Capitulo 9

Co-tratamiento de los Lodos Fecales
en Estaciones Depuradoras de
Aguas Residuales Municipales

Carlos M. Lépez-Vazquez, Bipin Dangol,
Christine M. Hooijmans y Damir Brdjanovic

Objetivos de aprendizaje

e Entender la capacidad de la materia organica y los compuestos de nitrogeno presentes en lodos
fecales (LF) a biodegradarse y fraccionarse.

e Conocer los principios, consideraciones claves y potenciales impactos del co-tratamiento de LF en
sistemas de tratamiento de aguas servidas basados en alcantarillados.

e Aprender a determinar los volimenes de LF que pueden ser co-tratados eficazmente en estaciones
depuradoras de aguas residuales (EDAR).

e Comprenderlasposiblesconsecuenciasnegativas del co-tratamiento de LF en sistemas de tratamiento
de aguas servidas.

9.1 INTRODUCCION

El uso de tecnologias descentralizadas de saneamiento puede ser una solucién sostenible para alcanzar las
metas de saneamiento en una cadena de servicio de manejo de lodos fecales (MLF), siempre y cuando los lodos
fecales (LF) de estos sistemas sean recolectados, transportados, tratados y luego utilizados para la recuperacién
de recursos o desechados de manera segura. Una posibilidad para lograr esto es su tratamiento junto con las
aguas servidas en estaciones depuradoras (“co-tratamiento”). Sin embargo, es conocido ampliamente que la
mayoria de las EDAR en paises de bajos ingresos han fracasado y el indebido co-tratamiento de LF ha incluso
causado algunos de estos colapsos. Por lo tanto, el objetivo de este capitulo es ilustrar a través del modelado
matematico de una EDAR cémo suceden estos colapsos y las extremas dificultades del co-tratamiento que se
deben enfrentar para prevenirlos. En primer lugar, este capitulo analiza los procesos de lodos activados y luego
las tecnologias anaerdbicas, incluyendo los reactores anaerébicos de flujo ascendente (UASB, por sus siglas en
inglés), digestores y lagunas. (El co-tratamiento en lagunas también es considerado en el Capitulo 5.)
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En este capitulo, se demostrara que el co-tratamiento de LF junto con aguas servidas no es recomendable en la
gran mayoria de los casos en paises de bajos ingresos. Si se desea desarrollar alguna alternativa de co-manejo,
seria potencialmente mejor combinar los LF con los lodos generados en el tratamiento de aguas servidas.
Esto permitiria la recuperacién de recursos (Capitulo 10) y la parcial financiacién auténoma del MLF. Las
herramientas presentadas en este capitulo servirdn para evaluar las EDAR existentes o en proceso de disefio.

Cabe mencionar que la descarga de LF en alcantarillados debe ser regulada cuidadosamente y evitada. Su mayor
contenido de sdlidos (Capitulo 2) puede ocasionar graves problemas operativos, como la sedimentacién de
s6lidos y el taponamiento de alcantarillados. Esto se debe mayormente a los didmetros y pendientes de los
alcantarillados, que son disefiados para el transporte de aguas servidas municipales que contienen tipicamente
solo de 250 a 600 mg TSS/L (Henze et al, 2008) y no los 12.000 a 52.500 mg TSS/L presentes en LF (Tabla
2.3). Por lo tanto, uno de los primeros pasos en el disefio de un sistema de co-tratamiento es determinar cbmo
transportar los LFala EDAR y como agregarlos al flujo afluente.

En general, las EDAR no son disenadas para la descarga de LF y alteraciones en el proceso y fallos son
frecuentemente observados. Los problemas mas comunes con el co-tratamiento de los LFen EDAR incluyen el
deterioro de la calidad del efluente tratado, la sobrecarga de los tanques y la aireacion inadecuada (Andreadakis,
1992; Al-sa’ed y Hithnawi, 2006; Heinss y Strauss, 1999; Strauss et al, 2000; Chaggu, 2004; Harrison y
Moffe, 2003; Lopez-Vazquez, 2008; Lake, 2010; Lake et al, 2011; Wilson y Harrison, 2012; Still y Foxon,
2012).

A pesar de los posibles problemas operativos, ciertas pautas indican que volimenes bajos o moderados de
LF pueden ser Co-Tratados en EDAR municipales (ATV, 1985; USEPA, 1984, 1994). La EPA de EE.UU dice
que hasta un 3,6 % de la capacidad maxima del disefio de una estacién puede consistir en LF (p.¢j., de pozos
sépticos) (EPA, 1994). Sin embargo, estas recomendaciones se basan en la demando bioquimica de oxigeno
(DBO,), lo que no toma en cuenta el contenido organico e inorganico total presente en los LF, ni tampoco
provee la informacion relevante sobre las diferentes fracciones biodegradables (Henze y Comeau, 2008). Mas
bien, se recomienda usar medidas de la demanda quimica de oxigeno (DQO), ya que esta puede subdividirse
en fracciones organicas ttiles para evaluar el disefio y el rendimiento de los procesos de tratamiento biolégico
de aguas servidas. Este capitulo analiza el impacto del co-tratamiento de LF en EDAR municipales, segin
la dilucién de los LF y el fraccionamiento de DQO y nitrégeno. Se recomienda este enfoque para evaluar la
factibilidad de co-tratamiento, sin alterar o deteriorar cualquier proceso.

9.2 BIODEGRADABILIDAD Y FRACCIONAMIENTO DE LODOS FECALES

9.2.1 Proporciones de caracterizacion

Al evaluarlas caracteristicas de los LF para determinar su potencial de co-tratamiento, ademas de los parametros
clasicos como de DQO, DBO y TSS, las proporciones entre estos parametros también aportan una informacién
atil. Las relaciones entre estos parametros en LF de inodoros publicos y tanques sépticos son presentadas en
laTabla9.1.

Los rangos de valores en la Tabla 9.1 son muy amplios y, por lo tanto, solo dan una estimacién muy general
del potencial para biodegradarse. También estas proporciones deben ser usadas con precaucién. Comparado
con los valores comunes observados en aguas servidas, estos valores sugeririan que los LF no son ficilmente
biodegradables. Las bajas proporciones de VSS a TSS indican un contenido inorganico de un 23 a 50 %. La
proporcién de DQO/DBOS de 5,0 para inodoros ptblicos indica que los compuestos organicos degradables
se biodegradarian lentamente. En cambio, las proporciones de DQO a DBOS entre 1,43 y 3,0 en los tanques
sépticos indicarian que estos lodos son biodegradables, pero muchas veces no es asi, ya que los lodos de
los pozos sépticos tienen mucho més tiempo de almacenamiento (p.ej., anos comparados con dias). Esto
demuestra la necesidad de desarrollar un método més confiable e informativo para determinar la capacidad
para biodegradarse de los LF.



Tabla9.1 Proporciones de caracterizacion para los lodos fecales de inodoros piblicos y tanques
sépticos, para evaluar la capacidad de biodegradacion de los mismos con fines de
tratamiento (calculadas a partir de la Tabla 2.3 y adaptadas de Henze et a/., 2008).

Proporciones Inodoros LELLTEY Aguas servidas municipales
(g/9) publicos sépticos de dilucién media
VSS:TSS 0,65a0,68 0,50a0,73 0,60a0,80
DQO:DBO, 5,0 1,43a3,0 2,0a2,5
DQO:TKN 0,10 1,2a7,8 8a12

DBO,:TKN 2,2 0,84a2,6 4aé

DQO:TP 109 8,0a52 35a45

DBO,:TP 17 5,6a17,3 15a20

Las proporciones del contenido organico a nitrégeno también indican que las concentraciones organicas no
son suficientes para eliminar el nitrégeno mediante la desnitrificacién (Henze y Comeau, 2008). Los LF solo
deben considerarse para un co-tratamiento en procesos que incluyen la eliminacién de nitrégeno si las aguas
servidas afluentes tienen altas relaciones de DQO:TKN o DBO_:TKN (asaber, 12a 16y 6 a 8, respectivamente).
Por su parte, los cocientes relativamente altos de DQO:TP y DBO,:TP sugieren que, en general, hay suficiente
materia organica para una eliminacién biolégica del fosforo.

