofilm process. Water Res. 36(19): 4839-4849.

Hellinga C., Schellen A.A.J.C., Mulder J.W., van Loosdrecht M.C.M., Heijnen J.J. (1998). The SHARON
process: an innovative method for nitrogen removal from ammonium-rich waste water. Water Sci. Technol.
37(9): 135-142.

Hellinga C., van Loosdrecht M.C.M., Heijnen J.J. (1999). Model based design of a novel process for nitrogen
removal from concentrated flows. Math. Comp. Model. Dyn. 5(4): 351-371.

Henze M., Gujer W., Mino T., van Loosdrecht M. (2000). Activated Sludge Models ASM1, ASM2, ASM2d and
ASM3. Scientific and Technical Report, 9. IWA Publishing. London.

Henze M., Harremoés P., Jansen J.1.C., Arvin E. (1995). Wastewater Treatment: Biological and Chemical
Processes. Springer-Verlag. Berlin.

Hwang 1.S., Min K.S., Choi E., Yun Z. (2005). Nitrogen removal from piggery waste using the combined
SHARON and ANAMMOX process. Water Sci. Technol. 52(10-11): 487-494.

Hwang 1.S., Min K.S., Choi E., Yun Z. (2006). Resource recovery and nitrogen removal from piggery waste
using the combined anaerobic processes. Water Sci. Technol. 54(8): 229-236.

Lide D.R. (ed.) (1993). CRC Handbook of Chemistry and Physics. A Ready-Reference Book of Chemical and
Physical Data. CRC Press Inc. 73™ Edition. Boca Raton (USA).

Lépez H. (2003). Aplicacio de la Tecnologia SHARON al Tractament Biologic d’Aigiies Residuals d’Elevat
Contingut Amoniacal. PhD Research Report. University of Girona.

Luus R., Jaakola T.H.I. (1973). Optimization by direct search and systematic reduction of the size of search
region. AIChE J. 19(4): 760-766.

200



Chapter 5. Modelling of the SHARON process

Mosquera-Corral A., Gonzalez F., Campos J.L., Méndez R. (2005). Partial nitrification in a SHARON reactor in
the presence of salts and organic carbon compounds. Process Biochem. 40(9): 3109-3118.

Mulder A., van de Graaf A.A., Robertson L.A., Kuenen J.G. (1995). Anaerobic ammonium oxidation
discovered in a denitrifying fluidized bed reactor. FEMS Microbiol. Ecol. 16(3): 177-183.

Munz C., Roberts P.V. (1989). Gas- and liquid-phase mass transfer resistances of organic compounds during
mechanical surface aeration. Water Res. 23(5): 589-601.

Musvoto E.V., Wentzel M.C., Ekama G.A. (2000). Integrated chemical-physical processes modelling - 1.
Development of a kinetic-based model for weak acid/base systems. Water Res. 34(6): 1857-1867.

Sewell G. (1988). The Numerical Solution of Ordinary and Partial Differential Equations. Academic Press.
London.

Siegrist H., Brunner 1., Koch G., Phan L.C., Lee V.C. (1999). Reduction of biomass decay rate under anoxic and
anaerobic conditions. Water Sci. Technol. 39(1): 129-137.

Snoeyink V.L., Jenkins D. (2003). Quimica del Agua. Limusa. Noriega Editores. México. 9™ reprint.

Strous M., Heijnen J.J., Kuenen J.G., Jetten M.S.M. (1998). The sequencing batch reactor as a powerful tool for
the study of slowly growing anaerobic ammonium-oxidizing microorganisms. Appl. Microbiol. Biotechnol.
50(5): 589-596.

Strous M., Van Gerven E., Zheng P., Kuenen J.G., Jetten M.S.M. (1997). Ammonium removal from
concentrated waste streams with the anaerobic ammonium oxidation (ANAMMOX) process in different
reactor configurations. Water Res. 31(8): 1955-1962.

Tchobanoglous G., Burton F.L., Stensel H.D. (2003). Wastewater Engineering. Treatment and Reuse. Metcalf
& Eddy, Inc. McGraw-Hill. 4™ edition. New York (USA).

Third K.A., Sliekers A.O., Kuenen J.G., Jetten M.S.M. (2001). The CANON system (Completely Autotrophic
Nitrogen-removal Over Nitrite) under ammonium limitation: interaction and competition between three
groups of bacteria. Syst. Appl. Microbiol. 24(4): 588-596.

van Dongen L.G.J.M., Jetten M.S.M., van Loosdrecht M.C.M. (2001a). The Combined Sharon/Anammox
process. A Sustainable Method for N-Removal from Sludge Water. STOWA, IWA Publishing. London.

van Dongen U., Jetten M.S.M., van Loosdrecht M.C.M. (2001b). The SHARON-Anammox process for
treatment of ammonium rich wastewater. Water Sci. Technol. 44(1): 153-160.

