
Introducción

De un tiempo a esta parte, a nivel mundial, se
viene estudiando el desarrollo de nuevos procesos
avanzados para el tratamiento biológico de las
aguas residuales que puedan constituir una alterna-
tiva económica y eficaz frente a los procesos clási-
cos o convencionales (fangos activos, lechos bacte-
rianos, aireación prolongada, etc.). Una de estas al-
ternativas puede basarse en un reactor biopelícula
con soporte permeable a gases (membranas planas
y/o fibras huecas sintéticas), que suele denominar-
se como reactor biomembrana (Tejero et al., 1998).
La aplicación en laboratorio de estos reactores al
tratamiento biológico de las aguas residuales ha si-
do estudiada por varios investigadores tanto para
aguas de tipo doméstico (Timberlake et al., 1988;
Abdel-Warith et al., 1990; Kissel et al., 1990; Eguía
et al., 1991, 1993a,b; Jácome et al., 1990, 1993,
1995, 1996, 1999; Vidart et al., 1992, 1993; Lolme-
de, 1992) como de origen industrial (Freitas et al.,
1993; Livingston, 1993a,b; Panhania et al., 1994). 

En un reactor biomembrana la biopelícula es
oxigenada o aireada a través de la membrana a la
que está adherida, mientras que el aporte de sustra-
to procede del seno líquido. De esta particularidad
se derivan importantes ventajas:

· En una misma biopelícula encontramos una
capa aerobia y otra anóxica, lo cual permite rea-
lizar simultáneamente oxidación del carbono y
nitrificación (aerobias), y desnitrificación (anó-
xica). En fangos activos y lechos fluidizados, el
agua es sometida de modo alterno, mediante re-
circulación, a tratamiento aerobio y anóxico pa-
ra que puedan producirse las reacciones indica-
das.

· En biodiscos y lechos bacterianos también
podemos encontrar dos capas en la biopelícula:
aerobia y anóxica. Sin embargo, la ubicación de
la capa anóxica cerca del soporte suele provocar
fermentación y desprendimiento masivo de bio-
película. En los sistemas de membrana permea-
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Resumen
Se describe la eliminación conjunta de carbono y nitrógeno de un agua residual, llevada a cabo en
reactores biomembrana de laboratorio. El agua residual sintética tuvo una composición similar a la
que resultaría de la mezcla, en determinadas proporciones, de agua residual urbana con agua de
acuífero rica en nitratos. Se utilizaron dos reactores en paralelo, con igual superficie de soporte
pero distinto volumen. Aunque se insufló aire a la biopelícula a través del soporte, el seno del agua
permaneció anóxico. La eliminación de nitratos resultó ser una función de la carga orgánica apli-
cada, estando en un rango de 4 a 6 g N-NO3 elim./(m2·d) para carga aplicada de 120 g DQO/(m2·d),
y de 8 a 10 g N-NO3 elim./(m2·d) para carga aplicada de 240 g DQO/(m2·d). La carga orgánica eli-
minada fue de 87 a 180 g DQO/(m2·d). Se observó que el incremento de nitratos en el agua pro-
blema no produjo una mayor desnitrificación, sino una producción y acumulación de nitritos en el
reactor. Una sola etapa no permite el máximo aprovechamiento de materia orgánica para desnitri-
ficación, lo cual se podría obtener utilizando dos etapas en serie: una de desnitrificación (para los
nitratos del afluente aportados por el agua de acuífero), y la otra de nitrificación-desnitrificación
simultáneas (para eliminar el nitrógeno amoniacal afluente aportado por el agua residual urbana).
Así, la materia orgánica sería eliminada parcialmente en cada etapa.
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ble, el suministro de aire por la capa más interna
de la biopelícula evita este problema, el des-
prendimiento masivo no ocurre, pues, sólo fer-
menta la capa externa, así la biopelícula puede
alcanzar edades que permiten el desarrollo de
los microorganismos necesarios que catalicen
las reacciones antes citadas.