9.2.2 Biodegradabilidad y fraccionamiento

El fraccionamiento es la separacion de la materia organica en segmentos, segiin su biodegradabilidad y sus
propiedades fisico-quimicas. Muchas veces, se mide la (bio) degradabilidad con DBOS. Sin embargo, este
método tiene sus limitaciones como la determinacion incompleta de todas las sustancias organicas, debido a
que la fraccion no biodegradable no puede determinarse por esta técnica analitica, como resaltan Roeleveld y
van Loosdrecht (2002) y Henze y Comeau (2008). Por lo tanto, es preferible usar el DQO para evaluar lamateria
organica para el disefio, control, monitoreo y en el modelado matematico de los procesos de tratamiento
de aguas servidas. Las ventajas de DQO sobre DBOS incluyen: (a) la velocidad del analisis (p.ej., horas
comparadas a S dias), (b) una informacién mas ttil y detallada sobre todas las sustancias organicas degradables
y no degradables y (c) el potencial para cerrar el balance de sustancias organicas (basado en laDQO). De los dos
métodos para la determinacion analitica de DQO, se prefiere el método de dicromato, ya que en el método de
permanganato no se oxidan totalmente todos los compuestos orginicos (Henze y Comeau, 2008).

Lafraccibnbiodegradable puede dividirse entre compuestos que se degradan rapida o lentamente. Las sustancias
organicas que se degradan de forma rapida se supone que son moléculas pequenas que pueden disolverse en
el agua y pueden ser consumidas de forma veloz (p.ej., acidos grasos volatiles y carbohidratos de bajo peso
molecular). Las sustancias orginicas que se degradan lentamente son consideradas como mas complejas y
requieren una descomposicién extracelular antes de su asimilacién y utilizacién por los microorganismos
(Dold etal, 1980). Se supone que estos compuestos son particulas coloidales que también pueden separarse
de manera fisico-quimica (p.ej., coagulacién-floculacién y sedimentacion).

Las fracciones no biodegradables, también llamadas inertes, no se degradan o se degradan tan lentamente
que no son transformados durante su transporte en un alcantarillado o en su tiempo de detencién en una
EDAR. También se divide ain mads entre las sustancias organicas solubles y las sustancias organicas en
forma de particulas. Se supone que estas particulas pueden ser retiradas mediante la separacion fisica (p.gj.,
sedimentacién), pero las sustancias organicas no biodegradables solubles, no pueden quitarse ni por métodos
biolégicos ni por métodos fisico-quimicos. Por lo tanto, cuando las sustancias organicas no biodegradables
solubles estan presentes en las aguas servidas, estas pasan a través de las EDAR con las mismas concentraciones
afluentes y efluentes (Ekama, 2008). En los sistemas de tratamiento de aguas servidas, las sustancias organicas
no biodegradables solubles tienen un gran impacto sobre la calidad del efluente y asi mismo las particulas
organicas no biodegradables sobre la acumulacion de sélidos.
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DQO Total

(TOtOrg )
DQO Biodegradable DQO No biodegradable
Rapidamente Lentamente No biodegradable Particulas no
biodegradable (Ss) biodegradable ( XCg) soluble ( Sy) biodegradable (Xy)
Fermentable Productos de la Particulas Coloides
(Sr) fermentacion biodegradables ~ biodegradables (Cs)

(Svra) (Xs)

Figura 9.1 Diagrama del fraccionamiento de la materia orgénica (DQO) (adaptado de Melcer, 2003 y
Corominas et al., 2010).

Es importante subrayar que los compuestos orginicos contienen diferentes componentes de carbono,
nitrégeno y fosforo. Es preferible determinar y expresar los componentes carbonados en funciéon de DQO,
dadas las ventajas de esta técnica analitica sobre las otras. En la Figura 9.1., se indica las diferentes fracciones de
DQO entre los compuestos organicos, junto con las abreviaciones comunes para cada fraccién (Corominas et
al,2010):

X = Particulas

S = Soluble

C = Coloidal

B = Biodegradable

U =No Biodegradable

F = Fermentable

VFA = Productos de la fermentacién

Por lo tanto, el total de materia organica presente en las aguas servidas podemos expresar como la suma de las
diferentes fracciones biodegradables y no biodegradables del DQO (Ecuacién 9.1):

Ecuacién 9.1: TotOrg= S.+ Sy + X+ C,+ X, +S, (mgDQO/L)

Reconociendo que el nitrogeno organico es el contenido nitrogenado de los diferentes grupos de compuestos
organicos y, agregando los otros compuestos nitrogenados inorganicos (como amoniaco, nitritos y nitratos),
los compuestos nitrogenados pueden también fraccionarse de la siguiente manera (Figura 9.2):

Tot, = Nitrogeno Kjeldahl total (TKN)

Tot,,, = Nitrégeno inorganico total

Tot,,, = Nitrégeno organico total

NH, = Amoniaco libre y salino total

NO, = Suma de nitritos y nitratos total

Tot,,, = Nitrogeno organico biodegradable total
Tot = Nitrégeno organico no biodegradable total

Org,UN
El nitrégeno organico puede dividirse en fracciones similares a los de DQO, ya que el nitrogeno es otro
componente de las mismas sustancias orginicas. De esta manera, los compuestos organicos nitrogenados
biodegradables se dividen en particulas biodegradables (X, ), las cuales (bio)degradan mas despacio, y las
sustancias biodegradables solubles (S, ) que se biodegradan mas facilmente.



El nitrégeno no biodegradable que es fijado orginicamente comprende fracciones de particulas no
biodegradables y sustancias no biodegradables solubles (X, ; v S, respectivamente). Ya que estos grupos
de sustancias organicas que no se degradan y permanecen sin afectarse por los procesos bioldgicos, quedan
intactos, manteniendo la composicién y caracteristicas del nitrogeno (ademas de la DQO y el fosforo). Por lo
tanto, en una EDAR, las X xS acumulan en el sistema y se agregan a la masa de lodos, mientras las Sun salen
delaestacion en el efluente sin sedimentarse y tampoco son eliminadas biol6gicamente. Entonces, laDQO no
biodegradable y el nitrégeno organico son simplemente la DQO y el contenido nitrogenado de las sustancias
organicas no biodegradables.

Por lo tanto, Tot, puede expresarse como una suma (Ecuacién 9.2):

Ecuacién 9.2: Tot =S, +S, o + X +S,+ Xy + Sy, (mgN/L)

NO

Ademas de los compuestos organicos y los compuestos nitrogenados, las aguas servidas también contienen
s6lidos suspendidos inorganicos (ISS) como parte de los sdlidos suspendidos totales (Tabla 2.3). Las bacterias
son capaces de consumir pequenas cantidades de ISS como micronutrientes para su crecimiento celular (p.ej.,
magnesio, potasio y compuestos de calcio), aunque no son considerados biodegradables. Como consecuencia,
los ISS suelen acumularse en el tratamiento de aguas servidas en proporcién al tiempo de retencién de los
s6lidos (SRT) (Ekama, 2008).

9.2.3 Diluciéon de los lodos fecales

Los LF pueden clasificarse como digeridos o frescos y de dilucién alta, media y baja, segin la DQO y el
Nitrégeno total (TN; Dangol, 2013; Hooijmans et a/, 2013). Los valores en la Tabla 9.2 fueron definidos
por Dangol (2013) y Hooijmans et al. (2013) con fines de un modelado basado en valores reportados en la
literatura (Koné y Strauss, 2004; Heinss etal, 1998; Elmitwalli ez al, 2006; Luostarinen et al, 2007; Henze y
Comeau, 2008; Halalsheh et al, 2011; Ingallinella et al, 2002).

El fraccionamiento de las aguas servidas en las EDAR ha sido estudiado desde el inicio del modelado
matematico, en sistemas de lodos activados y existen muchos ejemplos de esto en la literatura (Ekama e
al, 1986; Henze et al, 1987). A diferencia, el fraccionamiento de LF no es facil de encontrar en la literatura
y algunos ejemplos estdn reportados en la Tabla 9.3. Es interesante notar que dos grupos distintos pueden
identificarse independientemente de su dilucién: los LF frescos con una mayor proporcién de sustancias
organicas biodegradables (hastael 81 % del total de DQO) y los LF afiejos con una baja proporcién de sustancias
organicas biodegradables (de alrededor del 43 %). Como consecuencia, el segundo es mas digerido y contiene
cercadel 57 % de sustancias organicas no biodegradables.

Nitrogeno total

(Totn)
Nitrégeno inorganico total Nitrégeno fijado
(Totig,N) organicamente (Totorg,N)
Amonio y Nitrito y nitratos Nitrogeno biodegradable Nitrégeno no
amoniaco (Snhx ) (Snox) (TOTorg, B,N) biodegradable (TOTorg,u,N)
Particulas Solubles Particulas no Solubles
biodegradable biodegradables biodegradables no biodegradables

(XCg,n) (Ss,N) (Xu,N) (Su,N)

Figura9.2 Diagramade fraccionamiento del nitrégeno (adaptado de Melcer, 2003 y Corominas et a/., 2010).
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Tabla9.2 Concentraciones definidas para DQO, TN y TSS en lodos fecales frescos y digeridos de
dilucién baja, mediay alta. (Dangol, 2013; Hooijmans et al., 2013).