Van Hulle S.W.H., Volcke E.I.P., Lopez-Teruel J., Donckels B., van Loosdrecht M.C.M., Vanrolleghem P.A.
(2004). Influence of temperature and pH on the kinetics of the SHARON nitritation process. In: P. IWA 4™
World Water Congress and Exhibition. Marrakech (Morocco), 19-24 Sep. (on CD-ROM).

Van Hulle S.W.H., Van Den Broeck S., Maertens J., Villez K., Donckels B.M.R., Schelstraete G., Volcke E.I.P.,
Vanrolleghem P.A. (2005). Construction, start-up and operation of a continuously aerated laboratory-scale
SHARON reactor in view of coupling with an Anammox reactor. Water SA. 31(3): 327-334.

van Loosdrecht M.C.M., Henze M. (1999). Maintenance, endogeneous respiration, lysis, decay and predation.
Water Sci. Technol. 39(1): 107-117.

Vanrolleghem P.A., Spanjers H., Petersen B., Ginestet P., Takacs 1. (1999). Estimating (combinations of)
Activated Sludge Model No.l1 parameters and components by respirometry. Water Sci. Technol. 39(1):
195-214.

Volcke E.I.P., Hellinga C., Van Den Broeck S., van Loosdrecht M.C.M., Vanrolleghem P.A. (2002a).
Modelling the SHARON process in view of coupling with ANAMMOX. In: P. Politechnika Gdanska 1*
International Conference on Technology, Automation and Control of Wastewater and Drinking Water
Systems (TiASWiK 02). Gdansk-Sobieszewo (Poland), 19-21 Jun. 65-72.

201



Chapter 5. Modelling of the SHARON process

Volcke E.I.P., Van Hulle S.W.H., Donckels B.M.R., van Loosdrecht M.C.M., Vanrolleghem P.A. (2005).
Coupling the SHARON process with Anammox: Model-based scenario analysis with focus on operating
costs. Water Sci. Technol. 52(4): 107-115.

Volcke E.I.P., van Loosdrecht M.C.M., Vanrolleghem P.A. (2002b). Influence of operating parameters on the
performance of a continuously aerated SHARON reactor. Med. Fac. Landbouww. Univ. Gent. 67(4): 209-
212.

Volcke E.I.P., van Loosdrecht M.C.M., Vanrolleghem P.A. (2006). Controlling the nitrite:ammonium ratio in a
SHARON reactor in view of its coupling with an Anammox process. Water Sci. Technol. 53(4-5): 45-54.

Wett B., Rauch W. (2003). The role of inorganic carbon limitation in biological nitrogen removal of extremely
ammonia concentrated wastewater. Water Res. 37(5): 1100-1110.

Wiesmann U. (1994). Biological nitrogen removal from wastewater. In: Fiechter A. (ed.). Advances in
Biochemical Engineering Biotechnology, Vol. 51. Springer-Verlag. Berlin. 113-154.

202



CAPITOL 6

CONCLUSIONS

Sintesi de conclusions i consideracions de futur

203



Capitol 6. Conclusions

6.1. CONCLUSIONS

A continuacio es presenta una sintesi de les conclusions a les que s’ha arribat en els diferents
capitols d’aquesta tesi.

6.1.1. Dejeccions ramaderes i eliminacio biologica del nitrogen

La ramaderia intensiva requereix d’estrategies de gestio que permetin minimitzar I’impacte
ambiental de les dejeccions animals. No existeix una solucié universal Unica, doncs aquesta
varia segons la problematica especifica a resoldre. Dues premisses han de guiar la
planificacié de la gestid: la minimitzacio en origen i el correcte Us com a fertilitzant. Satisfets
aquests aspectes diferents factors poden fer interessant un tractament.

El criteri nitrogen és un dels més importants a considerar en el moment de planificar la gestié
de les dejeccions i, per tant, acabara determinant el tipus de tractament a aplicar. En relacié
amb la gestio del nitrogen, els processos mes habituals per al tractament de purins es poden
agrupar en dos grans blocs: biologics (eliminacio) i fisicoquimics (concentracio).

El procés biologic de NDN és una alternativa interessant per tal d’eliminar la part sobrera del
nitrogen. Una separacio inicial de fases dels purins permet el maneig independent de les
fraccions solida i liquida obtingudes, essent la fraccié liquida susceptible de tractament.
Nombrosos exemples d’aplicacié al tractament de FLP en reactors tipus SBR han estat
localitzats en la bibliografia, ja sigui a escala laboratori, pilot o industrial. La qualitat del
liquid tractat dificilment assolira I’estandard necessari per tal de ser abocat a llera pablica i,
per tant, cal buscar un compromis entre la qualitat de I’aigua recuperada i I’Us posterior que
se’n faci. Els principals limitants del procés son els requeriments d’oxigen (nitrificacio) i de
carboni organic (desnitrificacié). Aquest Gltim aspecte condiciona I’aplicacié d’una etapa
previa de digestié anaerobia. Una alternativa descrita per tal de superar aquesta limitacio és
considerar una font externa de carboni, per bé que aquest plantejament pot representar un
encariment del tractament.