· Por otro lado, se ha comprobado que en la de-
puración de aguas con un reactor biomembrana
se reduce considerablemente la producción de
sólidos suspendidos (Jácome, 1990; Eguía,
1991). 

El grado de depuración de una biopelícula en
un reactor biomembrana, depende de la difusión en
contracorriente de oxígeno y sustratos (Jácome et
al., 1995) la cual determina cuatro capas (figura 1). 

El crecimiento de la biopelícula depende de
los substratos disponibles en el agua residual. Los
valores más bajos de concentración de biomasa co-
rresponden a la zona anaerobia, donde se produce
lisis celular (Tejero et al., 1995). Eguía (1991) ob-
servó en su estudio del desarrollo de la biopelícula
sobre membrana permeable, concentraciones de
biopelícula de 90 a 105 Kg STV/m3. En otros estu-
dios con reactores biomembrana (Abdel-Warith,
1990; Vidart, et al., 1993; Lolmede et al., 1993; Já-
come et al., 1993, 1995; Eguía et al., 1993a, b) se
han obtenido cargas eliminadas de hasta 133 g
DQO/(m2· d) con eliminación simultánea de hasta
el 50% del nitrógeno amoniacal afluente y desnitri-
ficación total del nitrógeno nitrificado.

El objetivo de este trabajo fue analizar el efec-
to de altas concentraciones de nitratos sobre la eli-
minación conjunta de carbono y nitrógeno en un re-
actor biomembrana. Se evaluó la posible aplicación
de este proceso a la depuración de una mezcla de
aguas residuales urbanas con las de acuíferos car-

gados de nitratos, lo que proporcionaría la ventaja
de ahorrar oxígeno, y consiguientemente energía,
en la oxidación orgánica y de aprovechar el carbo-
no de las aguas residuales para la desnitrificación
de las aguas subterráneas.

Teoría de las reacciones microbianas

En cada reacción microbiana intervienen mi-
croorganismos específicos. La oxidación carbono-
sa es realizada por quimioheterotrofos que para
producir energía y formar nuevas células utilizan
carbono orgánico y oxígeno como dador y aceptor
de electrones, respectivamente:

· Síntesis de energía o catabolismo (basado en glu-
cosa):

· Formación de nuevas células o anabolismo, a
partir de carbono orgánico, la energía producida en
el catabolismo y otros nutrientes:

Las células bacterianas en la Ec. 2 están re-
presentadas mediante C5H7O2N (McCarty, 1975).

· Respiración endógena, auto-oxidación o minera-
lización:

En la Ecuación 3 se obtiene energía a partir de
la destrucción de las células bacterianas vivas.

La nitrificación, se realiza en dos etapas suce-
sivas con microorganismos distintos, Nitrosomo-
nas y Nitrobacter, ambas son quimiolitotrofas, ob-
teniendo la energía del nitrógeno amoniacal y nitri-
tos, respectivamente, y con el oxígeno como acep-
tor final de electrones, por lo que son aerobias es-
trictas.

· En una primera etapa las Nitrosomonas oxidan el
amonio:

· En una segunda etapa las Nitrobacter oxidan los
nitritos:
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Figura 1. Esquema de una biopelícula desarrollada sobre 
membrana permeable a gases

(1)

(2)

(3)

(4)

      



La producción de biomasa autotrofa es baja,
especialmente en la oxidación de los nitritos. La ni-
trificación requiere condiciones óptimas de pH,
oxígeno disuelto y temperatura. El pH debe ser de
alrededor de 8,5; por debajo de este valor la nitrifi-
cación disminuye. Sin embargo, este valor puede
cambiar debido a la adaptabilidad de las bacterias.
La temperatura es óptima entre 25 y 30 ºC, para
temperaturas < 5 ºC no son posibles las reacciones
de nitrificación. Por otro lado los cianuros, los
compuestos de sulfuro orgánico, el fenol, cromo,
níquel y zinc inhiben la nitrificación.