Tipo de lodo Dilucién DQO (mg/L) N Total (mg/L) TSS (mg/L)
Fresco Baja 250.000 5.000 100.000
Media 65.000 3.400 53.000

Alta 10.000 2.000 7.000

Digerido Baja 90.000 1.500 45.000
Media 45.000 400 25.000

Alta 3.000 200 1.500

En general, los compuestos organicos biodegradables en LF frescos pueden alcanzar hastael 82 % del DQO total
(Tabla 9.3). Las diferencias en los compuestos organicos biodegradables pueden explicarse por el tiempo de
retencidn de los LF en el sistema de saneamiento descentralizado. En cortos tiempos de retencién (p.egj., varios
dias en inodoros publicos), no se produce una estabilizacién significativa, mientras esto se logra en tiempos
mas largos de retencién (p.ej., varios afios en pozos sépticos). Elmitwalli et al (2011) estimaron mediante
simulaciones matematicas que, luego de 90 dias de acumulacién en sistemas descentralizados, las fracciones
biodegradables en LF frescos se redujeron de 0,81 a 0,25, mientras que las fracciones no biodegradables
aumentaron de 0,19 2 0,75. Esto sugiere la importancia de ajustar las tecnologias de tratamiento a los tipos de
lodos, por ejemplo la generacién de biogas seria méis adecuada con lodos que son vaciados frecuentemente o
que son tratados en el mismo lugar. Es interesante notar que los fraccionamientos de DQO de los LF frescos y
digeridos no muestran grandes variaciones a pesar de sus diluciones y origenes. Sin embargo, existen todavia
pocos datos y se requiere mayor estudio para tener resultados contundentes.

Dangol (2013) reporto el fraccionamiento de nitrogeno en los LF (Tabla 9.4). El fraccionamiento de nitrégeno
en LF frescos y digeridos fue estimado segin un enfoque similar al de Ekama (2008) para aguas servidasy al de
Lake (2010) para LF de pozos sépticos. Basado en la suposicion que los sistemas descentralizados funcionan
parcialmente como digestores anaerdbicos (Montangero y Belevi, 2007), la biodegradacién de compuestos
organicos lleva a la produccién de compuestos organicos fermentables y productos de la fermentacion (S, y
S, as Tespectivamente) y ala liberacién de compuestos nitrogenados inorganicos (mayormente NH,*, ya que se
observa generalmente un rango de pH de 6 a 8) de la hidrélisis del nitrégeno organico (S6temann ez al, 2005).
Por lo tanto, la fraccién de nitr6geno organico biodegradable puede ser considerada junto con el amoniaco libre
y salino (FSA) porque se hidroliza rapidamente. Esta suposicion se baso en los largos tiempos de retencién y
altas concentraciones de s6lidos y biomasa halladas en algunos sistemas descentralizados (Dangol, 2013).

9.3 CO-TRATAMIENTO EN SISTEMAS DE LODOS ACTIVADOS

9.3.1 Efectos sobre la eficiencia de limpieza y la calidad del efluente

Cuando se tratan LF en EDAR de lodos activados, las concentraciones de DQO y TN en el reactor y en el
efluente se aumentan proporcionalmente segiin los volimenes y concentraciones de los LF. Ademas, las
concentraciones de DQO y TN solubles y no biodegradables reduciran la calidad del efluente tratado, ya que
no pueden ser limpiados por los procesos fisico-quimicos, ni por los procesos biologicos. De esta manera,
los volimenes afluentes de LF de diluciones medias o bajas deben ser limitados para poder cumplir con los
estandares del efluente. Como se muestra en las Figuras 9.3 y 9.4, esto se confirmé mediante un modelado
matematico para una EDAR con lodos activados y una eliminacién biolégica del nitrégeno, con una capacidad
para 100.000 personas (20.000 m3/d), y trata aguas servidas municipales de dilucién media (Henze et al,
2008; Dangol, 2013). Las concentraciones afluentes de DQO y TN aumentan proporcionalmente a los
volimenes de LF en este afluente, alcanzando las mayores concentraciones con los LF frescos y poco diluidos
(Figura 9.3).
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Tabla9.4 Lasproporcionesde fraccionamiento del nitrégeno en lodos fecales digeridos (de pozos sépticos)

y frescos (Dangol, 2013).

Fraccion Simbolo LF Digeridos LF Frescos
Amoniaco libre y salino (FSA) Sbx 0,20 0,46
Soluble y biodegradable Sen - -
Particulas biodegradables XC, - -
Particulas nitrogenadas organicas no biodegradables Xon 0,05 0,01
Nitrégeno soluble organico no biodegradable Sun 0,75 0,53
Nitrégeno total Tot, 1,00 1,00

Se confirm6 también que las mayores concentraciones de las fracciones solubles y no biodegradables dan
lugar a mayores concentraciones de DQO y TN en el efluente (Figura 9.4). Asi, las concentraciones de DQO
y TN solubles y no biodegradables determinaran el primer limite para los volimenes permisibles de LF, para
poder seguir cumpliendo con los estindares del efluente. Por ejemplo, para cumplir con el requisito que el
efluente tenga <100 0 120 mg de DQO/Ly <10 mg de TN/L, solamente el 1,75 a 2,0 % del total del afluente
podria consistir en LF de dilucién media o el 0,75 a 1,0 % en el caso de LF poco diluidos. Sin embargo, si
los EDAR carecen de suficiente capacidad excedente (p.ej., en las instalaciones de aeracién, almacenamiento,
sedimentacién y manejo de lodos), los volimenes permisibles de LF serian probablemente mucho menores,
debido a su menor dilucién. Por ejemplo, una adicién del 1 % (equivalente a 200 m®/d o 40 tanqueros de 5
m? cada uno) de LF digeridos y muy diluidos (con 3.000 mg DQO/L; Tabla 9.2) resultaria en un aumento
en la carga de DQO de 600 kg DQO/d. Esto corresponde a un aumento de 6667 personas (suponiendo que
1 persona genera 90 g DQO/d1ia), lo cual podria causar poco impacto sobre una EDAR con capacidad de
100.000 personas. Sin embargo, una mezcla del 1 % de LF frescos de dilucién media o baja podria alcanzar la
contribucién de unas 144.500 o0 555.500 personas, respectivamente, lo que estaria al limite méximo de lo que
aln permitiria aparentemente una operaciéon adecuada de la EDAR.

Los LF poco concentrados (p.ej., de letrinas de pozo, con largos tiempos de retencién o vaciados
infrecuentemente) no tienen los mismos efectos pronunciados, por sus menores concentraciones de DQO
y TN no biodegradables. Sin embargo, atn si existe suficiente capacidad excedente respecto a aeracién,
almacenamiento, sedimentacién y manejo de lodos, no se podra cumplir con los requisitos para el efluente
cuando se acerca al 10 % del volumen afluente (lo que equivaldria a un aumento de 66.667 personas y hasta
222.220 personas para LF digeridos y LF frescos, respectivamente). De manera similar, Still y Foxon (2012)
recomiendan mantener la proporcién de LF a aguas servidas afluentes por debajo de un miximo de 1:10, para
evitar que fallen los procesos dentro de las EDAR.
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Figura 9.3 Efectossobre (a) DQO afluente y (b) TN afluente al agregar lodos fecales (%LF) a las aguas
servidas municipales afluentes a una EDAR de lodos activados (Dangol, 2013).



9.3.2 Efectos sobre lademanda de oxigeno

Los sistemas de tratamiento aerobico cuentan con limitadas capacidades de aeracidon. El co-tratamiento con
LF puede ocasionar fuertes aumentos en la demanda de oxigeno, debido a las altas concentraciones de DQO
y TN biodegradables en los LF. Los efectos de los LF afluentes son tan altos que pueden aumentar la demanda
relativa de oxigeno (AFO_ ) 200 %, con solo el 1 % de LF poco diluidos por volumen en el afluente o el 2 % de
LF frescos de dilucién media (Figura 9.5). Antes del co-tratamiento con LF, es necesario determinar la demanda
de oxigeno de los LF para evaluar sila EDAR tiene suficiente capacidad para evitar alteraciones de sus procesos.

9.3.3 Impacto sobre la generacion de lodos

La acumulacién de sélidos suspendidos totales (TSS) es el pardimetro limitante para el co-tratamiento de los
LF. Si el aumento excede su maxima capacidad, la EDAR experimentara serios problemas operativos, desde
sobrecarga de los tanques de aeracién y de sedimentacion (con los correspondientes problemas en la separaciéon
de sélidos y liquidos) hasta una reduccién considerable en la eficiencia de transferencia de oxigeno, que puede
dar lugar a insuficiente aeracién y condiciones de limitacién de oxigeno. Con porcentajes de LF tan bajos como
€l 0,05 % de LF de dilucién media o baja o €l 2,5 % de LF muy diluidos, la EDAR se sobrecargaria y se excederia
la concentracién maxima de 5 kg TSS/m? recomendada para la operacion de tanques de aeracion (Metcalf y
Eddy, 2003; Figura 9.6).