El procés totalment autotrofic NP-Anammaox, encara en fase de desenvolupament, obre noves
expectatives en el camp del tractament de purins doncs no requereix de carboni organic per
tal de desnitrificar. Altres avantatges serien: la possibilitat de valoritzar energeticament el
residu, la reduccid dels requeriments eléctrics vinculats a I’aeracio, una menor produccié de
fangs, la possibilitat de treballar amb majors carregues nitrogenades o, una reduccio en les
emissions de dioxid de carboni durant el tractament.

6.1.2. Establiment del model MONPURDIS

S’ha desenvolupat un model matematic (MONPURDIS) capa¢ d’adaptar-se a un ampli rang
de carrega nitrogenada per tal de simular el tractament mitjancant NDN de la FLP. El
processos inclosos son de tipus biologic, fisicoquimics de precipitacio i transferéncia liquid-
gas. En principi, es considera un reactor SBR com a sistema de tractament.

Tant la nitrificaci6 com la desnitrificacio s’han modelitzat considerant el nitrit com a

intermedi del procés. El creixement dels organismes nitrificants es planteja en base a les
especies quimiques no ionitzades (amoniac i acid nitr6s). EI model inclou també un algorisme

204



Capitol 6. Conclusions

per al calcul dinamic del pH, variable que afecta a I’equilibri quimic, la disponibilitat de
substrats per a la biomassa i els fenomens d’inhibicio.

6.1.3. Aplicacio del model al tractament de la FLP mitjancant NDN en un reactor SBR

S’ha construit una unitat experimental a escala laboratori formada per un reactor tipus SBR
que operava amb el proposit d’eliminar nitrogen de la FLP, i un respirometre aerobi on s’han
realitzat assajos respirometrics de calibratge. L’adquisicio de dades, monitoratge i control del
sistema s’ha realitzat a través d’un ordinador. Oxigen dissolt, pH, temperatura i potencial
redox podien ser mesurats de forma continua.

Mitjancant una analisi de sensibilitat s’han identificat els processos i components del model
amb major influencia en la seva resposta. En aquest sentit: 1) existeix una gran dependeéncia
entre hidrolisi i desnitrificacid, 2) la nitritacio és I’etapa limitant de la nitrificacio, 3) la
precipitacid no afecta significativament el procés global de tractament, 4) caracteritzar
correctament el procés de transferéncia liquid-gas per a I’oxigen és de gran importancia, 5) es
constata una alta significanca de Yy tant en condicions aerobies com anoxiques, 6) el procés
es mostra molt sensible al valor de pH dins el reactor. Aquesta informaci6 ha permes orientar
el disseny experimental en I’etapa de calibratge.

Durant el calibratge s’han determinat de forma experimental els parametres del model més
significatius. Tecniques respirometriques han estat principalment utilitzades. En aquest sentit,
s’ha estimat el valor de parametres relatius a I’hidrolisi (kn, Kx i 7nvo0,1), €l creixement dels
organismes heterotrofs (un, 7no2. 7nos, Koz, Ks, bu, Yu i mvu), el creixement dels
organismes oxidants del amoni (upo0, Kaonns | bao) 1 l1a transferéncia liquid-gas per a I’oxigen
(KLaoz).

La baixa relaci6 DQOg/Niyificavie de la FLP (4.5 g O, g™ N) ha fet necessari considerar una
font addicional de C-organic (25% DQOg alimentada, metanol) per tal d’aconseguir una
completa desnitrificaci6 en el SBR. L’elevada preséncia de materials organics no
biodegradables en la FLP (56% DQOr), és indicativa d’haver treballat amb uns purins
envellits. La biomassa heterotrofa ha demostrat capacitat per tal d’emmagatzemar substrats
organics en el seu interior previa degradacio. Sota escassetat de C-organic, durant la
desnitrificacid el nitrat era preferit respecte al nitrit com a acceptor final d’electrons.
Interpretar a temps real el valor/evolucié de parametres com el OD o el ORP es presenta com
a estratégia interessant de control.

Un estudi d’optimitzacié en base al model calibrat ha posat de relleu I’interés d’operar el
procés via nitrit per tal de reduir els requeriments organics i d’oxigen. Considerant al OD
com a Unica variable de control, les previsions del model han estat validades
experimentalment.