La desnitrificación es el proceso por el cual
los nitratos son reducidos a compuestos gaseosos
de nitrógeno. Los microorganismos que realizan la
desnitrificación: Pseudomonas, Micrococcus, Aci-
netobacter, etc., son facultativos que para realizar la
desnitrificación necesitan anoxia. En este proceso
el NO3- es el aceptor final de electrones, y el dador
es el carbono orgánico del agua residual afluente o
puede provenir de una fuente externa añadida:

Esta reacción produce energía, pero menos
que la oxidación del sustrato orgánico. Si no hay
fuente disponible de carbono la reducción de los ni-
tratos puede hacerse mediante la oxidación de la
propia biomasa:

La cantidad requerida de sustrato orgánico pa-
ra la reducción de los nitratos se suele expresar me-
diante la relación teórica Carbono/Nitrógeno, C/N,
que nos indica la cantidad de carbono necesaria pa-
ra la desnitrificación. Para el caso de las aguas resi-
duales urbanas son valores favorables de C/N entre
4 a 10 kg DBO/kg N-NO3-. La desnitrificación se
puede producir en un rango de pH entre 4 y 9,5. Los
productos de desasimilación del nitrógeno son dife-
rentes en función de los valores de pH: en condi-
ciones ácidas el óxido nítrico es uno de los princi-
pales productos, mientras que por encima de 7 se
produce óxido nitroso que es reducido inmediata-
mente a nitrógeno gaseoso. El valor óptimo de pH
varía con los tipos de microorganismos existentes,
pero se sitúa aproximadamente entre 7,5 y 9,2. El
rango de temperaturas va de 0 a 50 ºC con un má-
ximo de desnitrificación a 40 ºC. Los valores extre-
mos de pH y temperatura, y los productos inhibito-
rios de la oxidación carbonosa, inhiben la desnitri-

ficación. También el oxígeno en concentración ma-
yor que 2 mg/L inhibe la desnitrificación, por favo-
recer la reacción aerobia de oxidación del carbono.

La depuración de aguas residuales con un re-
actor biomembrana para la eliminación conjunta de
carbono y nitrógeno, presenta algunas dificultades
debido a que cada reacción requiere unas condicio-
nes particulares, y porque tiene que competir con
otras. Bajo condiciones aerobias convenientes las
bacterias heterotrofas crecen más rápido que las au-
totrofas, debido a esta competencia la reacción de
nitrificación es una de las más difíciles de obtener
en una biopelícula mixta. Las nitrificantes requie-
ren una concentración baja de carbono para des-
arrollarse, y un alto contenido de oxígeno disuelto. 

Metodología

Se explotaron dos reactores biomembrana,
BM1 y BM2, construidos en metacrilato, y con vo-
lúmenes útiles de 10,7 y 1,6 dm3, respectivamente
(figura 2). En ambos reactores el área efectiva de
membrana fue de 710 cm2. El material de la mem-
brana fue politetrafluoroetileno (PTFE o Teflón),
hidrófoba y estable hasta 130 ºC y compatible con
la mayoría de los reactivos a excepción de los hi-
drocarburos aromáticos a más de 80 ºC. El tamaño
de poro de la membrana es de 0,2 (m y tiene un
punto de burbuja de 0,91 bar.

El afluente se producía diluyendo agua sinté-
tica “madre” con agua de grifo declorada. El agua
residual madre se conservaba a una temperatura de
4 ºC. Para evitar las reacciones entre las formas oxi-
dada y reducida de nitrógeno, se preparaban por se-
parado dos tipos de agua residual madre, una con-
teniendo nitratos y otra amonio como fuente de ni-
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Figura 2. Esquema de los reactores biomembrana

      



trógeno, además de materia orgánica (glucosa) y
concentraciones adecuadas de fósforo y oligoele-
mentos en ambos casos (Tabla 1). Dos bombas pe-
ristálticas (Qmáx unitario = 0,6 L/h) realizaban la im-
pulsión de las aguas madre.  El agua de grifo, se ha-
cía pasar por un recipiente de 50 litros, donde al-
canzaba la temperatura ambiente y mediante una
bomba de membrana (Qmáx = 6 L/h) se impulsaba a
mezclarse con el agua madre.