Ademas, el aumento en las concentraciones de TSS y de los sdlidos suspendidos en el tanque de aeraciéon
(MLSS) también genera mayores volimenes de lodos de desecho. La EDAR tiene que contar con la capacidad
suficiente para el manejo de lodos y su disposicion o uso final para tratar con los mayores volamenes de lodos
generados, lo que no es frecuentemente el caso (Still y Foxon, 2012). Por ejemplo, con un aumento del 100 %
enla generacion delodos (AQ,,,,,), las instalaciones para la gestion de lodos tendrian que duplicar su capacidad
parael co-tratamiento de LF, siendo un 10 % (por volumen) de LF muy diluidos, el 1 % LF de dilucién media o
un 0,5 % LF poco diluidos (Dangol, 2013; Figura 9.7).

9.3.4 Impacto sobre la necesidad de aeracién

La incrementada acumulacién de s6lidos con el co-tratamiento de LF puede también dar lugar a una reduccién
en la eficiencia de transferencia de oxigeno. Esto aumentard ain mas los requisitos de aeraciéon y reducira
la capacidad de aeracién de la EDAR. Si se excede la capacidad de aeracién, esto conducira a condiciones de
limitacién de oxigeno, la creacién de zonas poco oxigenadas y serios problemas operativos. Si el afluente
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Figura 9.4 Los efectos sobre las concentraciones de (a) DQO y (b) TN al agregar diferentes porcentajes de
lodos fecales (%LF) a las aguas servidas afluentes en una EDAR de lodos activados.
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Figura 9.5 El aumento relativo en la demanda de oxigeno en una EDAR de lodos
activados, como funcién del porcentaje de lodos fecales (%LF)
agregados a las aguas servidas municipales afluentes (Dangol, 2013).

contiene un 2 % por volumen de LF de dilucién media o baja, la demanda sobre la capacidad de aeracién se

aumenta 200 %y, si se trata de 10 % de LF digeridos y muy diluidos, esto se aumentara 100 % (Dangol, 2013;
Figura 9.8).

Los posibles efectos perjudiciales de una aeracién insuficiente incluyen:

e Bajas concentraciones de oxigeno disuelto (DO) en el tanque de aeracion (<1,5 mg O,/L) o incluso la
eliminacion del oxigeno (0 mg O, /L), dando lugarala oxidacién incompleta de las sustancias organicas,
un deterioro en la calidad del efluente, altas concentraciones de DQO en el efluente, una nitrificacién

incompleta (a DO <1 mg O,/L) o cesada (a 0 mg O,/L) y, con una deficiencia extrema de oxigeno
durante varias horas, la inactivacién de ciertas bacterias.

LF frescos, baja dilucion

LF frescos, media dilucion
LF frescos, alta dilucion

LF digeridos, baja dilucién
LF digeridos, media dilucion
LF digeridos, alta dilucion
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Figura 9.6 El aumento en las concentraciones de sélidos suspendidos totales (TSS) en el
tanque de aeracionde una EDAR delodos activados, como funcién del porcentaje

de lodos fecales (%LF) agregados a las aguas servidas municipales afluentes.
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Figura 9.7 ElaumentoenlaacumulaciéndelodosenunaEDARdelodosactivados,
como funcién del porcentaje de lodos fecales (%LF) agregados a las
aguas servidas municipales afluentes.

La creaciéon de zonas anaerdbicas dentro de los tanques aerdbicos, dando lugar a una reduccién
en el tiempo neto de retencion de los lodos en el sistema aerébico (SRT™ ). Esta reduccion seria
inversamente proporcional al tamafio de estas zonas anaeré6bicas. En particular, si el SRT™ _se reduce
a menos del minimo necesario para los organismos nitrificantes, estas bacterias podrian ser acarreadas
por el efluente y la nitrificacién cesaria.

Sila concentracién de DO es menor a 1,5 0 2,0 mg O,/L, puede haber una proliferacién de bacterias
filamentosas, perjudicando a las benéficas bacterias heterotréficas y nitrificantes (Martins et al, 2004).
Las bacterias filamentosas también producen un abultamiento de los lodos, no permiten que se asienten
bieny afectan ala capacidad de retencién de biomasa en los tanques secundarios de sedimentacién. Esto
ocasiona un gran aumento en las concentraciones de TSS y VSS en el efluente, reduciendo la calidad
del mismo, e incluso en la fuga de algin porcentaje de lodos. Toda la operaciéon de la EDAR podria ser
afectada eventualmente, si el SRT se disminuye por debajo de los valores minimos requeridos para el
crecimiento de biomasa (Ekama, 2010).
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Figura 9.8 Prediccion del incremento minimo en los requisitos de aeracién en una EDAR
de lodos activados, como funcién del porcentaje de lodos fecales (%LF)
agregados a las aguas servidas municipales afluentes (Dangol, 2013).
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e Debido a las condiciones limitantes de oxigeno, la nitrificacion de la alta carga de N en los LF podria
quedar incompleta, dando lugar a una gran acumulacién de nitritos (>100 mg NO,-N/L), los cuales
pueden llegar a ser toxicos para las benéficas bacterias heterotréficas y nitrificantes. Estas altas
concentraciones de nitritos también pueden generar grandes impactos negativos en el cuerpo de agua
que recibe la descarga del efluente final.

9.3.5 Efectos sobre los tanques secundarios de sedimentacidn

Elaumento en los TSS que resulta del co-tratamiento de LF también puede sobrecargar los tanques secundarios
de sedimentacion (“los clarificadores™). Esto genera problemas en la separacion de liquidos y sélidos, con los
s6lidos siendo llevados para afuera por el efluente y la reducida cantidad de biomasa presente en el sistema
dificulta el mantenimiento de un estable SRT. El drea minima de superficie (A™" ) para los tanques de
sedimentacion se aumenta considerablemente al agregar los LF (Figura 9.9). Laadicién de 1 0 2 % por volumen
de LF de dilucién media o baja, frescos o digeridos, puede causar un aumento en el area requerida en mas
del 300 % (Dangol, 2013). Al agregar un 5 a 10 % de LF muy diluidos, se aumenta el area requerida 200 %.
Antes del co-tratamiento con LF, es muy importante evaluar el A™" __ para determinar si se dispone de una
area suficiente, sin deteriorar la capacidad de los lodos a asentarse (Ekama y Marais, 1986, 2004; Ekama et al,
1997).

9.3.6 Efectosdelainclusionirregular de lodos fecales

Otra complicacion del co-tratamiento de LF es la naturaleza muy dinidmica de los LF afluentes. Las tasas de
flujo de los LF suelen ser mucho més inestables que las de aguas servidas, ya que no dependen simplemente
de patrones diarios, sino de los horarios de trabajo de los vaciadores, la demanda por parte de los usuarios y la
época del afio. Basindose en un modelado, Dangol (2013) concluyé que, bajo estas condiciones irregulares,
los porcentajes de LF que pueden ser co-tratados en una EDAR de lodos activados, sin alterar los procesos
o la calidad del efluente, deben ser a veces menos que la décima parte de lo permisible bajo condiciones de
estado estable (Tabla 9.5). Dangol (2013) llevé a cabo otro modelado para evaluar el ingreso de LF fuera de las
horas pico (p.€j., bajo un patron irregular durante la noche) y la posible contribucién de tanques primarios de
sedimentacion. El modelado no mostré ninguna mejora en el rendimiento de la EDAR bajo estas condiciones,
lo que resalta la importancia de contar con tanques de igualacién y homogenizaciéon para asegurar una carga
mas estable y la necesidad de distribuir el afluente de LF equitativamente a través de las 24 horas, si es posible,
para acercarse a condiciones de estado estable.
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Figura 9.9 Predicciones del minimo area necesario para los tanques secundarios de
sedimentacion en EDAR de lodos activados, como funcion del porcentaje de lodos
fecales (%LF) agregados a las aguas servidas municipales afluentes (Dangol, 2013).



Tabla9.5 Porcentajes maximos de lodos fecales que pueden co-tratarse bajo condiciones estables o
irregulares en una EDAR de lodos activados con eliminacién biolégica de nitrégeno, sin alterar
los procesos o deteriorar la calidad del efluente (Dangol, 2013).