6.1.4. Aplicacio del model al procés SHARON com a etapa prévia del procés Anammox

Una versio simplificada del model ha permés predir el comportament d’un reactor SHARON
continuament airejat.
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S’ha realitzat una estimacié preliminar de parametres cinétics relacionats amb la biomassa
autotrofa tot utilitzant dades historiques generades en una planta a escala laboratori
alimentada amb substrat sintétic. Tot i aixi, caldria dedicar futurs esforgos a I’estudi
d’identificabilitat de parametres i, d’acord amb un programa experimental dissenyat amb tal
proposit, calibrar el model utilitzant aigua residual ‘real’ enlloc de substrat sintétic.

El procées SHARON ha estat avaluat, tant en condicions estacionaries com transitories,
mitjancant simulacié numerica. Parametres operacionals i composicionals han estat avaluats
en relacié amb el rati NO,/NH," de I’efluent. Els parametres testats van influir en el pH de
reaccié doncs no es va considerar control per a aquesta variable. El baix temps de retencid
hidraulic, en combinacié amb I’operacié del reactor com a quimiostat, fan al sistema
susceptible de sofrir el rentat de la biomassa. Per tal de millorar I’operacio del reactor en cas
de tractar aigues residuals amb una composicio fluctuant, seria necessari considerar alguna
estrategia de control efectiva. L’establiment d’un punt de consigna per a I’oxigen s’ha
mostrat insuficient.

*hkkkk

Com a conclusio general, cal considerar la modelitzaci6 matematica com a una eina
fonamental per tal de desenvolupar estratégies optimitzades de gestidé de dejeccions
ramaderes basades en I’eliminacié de nitrogen. El proceés convencional de nitrificacio-
desnitrificacid implementat en sistemes discontinus tipus SBR representa una alternativa
madura per tal de donar solucio a situacions d’excedent de nitrogen vinculades a la gestid
dels purins. Els requeriments energétics relacionats amb I’aeracio soén, pero, el principal
limitant en quant a una major implementacidé. Nous desenvolupaments biotecnologics en
principi més eficients energéticament, com és el cas del procés SHARON-Anammox, podrien
desplagar en un futur proper el procés tradicional de NDN sempre i quan conceptes com
robustesa, flexibilitat o senzillesa siguin garantits.

6.2. CONSIDERACIONS DE FUTUR

A continuacio s’indiquen alguns treballs d’investigacio que es podrien emprendre en un futur
per tal de donar continuitat a aquesta tesi doctoral.

NDN

- Caracteritzar configuracions potencials per tal d’aconseguir I’eliminacié de nitrogen via
nitrit, incidint especialment en aquells factors que poden fer exitosa la seva implementacié en
instal-lacions a escala industrial.

- Aprofundir en el control del procés a temps real mitjancant la interpretacio de les lectures
obtingudes amb sondes especifiques.

- Replantejar el model matematic, considerant I’acumulacié de substrat per part de la
biomassa, en la linea del model ASM3.
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- Caracteritzar I’efecte de parametres operacionals i composicionals en relacio a les emissions
de gasos d’efecte hivernacle.

NP-Anammox

- Utilitzar eines de diagnosis, com I’analisi del cicle de vida (ACV), per tal d’avaluar I’interes
sota el context del sector ramader i la gestio del nitrogen, d’aquest procés en relacido amb
altres més consolidats.

- Estudiar la combinacio dels processos de digestio anaerobia, nitritacio parcial i Anammox

aplicada al tractament de purins. Aquests estudis haurien d’iniciar-se al laboratori, pensant en
el seu posterior escalat, primer a nivell pilot, i finalment industrial.
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Sinopsi

La consolidacié d’'un model intensiu per a la ramaderia comporta la necessitat
d’aplicar estratégies de gestié optimitzades. En relacié a les dejeccions del bestiar,
la gesti6 cal fonamentar-la en tres punts basics: la minimitzacié en origen, la
planificaci6 de la fertilitzaci6 del sol i la implementacié6 de tecnologies de
tractament complementaries. Tot i que és possible adoptar diferents criteris com a
limitant en el moment de planificar la gestié de fems i purins, el nitrogen n’és un
dels més importants.

El proposit d’aguesta tesi doctoral és aprofundir en I'estudi de tractaments que
permetin afrontar un problema d’excedent de nitrogen derivat de la generacio de
purins. Concretament, s’emfatitza en la caracteritzaci6 de processos biologics
relacionats amb I’eliminacid de nitrogen, utilitzant la modelitzaci6 matematica com
a eina basica de treball. Dues alternatives han estat considerades: a) nitrificacio-
desnitrificacié en un reactor discontinu sequencial —SBR- i b) nitritacié parcial en
un sistema continu sense retencid6 de biomassa —SHARON- per a la posterior
combinaciéo amb el procés Anammox, una alternativa de tractament en principi més
sostenible que I'anterior actualment en incipient fase de desenvolupament.
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