Las concentraciones de carbono y nitratos del
afluente fueron fijadas dentro de los rangos alcan-
zables mediante mezclas de agua residual urbana y
de acuíferos cargados de nitratos como los del Le-
vante Español. El rango de concentración de N-
NO3- que suele encontrarse en los acuíferos de la
Comunidad Valenciana es de 20 a 60 mg N-NO3-/L
(Cabrera, 1989).

De la ecuación (1) se puede deducir que 1 mg
de glucosa equivale a una DQO de 1,07 mg y de la
Ec. (6) que el valor de la relación C/N es 2,856 mg
DQO/mg N-NO3-, por tanto los rangos de C/N tie-
nen que ser mayores que este valor para que no ha-
ya nitratos en exceso, teniendo en cuenta que tam-
bién se elimina carbono orgánico por oxidación ae-
robia.

Con reactores biomembrana, Vidart (1992)
observó que la capacidad depuradora era de 105 g
DQO/m2/d para un flujo de aire de 58 L/d. Este va-
lor se tomó como referencia para este estudio. Se ha
trabajado con cargas orgánicas aplicadas de 120 y
240 g DQO/m2/d, y las consiguientes cargas nitro-
genadas determinadas por el valor de la relación
C/N antes establecida. Por otra parte, un análisis de
los experimentos realizados por Jácome (1990),
Eguía (1991) y Vidart (1992), demostró que la dife-
rencia entre los rendimientos obtenidos con aporta-
ción de aire y de oxígeno fue mínima, por lo que se
decidió aportar aire, pues, además del menor coste,
requiere caudales relativamente más grandes y por

tanto su control es más fácil. El aire se insufló a una
presión de 0,3 bar para garantizar una difusión sin
burbujeo a través de la biomembrana. Se realizaron
13 ensayos, los experimentos 1 a 11 en el reactor
BM1, y los experimentos 12 y 13 con el reactor
BM2. El control del proceso se realizó midiendo
diariamente temperatura, conductividad, pH, oxí-
geno disuelto, DQO, COT, nitritos, nitratos y nitró-
geno amoniacal. Las técnicas analíticas usadas fue-
ron los Métodos Normalizados para el Análisis de
las Aguas (APHA-WPCF-AWWA, 1992). Al inicio
y final de cada experimento fueron medidos los só-
lidos suspendidos en el efluente, así como el espe-
sor y los sólidos de la biopelícula.

Balances de masa

Para determinar los flujos eliminados debido
a crecimiento bacteriano, heterotrofo y autotrofo,
se realizaron los siguientes balances:

Balance de nitrógeno. Para el balance de ni-
trógeno el planteamiento es el siguiente:

Se considera despreciable el nitrógeno acu-
mulado en la biopelícula durante el estado estacio-
nario del proceso. La variación media observada
del espesor en cada experimento fue menor o igual
que 1 mm aproximadamente, siendo la media de
duración de cada experimento de 5 días (incluyen-
do la fase estacionaria). Es decir que la biopelícula
creció o decreció a una velocidad media de 0,2
mm/d, aunque la velocidad de crecimiento del es-
pesor es mayor durante los primeros días de cada
ensayo y tiende a ser nula en la fase estacionaria. El
incremento del espesor multiplicado por el área de
biopelícula resulta en una variación del volumen de
biopelícula. A partir del incremento de volumen de
biopelícula y midiendo su concentración (mg
STV/L) se obtiene una variación media diaria del
peso de biopelícula durante el período de ensayo. A
esta variación media diaria del peso de biopelícula
se le aplicó un porcentaje del 10 % correspondien-
te al contenido de nitrógeno, que es un valor que es-
tá dentro del rango de 8 al 12 % informado en la bi-
bliografía consultada. Por tanto, en nuestro caso el
error máximo que se puede producir en el balance
de nitrógeno es de 0,1 g N/d. En la Ecuación (8) se
tiene:
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Tabla 1. Composición del agua residual madre sintética 
(Volumen: 10 litros)