Relacién aproximada entre

Bajo condiciones

Tipo y dilucién de los Bajo condicionesde A el volumen permisible bajo
lodos fecales estado estable (%) wreg;ol;res condici_opes es_tables ylode
condiciones irregulares

LF Digeridos

Alta dilucién 3.750 0.640 6.0

Media dilucién 0.375 0.375 1.0

Baja dilucién 0.250 0.250 1.0

Alta dilucién 0.375 0.125 3.0

Media dilucion 0.250 0.025 10.0

Baja dilucién 0.125 0.025 5.0

9.4 CONSIDERACIONES PRACTICAS PARA EL CO-TRATAMIENTO DE LODOS
FECALES EN SISTEMAS DE LODOS ACTIVADOS

En general, el co-tratamiento de LFen EDAR de lodos activados puede ocasionar graves problemas operativos,
con porcentajes de LF afluentes tan pequefios como 0,025 % del flujo afluente de aguas servidas—lo que
puede ser cuestion de un solo tanquero de 5 m? por dia. Por lo tanto, si se va a realizar co-tratamiento de LF,
es necesario evaluar muy cuidadosamente la capacidad de la EDAR para determinar cual parte de la operacion
seria limitante (entre la aeracidn, los tanques secundarios de sedimentacién o el tratamiento de los lodos)
y en cudl proceso la EDAR tiene mas probabilidades de fallar. Esto requerira una evaluacién minuciosa y la
implementacidon de medidas para evitar cualquier interrupciéon del proceso o el deterioro de la EDAR. Las
consideraciones que se deben tomar en cuenta incluyen:

e Estindares exigidos al efluente, como los de DQO y TN.
e Concentraciones miaximas de TSS en los tanques de aeracidn, para evitar su sobrecarga.
e Produccién maxima de lodos, para evaluar si se puede tratar un mayor volumen.

e Capacidad miximadeaeracion, frentealaumento enlademandade oxigenoylareduccién enlaeficiencia
de transferencia de oxigeno. Para estaciones existentes, es necesario monitorear cuidadosamente la
concentracion de DO a fin de mantenerla por encima de 2 mg O, /L.

e Tanques secundarios de sedimentacion, determinando el &rea minima de superficie para su operacion,
tomando en cuenta el grado de la tendencia de asentarse los lodos (medido con el indice del volumen
de lodos (SVI) u otro pardmetro similar).

e Existencia y funcionalidad de tanques de igualacion, para lograr un ingreso parejo de los LFala EDAR
durante el mayor tiempo posible (p.ej., mas de 24 horas).

Paranuevas EDAR a las cuales se prevé entregar una cierta cantidad de LF, o que son disefiadas especificamente
para el co-tratamiento de los LF, los aspectos mencionados podran tomarse en cuenta para ajustar el disefio a
los volimenes, tipos y diluciones de los LF. De todas maneras, el disefio ha de incluir mayores volimenes de
todos los tanques, incluyendo los de sedimentaciéon y una mayor capacidad para aeraciéon y para el manejo,
tratamiento y disposicién final de los lodos. Por ejemplo, en comparacién con el tratamiento de solamente
aguas municipales, el co-tratamiento con solo el 1 % de los LF (independiente de su dilucién) requiere tanques
principales 300 % mas grandes, la capacidad de aeracion al menos 200 % mayor, los tanques secundarios de
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sedimentacioén 5 veces mayor y las instalaciones para la gestion de los lodos 4 veces mayor. Sin duda, estos
aspectosaumentaran considerablemente los costos de inversién y operacién delaEDAR. Estas consideraciones
deben ser evaluadas, juntas con las opciones mas robustas y econémicas que se presentan en otros capitulos
de este libro.

9.5 CO-TRATAMIENTO ANAEROBICO DE LODOS FECALES

El co-tratamiento de LF y aguas servidas en procesos anaerdbicos es una opcién para la estabilizacién de
lodos, la reduccién del volumen y la separacién mas eficaz del agua. Las posibilidades incluyen los Reactores
AnaerdbicosdeFlujo Ascendente (UASB, porsussiglaseninglés), digestoresanaerdbicos y lagunasanaerdbicas.
El tratamiento anaer6bico puede contrarrestar los costos de tratamiento por medio de la producciéon de biogas,
que puede destinarse a la calefaccion o la generacion de electricidad. También, se puede lograr una reduccién
de los patdgenos con la digestién termofilica (Metcalf y Eddy, 2003).

Es necesario considerar cuidadosamente las caracteristicas de los LF, ya que los LF frescos o menos
estabilizados tendrdn mayores concentraciones de sustancias organicas biodegradables, pero también la
presencia de compuestos inhibidores (vea mas sobre esto a continuacién). Aunque la produccién y uso del
biogas es un beneficio atractivo, hay todavia limitadas aplicaciones y tecnologias. Por lo tanto, se requiere
mayores investigaciones para el desarrollo de sistemas anaerdbicos para el co-tratamiento de LF poco diluidos
(Strauss et al, 2006). Puede que no sea conveniente realizar un co-tratamiento anaerébico de los LF ya

Casode Estudio 9.1: El co-tratamientode LF enuna EDAR de lodos activados en eThekwini,
Sudafrica (Adaptado de Still y Foxon, 2012; Wilson y Harrison, 2012)

A pesar de que recibieron aparentemente bajos volimenes de LF de letrinas de pozo, dos EDAR de
lodos activados en eThekwini, Sudéfrica, experimentaron serios problemas operativos causados por las
altas cargas de organicos, nitrégeno y s6lidos suspendidos (Wilson y Harrison, 2012). Se observé una
inactivacibén total del proceso de nitrificacion en una de las EDAR, de la cual se demord varios meses
en recuperarse (Still y Foxon, 2012). Existe la hipotesis que fue por excesiva carga de nitrogeno (Still y
Foxon, 2012). Aunque las causas de los problemas no son completamente claras, no se puede descartar
la posibilidad que se habia excedido la capacidad de aeraciéon, como consecuencia de las altas cargas,
ocasionando el cese del proceso de nitrificacidon, como se presenta en este capitulo. En otra EDAR que fue
analizada, la sobrecarga de s6lidos imposibilit6 practicamente la extraccidon del exceso de lodos generados,
debido al nimero de viajes con camiones tanqueros que era factible, el mayor costo operativo e incluso la
tolerancia por parte del personal del relleno sanitario de recibir tanto material (Still y Foxon, 2012). Los
LF digeridos de las letrinas se acumularon rapidamente en el sistema y, ya que no podrian ser quitados ala
tasa requerida, fueron retenidos por durante un mayor tiempo, afectando la operaciéon de la EDAR. Este
fenémeno de acumulacién excesiva de lodos es un ejemplo de lo que muestrala Figura 9.7. Como sefialan
Still y Foxon (2012), fue claramente un caso de convertir un problema de sélidos en otro, indicando que
el co-tratamiento de LF en EDAR de lodos activados pocas veces resulta ser sostenible o exitoso.




Caso de Estudio 9.2: El co-tratamiento de lodos de tanques sépticos en una EDAR de lodos
activados en San Martin de las Antillas Holandesas
(Adaptado de Lake, 2010; Lopez-Vazquez, 2008)

Aunque las altas concentraciones de solidos, sustancias orginicas y nitrogeno en los LF llaman mas
la atencién, las mayores concentraciones de compuestos no biodegradables y la baja capacidad de
biodegradarse de ciertas sustancias organicas pueden impedir el cumplimiento de los estaindares para los
efluentes. En la isla de San Martin, un popular destino turistico en el Caribe, habia solamente un 10 %
de cubertura de alcantarillado en 2010 (Lake, 2010). Los LF de pozos sépticos fueron transportados
en camiones hasta la EDAR de la Calle Illidge, donde se juntan con las aguas servidas (Figura 9.10). La
EDAR consisti6é en un tanque Imhoff con un volumen de 153 m3, un tanque de igualacién, un tanque
secundario de sedimentacion y lechos de secado para los lodos. Su capacidad fue excedida por una tasa
de flujo de aguas servidas (>65 m3/h) y los altos volimenes de LF, que en un dia laboral normal eran de
unos 175 m3/dia (Lopez-Vazquez, 2008). Como la EDAR era obsoleta, se propuso un disefio del proceso
tipo Bardenpho Modificado (A2 O) para lograr los estrictos estandares de efluente respecto a DQO, N, P
y TSS (de 125,10, 2 y 20 mg/L, respectivamente). Basado en los planes locales de desarrollo del espacio,
varios escenarios fueron evaluados a través del modelado matematico, tomando en cuenta los efectos
de la expansion de la red de alcantarillado (de 10 a 85 %) y el crecimiento poblacional (Lake, 2010). Este
enfoque facilit6 la evaluacion de sus efectos sobre la composicion de las aguas servidas y el rendimiento de
laEDAR alo largo de una vida ttil estimada a 25 afios (Lake ezal, 2011). Debido a las cargas de particulas
organicas no biodegradables y de compuestos nitrogenados orginicos no biodegradables provenientes
de los LF digeridos, se recomendd que los LF no constituyeran mas que un 2,8 % del afluente, para poder
cumplir con los estindares para el efluente (Lake et al, 2011). Sin embargo, como consecuencia de la
alta carga de nitrégeno y la lenta biodegradacion de las sustancias organicas biodegradables (resaltadas en
la Tabla 9.1), se especul6 que la nueva EDAR no podra cumplir probablemente con los estandares para
nitrogeno (Lake, 2010).

Figura9.10 Laentradade lodos fecales al tanque de igualacion de la EDAR de la Calle lllidge.
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Caso de Estudio 9.3: El impacto de co-tratamiento de lodos fecales en la EDAR de Albireh,
en la Palestina (Adaptado de Al-Sa’ed y Hithnawi, 2006)

Siguiendo un enfoque similaralo de San Martin, se llev) a cabo una evaluacién con modelado matematico
de laEDAR de Albireh, en la Ribera Occidental de la Palestina. El proposito fue el de explicar la presencia
de lodos filamentosos abultados y las altas concentraciones de DQO y TN que excedian los estandares
de 90 mg DQO/Ly 18 mg TN/L (Al-Sa’ed y Hithnawi, 2006). Como otras EDAR en la region, desde el
afio 2000, la EDAR de Albireh co-trataba los LF de los tanques sépticos de 35 % de los hogares, ya que
no tenian conexion al alcantarillado. El estudio de modelado indicé que cuando los volamenes de LF
digeridos y muy diluidos alcanzaban el 6,6 % del total del afluente, se excedia la capacidad de la EDAR,
requiriendo tanques un 50 % mas grandes, con un 50 % mas oxigenacion, ademas del manejo de un
porcentaje similar de lodos excedentes (Al-Sa’ed y Hithnawi, 2006). El mayor requerimiento de oxigeno
y la sobrecarga de s6lidos pueden haber favorecido la proliferacién de bacterias filamentosas, debido a las
dificultades de mantener condiciones aerobicas adecuadas.

Caso de Estudio 9.4: El co-tratamiento de LF en Manila en las Filipinas
(Adaptado de Robbins eral, 2012)

A pesar de las experiencias insatisfactorias con el co-tratamiento de LF en EDAR aerdbicas, se eligi6 en las
Filipinas construir sistemas de lodos activados para el tratamiento biolégico de los LF. El Departamento
de Agua de Manila trata actualmente los LF de pozos sépticos en una estacién depuradora con lodos
activados en el sur de Manila (Robbins et al, 2012). La estacion tiene la capacidad para tratar 814 m3/
dia de LF, pero recibe solo un 40 o 50 % de eso, lo cual indica que se podria aumentar su carga. Ademais,
el Distrito de Agua de Baliwag ha decidido construir una estacién de tratamiento de LF de pozos sépticos
con una variante del proceso de lodos activados con un reactor discontinuo secuencial, como proceso de
tratamiento secundario (http://watsanexp.ning.com). Elinicio dela operacién completa estd programado
para la segunda mitad de 2013. Este proyecto pretende servir como modelo para el MLF por parte de
los distritos de agua en las Filipinas. Estas experiencias indican que el co-tratamiento de LF en sistemas
biologicos aerdbicos puede resultar factible y satisfactorio, si el disefio es adecuado, los operadores son
capacitados correctamente y se implementa un esquema adecuado de manejo.

digeridos provenientes de tanques sépticos, dependiendo de su grado de estabilizacion. En este caso, las bajas
concentraciones de sustancias organicas biodegradables en los LF digeridos dardn para baja produccién de
biogas y alta acumulacion de sélidos, lo que aumentaria significativamente los costos operativos y generaria
pocos beneficios (Still y Foxon, 2012).

9.5.1 Sobrecargade DQO

Como se explicd en Capitulo 3, la digestiéon anaerdbica depende de complejas interacciones y dependencias
entre diversos grupos de bacterias. Esto es particularmente importante cuando se maneja los LF, que son
por naturaleza muy variables. La degradacion anaerébica comprende cuatro fases: hidrélisis, acidogénesis,
acetogénesis y metanogénesis (tanto acetoclastico, como hidrogenotréfico). La tasa de crecimiento de las
bacterias de fermentacién que llevan a cabo el acidogénesis es 10 a 20 veces mayor que la de las metanogénicas
y sus tasas de proceso son cinco veces mas rapidas (van Lier, 2008). Si se sobrecargan los reactores, la mayor
tasa de acidogénesis resultard en una acumulacién de acidos, por lo que las bacterias metanogénicas no
avanzan consumirlas tan rapidamente. Segin la capacidad amortiguadora del sistema (que a su vez depende
del contenido de nitrégeno en las sustancias organicas, ya que el hidrélisis del nitrégeno organico aumenta
la alcalinidad), esto puede producir una significativa reduccién en el pH, la cual inhibe el crecimiento de las
bacterias metanogénicas y, por lo tanto, ocasiona una acumulacién ain mayor de los acidos (van Lier, 2008).
Esto conduce al colapso del biodigestor y se conoce como ‘volverse agrio’. Respecto a esto, Moosbrugger et al.




(1993) desarroll6 un método simple de analisis volumétrico, con cinco puntos, para medir los acidos grasos
volatiles (VFA) y la alcalinidad para el control de la digestién anaerdbica y la rapida deteccion de cualquier
inestabilidad y asi evitar que el reactor ‘se vuelva agrio’.

Los procesos de tratamiento anaerdbico son vulnerables a alterarse en la presencia de sobrecargas de DQO,
inhibicién por amoniaco, variaciones en el pH o inhibicién por sulfatos. Por lo tanto, es imprescindible
monitorear cuidadosamente estos factores, para asegurar un adecuado co-tratamiento de LF en sistemas de
tratamiento anaerobico.

Reactores Anaerébicos de Flujo Ascendente (UASB, por sus siglas en inglés)

Para prevenir la sobrecarga de este tipo de reactor, es primordial no exceder las tasas maximas de cargade DQO
o s6lidos suspendidos volatiles (VSS) de su disefio y los reactores deben recibir una alimentacién consistente
y uniforme (Metcalf y Eddy, 2003). La Figura 9.11 presenta los efectos de incluir diferentes volimenes y
tipos de LF, como porcentajes del afluente total, en un UASB disefiado para 100.000 personas y operado a
una temperatura de 25°C. Este reactor fue disefiado para aguas municipales de dilucién media, de la manera
descrita por Henze y Comeau (2008) e implementada por Dangol (2013), con una tasa de carga de organicos
(OLR) de 3 kg DQO/m3/d y una velocidad ascendente de 0,83 m/h. La mixima OLR para UASBs que
tratan aguas servidas con altas concentraciones de particulas organicas biodegradables es alrededor de 6 kg
DQO/m3/d (van Lier, 2008), lo que sugiere, en principio, que este reactor, hecho para 100.000 personas,
tenga suficiente capacidad excedente. El UASB puede recibir hasta 7,5 %, por volumen, de LF frescos y muy
diluidos (1500 m3/d, lo que equivale a la carga organica de 180.000 personas), pero solamente 0,25 % de
LF frescos y poco diluidos, debido a su alto contenido de DQO (10 tanqueros de 5 m? por dia, pero con una
carga organica equivalente a la de 139.000 personas; Figura 9.11). Esto significa que este UASB, hecho para
100.000 personas, (y otros de diferentes capacidades), puede recibir LF muy diluidos, pero es vulnerable a
sobrecargarse con LF poco diluidos.

Digestores Anaerdbicos

LaFigura9.12 muestrael efecto del co-tratamiento de diferentes tipos de LFa diferentes tasas de carga de s6lidos
(SLR), como porcentaje del volumen total afluente, sobre un digestor anaerébico. Este fue disefiado para tratar
los lodos de una EDAR con lodos activados, bajo condiciones mesofilicas (35°C), un tiempo de retencién
de los sélidos (SRT) de 10 dias y un volumen total de 13.750 m?. El SRT disminuye proporcionalmente a la
cantidad de LF que ingresan. Aunque el SLR maximo recomendado es de 4,8 kg VSS/m3/d (Metcalf y Eddy,
2003), se debe monitorear esto cuidadosamente para que la adicién de LF no cause una reduccién en el SRT
por debajo del minimo recomendado, conduciendo al colapso del reactor. Por ejemplo, si la alimentaciéon de
LF al digestor anaerdbico es de 1 % (138 m3/d, equivalente a 28 tanqueros de 5 m* cada uno), pero si ingresa
10 % de LF, podria haber una reduccién de 10 % en el SRT operativo (Figura 9.12).

Para el co-tratamiento anaerdbico en digestores, se recomienda que la alimentacion diaria, incluyendo los LF,
sea siempre menor a un vigésimo del volumen del digestor (ATV, 1985). Esto significaria una carga maxima
de S % de LF, independiente de su dilucién, para prevenir la sobrecarga o una reduccién significativa del SRT.
Esta proporcién se basa también en un SRT de 20 dias, lo que es aplicado frecuentemente en el disefio de
digestores anaerdbicos (Metcalf y Eddy, 2003) y aumenta la confiabilidad del enfoque recomendado.

Lagunas

Las lagunas anaerdbicas pueden considerarse sistemas anaerdbicos de baja carga con tasas operativas de carga
de 0,025 a 0,5 kg DQO/m3/dia y profundidades de unos 4 m (van Lier, 2008). Para las aplicaciones de LF,
Fernandez et al (2004) sugieren el pretratamiento de LF en lagunas de estabilizacién (WSP) operadas con
una tasa maxima de carga de 0,6 kg DBO,/m3/djia, en especial para controlar la produccién de amoniaco. Sin
embargo, estos sistemas pueden presentar problemas de olores, ripida acumulacién de lodos (0,01 a 0,02 m?
de lodos por cada m® de LF) y, por lo tanto, requieren de frecuente extraccion de los lodos (Heinss et al, 1998;
Fernandez et al, 2004). Ademas, la emisién de metano a la atmosfera genera 21 veces més Efecto Invernadero
que el CO,, lo que representa un impacto ambiental a considerar, si no se lo captura como biogas (van Lier,
2008).
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Figura 9.11 Losefectosdelingresodelodosfecalesdediferentestipos, dilucionesyporcentajes,
sobre las tasas de carga de organicos (OLR) en un reactor UASB disefiado para una
OLR promedio de 3 kg DQO/m3/d y una OLR méxima de 6 kg DQO/m3/d.

El efluente de estas lagunas requiere tratamiento adicional antes de su descarga en el ambiente. También, suele
tener altas concentraciones de amoniaco que pueden afectar a los procesos posteriores o, incluso, a las mismas
lagunas anaerdbicas (Strauss et al, 2000). Asi, el tratamiento de LF en lagunas anaerébicas debe ser evaluado
cuidadosamente, en especial cuando los LF son poco diluidos. (Esto también fue considerado en el Capitulo S.)

9.5.2 Inhibicion por amoniaco

El co-tratamiento anaerdbico de LF puede ser inhibido por altas concentraciones de amoniaco presentes
en los mismos LF (Still y Foxon, 2012). Entre las bacterias presentes en reactores anaerdbicos, las bacterias
metanogénicas son las mas sensibles a la inhibicion por parte del amoniaco (Chen et al, 2008). Esta inhibicion
reduce la produccion de biogés a pesar de la disponibilidad de sustancias organicas solubles biodegradables
(Angelidaki eral, 1993; Chaggu, 2004). Los valores necesarios para causar esta inhibicién son muy variables,
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Figura 9.12 Losefectosdelingresodelodosfecalesdediferentesdilucionesyporcentajes,
sobre las tasas de carga de sélidos (SLR) en un digestor anaerdbico, de

192 13.750 m3, disefiado con un tiempo de retencion de lodos de 10 dias.



con una reduccién del 50 % observada con concentraciones totales de amoniaco desde 1,7 hasta 14 g/L
(Chen eral, 2008). Este amplio rango es debido a la influencia de factores como el pH, la fuente de carbono,
la temperatura y la aclimatacion de la biomasa (Chaggu, 2004; Chaggu et al, 2007; Chen etal, 2008). En este
aspecto, se entiende que la toxina es el mismo amoniaco libre (NH3), y no elamonio (NH,*), a concentraciones
de 100 a 200 mg/L para poblaciones de bacterias metanogénicas no adaptadas (Henze y Harremoes, 1983).

Para evitar laalteracién o deterioro de los procesos, Heinss y Strauss (1999) recomiendan limitar el volumen de
LF a co-tratarse, para que la concentracién afluente total de amoniaco sea siempre menora 2 g/L. Sin embargo,
Doku (2002) recomienda limitar el volumen de LF de tal manera que el afluente contenga menos que 200 mg
NH,-N/L, basado en posibles variaciones en el pH (Henze y Harremoes, 1983).

Basado en las concentraciones totales de nitrogeno a esperarse en el co-tratamiento de aguas servidas y LF
frescos (Figura 9.3), es probable que sean mayores a 200 mg/L, lo que indica que los porcentajes de LF deben
ser menoresa 2,5y 8 % para los LF de dilucién baja, media y alta, respectivamente.

9.5.3 Variaciones en el pH

En sistemas anaerébicos, se debe monitorear cuidadosamente al pH y mantenerlo entre 7,0 y 7,5 (Chen et
al, 2008). Es necesario monitorear la alcalinidad y la capacidad amortiguadora de los sistemas anaerébicos
para asegurar que el pH permanezca estable (Metcalf y Eddy, 2003). Valores de pH mayores a 7,5 o 8,0
pueden ocasionar una acumulacién de amoniaco libre y altisimos niveles de pH (p.€j., >10) pueden inhibir
completamente el proceso anaerdbico de degradacién biolégica (Chaggu, 2004; Chen ezal, 2008). Los valores
de pH menores a 7 pueden reducir la actividad metanogénica. Un pH entre 7,0 y 7,5 ayuda a maximizar la
actividad de la biomasa y reduce el potencial para inhibiciéon o toxicidad por parte de parametros como
amoniaco y acidos grasos volatiles (Chen etal, 2008).

Entonces, esimportante monitoreary, enlo posible,ajustarlosniveles dealcalinidad y capacidad amortiguadora
del sistema para ayudar a controlar fluctuaciones en el pH y mantenerlo en un rango adecuado. Sin embargo,
ciertas practicas, como laalimentacion paulatina y laadiciéon controlada de compuestos externos (como cenizas
de carbén para fomentar la eliminacion de patdgenos y la recuperacion de nutrientes) tienen que realizarse
cuidadosamente (Chaggu, 2004; Metcalf y Eddy, 2003). Caso contrario, pueden ocasionar reducciones de pH,
debido a la acumulacién de acidos grasos volatiles (cuando existe una sobrecarga) o valores extremos de pH
(cuando existe sobredosificacién de compuestos alcalinos o basicos) (Chaggu, 2004; van Lier, 2008).

9.5.4 Inhibicién por acido sulfhidrico

El acido sulfhidrico (H,S, sulfuro de hidrégeno en solucion) es generado durante la digestion anaerdbica de
lodos ricos en proteinas y debido a la infiltracién de aguas subterraneas (en especial salinas) hacia la estructura
descentralizada de saneamiento (Metcalf y Eddy, 2003; Lopez-Vazquez et al, 2009). Es toxico para todo
organismo vivo y puede afectar facilmente a los procesos de digestién anaerdbica. Las bacterias metanogénicas
son muy sensibles a esto, lo que puede ocasionar menor produccién de metano, problemas de olor y corrosion,
biogas de mala calidad y altas concentraciones de DQO en el efluente (van Lier, 2008).

Se ha observado que la actividad de las bacterias metanogénicas se reduce al 50 % debido a concentraciones
de sulfuro entre 50 y 250 mg S/L, pero el H,S mas se presenta como un gas (Metcalf y Eddy, 2003). Debido a
que el valor de pK, para la disociacién de acido sulfhidrico a bisulfuro (H,S= HS) es alrededor de 7,0, el pH
debe mantenerse por encima de 7,0 para mantener baja la concentracion de H,S. Aunque pueden esperarse
bajas concentraciones de sulfato, debido a los bajos volaumenes de LF, no se debe dejar de lado el potencial
para generar H,S, ya que el proceso anaerébico puede alterarse con concentraciones de H,S tan bajas como
50 mg S/L, segtn las condiciones operativas (p.ej., pH). Sin embargo, existen muy pocos datos sobre las
concentraciones de sulfato en los LF y se requiere mayor estudio para evaluar su posible impacto sobre los
procesos anaerdbicos al co-tratar los LF.
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9.6 CONSIDERACIONES PRACTICAS, PARA EL CO-TRATAMIENTO DE LODOS
FECALES EN SISTEMAS ANAEROBICOS

En cualquier proceso de tratamiento anaerdbico, el aspecto operativo mas importante es probablemente la
alimentacion, la que tiene que ser administrada paulatinamente y, si es posible, continuamente, para evitar
sobrecargas y cambios bruscos (Heinss y Strauss, 1999; Metcalf y Eddy, 2003; van Lier, 2008).

En el co-tratamiento de LF en reactores UASB, no se debe exceder nunca la maxima tasa de carga de organicos
(OLR) del disefio (incluyendo tanto las aguas servidas, como los LF), para evitar la sobrecarga del sistema.
En particular, los LF poco diluidos deben manejarse cuidadosamente, ya que su alto contenido de sustancias
organicas puede sobrecargar ficilmente el sistema. En este estudio, el 0,25 % de LF frescos y poco diluidos
(aproximadamente 10 tanqueros de 5 m2 por dia) tuvo una carga organica equivalente a 139.000 personas y
sobrecargd el UASB que era disefiado para solamente 100.000 personas.

Los digestores anaer6bicos parecen ser mas robustos, frente al co-tratamiento anaerdbico de LF. Las tasas
permisibles de carga para digestores mesofilicos (operados a 35°C) dependen de las condiciones operativas,
pero pueden alcanzar hasta 1,6 o 2,0 kg VSS/m?3/dia (Heinss y Strauss, 1999; Metcalf y Eddy, 2003).
También, la alimentacién, incluyendo los LF, tiene que limitarse a la tasa maxima diaria de alimentaciéon del
diseno, la que, a su vez, depende del tiempo de retencion de los s6lidos (SRT). Los digestores anaerobicos
termofilicos (49 a 52 °C) son una alternativa que puede dar lugar a tasas mas rapidas de hidrélisis (el paso mas
limitante en la digestién anaerdbica de aguas servidas y LF), dando mayor producciéon de biogas (Angelidaki ez
al, 1993). Sin embargo, son susceptibles a pequenas variaciones en la temperatura y sus costos de operacion y
mantenimiento son mayores que los de digestores mesofilicos, lo que les puede hacer menos atractivos para
los paises de bajos ingresos (Heinss y Strauss, 1999).

Las lagunas parecen ser una tecnologia para el co-tratamiento de los LF que es muy eficiente respecto al costo,
cuando se las opera con cargas bajas (<0,6 kg DBO_/m?/d). Sin embargo, su implementacién tiene que ser
evaluada cuidadosamente, ya que los costos operativos y de inversion inicial pueden ser altos, debido a su
requerimiento de terreno y el costo elevado que tiene extraccion frecuente de los lodos. Ademas, conllevan un
importante impacto ambiental, si el metano escapa a la atmosfera.

9.7 CONCLUSIONES

El ingreso de LF para su co-tratamiento en EDAR puede dar lugar a graves problemas operativos, aiin con
solamente pequenas cantidades de LF frescos y poco diluidos (p.€j., 0,25 % del afluente total). Esto se debe
principalmente a la menor dilucién de los LF comparados con las aguas servidas municipales y, por lo tanto,
pueden exceder facilmente la capacidad de una EDAR. El problema mais comtn es la sobrecarga de s6lidos,
DQO o nitrégeno, lo que ocasiona inconvenientes desde la separacién incompleta de orginicos hasta el
cese de la nitrificacién, cuya recuperaciéon puede tardar varias semanas. También, la excesiva acumulacién
de sélidos puede comprometer la operaciéon de la EDAR y aumentar los costos operativos de extracciéon de
los lodos. Ademas, los sistemas de tratamiento aerébico pueden no tener suficiente capacidad de aeraciéon y
puede haber una grave sobrecarga de los tanques secundarios de sedimentacién, dando lugar al escape excesivo
de solidos. Al mismo tiempo, los sistemas anaerobicos son susceptibles a la inhibicion del proceso, debido
a variaciones en el pH y la presencia de compuestos como amoniaco. Por Gltimo, las altas concentraciones
de compuestos nitrogenados y sustancias organicas solubles no biodegradables pueden afectar seriamente la
calidad del efluente e impedir el debido cumplimiento de los estandares exigidos.

Si,apesardeloslimitados beneficios aparentes, se decide practicar co-tratamiento de LFen EDAR municipales,
los volimenes permisibles de LF tendrin que ser restringidos probablemente a bajos porcentajes, para que
no se sobrecarguen de sélidos suspendidos, DQO, nitrégeno o compuestos toxicos o inhibitorios. También,
es necesario agregar paulatinamente los LF, lo mas lento que sea posible, para evitar sobrecargas y cambios
bruscos.



Todos los aspectos mencionados tienen que enfrentarse cuidadosamente pero, en resumen, los beneficios
del co-tratamiento de los LF con las aguas servidas en EDAR municipales no parecen ser suficientemente
fuertes como para justificarlo, en especial en el caso de los LF digeridos de pozos sépticos que contienen bajas
concentraciones de compuestos biodegradables y altas concentraciones de sdlidos que pueden sobrecargar
los sistemas de tratamiento. Es posible que el co-tratamiento de LF frescos ofrezca ciertas oportunidades en el
ambito de recuperacién de recursos, pero se requiere mayor estudio para el desarrollo de tecnologias confiables
y econémicas.

Caso de Estudio 9.5: El tratamiento de lodos fecales en Dar-es-Salaam, Tanzania
(Adaptado de Chaggu, 2004)

Los efectos perjudiciales de las altas concentraciones de amoniaco y altos niveles de pH deben evitarse para
asegurar un rendimiento adecuado de los sistemas de digestion anaerobico. Chaggu (2004) llevé a cabo
una investigacion bibliogrifica sobre el manejo de excremento en Dar-es-Salaam, Tanzania, encontrando
que el 50 % del relleno de los pozos fue el resultado del alto nivel freitico y que casi 16.131 kg DQO/
dia llegaba a las fuentes de agua subterrinea desde las letrinas. Se propuso utilizar tanques plasticos de
3.000 litros como una letrina-experimental, sin separacién de la orina, para un hogar de 10 personas en
el barrio de Mlalakuwa, dentro de la ciudad de Dar-es-Salaam. El afluente al reactor consisti6 en orina y
heces en una proporcién de 1,3:1. Los resultados obtenidos revelaron que, luego de 380 dias de uso de
la letrina, el contenido del reactor atin no se habia estabilizado y estuvo presente todavia una DQO de
8.000 mg/L (pero 100 mg de ella correspondia a acidos grasos volatiles). Parte de esta DQO disuelto fue
biodegradable, indicando la necesidad de estabilizacion. Se supuso que la lenta conversion de la DQO
tuvo que ver con la falta de adaptacion de la comunidad microbiana ala alta concentracién de amoniaco de
3.000 mg N/L. También, semuestrearon a algunos inodoros ecoldgicos secos con separacién de la orina
y se determiné que las heces almacenadas tuvieron altos valores de pH (con un maximo de 10,4), debido
ala adicién de cenizas de carbon para fomentar la reduccién de E. coli'y huevos de Ascaris, pero que este
alto pH inhibia la degradacion biologica anaerébica de los LF.

Caso de Estudio 9.6: El co-tratamiento de lodos fecales de pozos sépticos en un reactor
UASB, a escala de laboratorio, en Ghana (Adaptado de Doku, 2002)

Aunque las experiencias a escala completa son pocas, Doku (2002) concluy6 que es factible tratar los LF
en un reactor UASB a escala de laboratorio en Ghana, siempre y cuando (1) se diluyen debidamente los
LF para evitar altas concentraciones de compuestos inhibitorios (p.ej., amoniaco) y (2) los LF ingresan al
reactor de manera paulatina y continua. Doku (2002) realiz6 experimentos con un reactor UASB de un
volumen funcional de 50 L, operado con un tiempo de retencion hidraulica (HRT) promedio de 12 horas
y a temperaturas ambientales entre 23,0 y 31,2 °C. La tasa de carga organica (OLR) era entre 12,5y 21,5
kg DQO/m3/d, con una velocidad ascendente relativamente lenta de 0,14 m/h. Los LF fueron diluidos
en una proporcion de 1:6, dando como resultado una concentracidén total promedio de nitrogeno de 300
+ 50 mg/L. Las eficiencias promedio de limpieza fueron: un 71 % para DQO, 61 % para sélidos totales,
74 % para s6lidos volatiles totales (TVS) y 73 % para s6lidos suspendidos totales (TSS). El volumen
calculado de metano en el biogas vari6 entre4 y 8 L/kg DQO, sin tomar en cuenta pérdidas por cuestiones
practicas. En general, las eficiencias de limpieza fueron comparables con las de un reactor UASB que trata
aguas servidas domésticas. Sin embargo, la concentracién de DQO en el efluente es demasiado alta para
una descarga directa en el ambiente, asi que requiere algin tipo de tratamiento posterior. En todo caso,
hacen falta estudios a escala completa para validar las observaciones de esta investigacion.
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Preguntas para el Estudio de este Capitulo

1. ¢Cuales problemas técnicos son mas probables en el co-tratamiento de LF en una EDAR?
2. ¢Por qué es importante determinar la demanda de oxigeno de los LF antes de su co-tratamiento?

3. ¢Por qué la acumulacién de sélidos suspendidos totales (TSS) resulta ser un factor limitante del
co-tratamiento de LF?
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