Tipo I(*)
Glucosa ..................... 50 g
NH4Cl ................... 15,75 g
Na2HPO4 .............. 34,75 g
K H2PO4 ............... 16,75 g
Mg SO4·7H2O....... 0,625 g
Mn SO4·H2O ........ 0,625 g
Ca Cl2.................... 0,375 g
FeCl3 · 6H2O ......... 375 mg

Tipo II
Glucosa ......................50 g
NH4Cl.....................11,48 g
KNO3 ............... 26 - 134 g
Na2HPO4 .................5,60 g
KH2PO4 .................. 4,20 g
MgSO4·7H2O .......... 6,25 g
MnSO4·H2O .......... 0,625 g
CaCl2 ................... 0,375 g
FeCl3 · 6H2O ..375 mg

(*) Amieva (1987)
(8)

(9)

(10)

            



Balance de oxígeno. De forma global el ba-
lance de oxígeno es el siguiente:

Los diferentes parámetros de la Ec. 12 se cal-
culan mediante:

en la cual, QAIRE es el caudal de aire insuflado en
L/d.

en la cual, NHE es el amonio eliminado en mg N/L.
Los valores experimentales de consumo de oxígeno
en la nitrificación suelen ser de 3,9 a 4,1 g O/g N-
NH4+. Para el cálculo del amonio eliminado, NHE,
no se ha restado la parte asimilada en la síntesis ce-
lular, la cual en el mejor de los casos es de un 10 %
como máximo siendo más corriente un 7 %.

La ecuación (15) se basa en que los sólidos en
suspensión volátiles contienen un 45 % de carbono
y que se necesita 1,90 g de O2 para la asimilación
de 1 g de carbono en la biomasa. 

Balance de carbono. La ecuación general de
balance es:

Igual que en el caso del balance de nitrógeno,
se considera que la biopelícula está en estado esta-
cionario, y por lo tanto no se tiene en cuenta ni la
acumulación ni el desprendimiento de biomasa. En
la ecuación (16) el cálculo de los diferentes pará-
metros es como sigue:

de la estequiometría de la desnitrificación (Ec. 6) se
puede deducir que se consumen 60 g de C por cada
56 g de N.

considerando que la reducción de nitritos se realiza
estequiométricamente con la glucosa, transforman-
do 28 g N-NO3- por cada 12 g de C.

considerando que se consumen en la oxidación de
la glucosa (mineralización) 2,75 g O/g C.

los sólidos suspendidos volátiles contienen un 45
% de carbono. Finalmente:

Del balance de carbono, se ha deducido la car-
ga orgánica eliminada por oxidación carbonosa he-
terotrofa (COEox) y la parte eliminada por fermen-
tación (COEf), así como la carga orgánica específi-
ca eliminada por oxidación (COXEox):

en la cual A es la superficie efectiva de membrana
(= 0.071 m2). La COEox se expresa en g
DQO/(m2·d).

La COEf se expresa en g DQO/(m2·d).

Resultados y discusión

En los experimentos realizados se ha produci-
do de manera conjunta y en la misma biopelícula:
nitrificación, desnitrificación, oxidación heterotro-
fa y fermentación. La experimentación arrancó con
una biopelícula de una edad de 3 meses y con un es-
pesor de 4,58 mm. A lo largo del estudio la concen-
tración de biopelícula fue elevada y estable: de 78,4
a 93 Kg STV/m3, y el espesor varió irregularmente:
entre 3,63 y 4,8 mm. 
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Eliminación conjunta de carbono y nitrógeno

El objetivo fue observar el grado de elimina-
ción conjunta de carbono y nitrógeno en reactores
biomembrana tratando agua residual doméstica con
elevado contenido de nitratos. Se analizan los efec-
tos de la concentración afluente de nitrato sobre las
diferentes reacciones que se producen en una bio-
película no convencional.

Influencia de los nitratos sobre la elimina-
ción de carbono. Se observó que el aumento de la
concentración de nitratos afluente no tiene un efec-
to significativo sobre el consumo de materia orgá-
nica (figura 3). La carga orgánica eliminada fue ca-
si constante con una media de 90 g DQO/(m2·d),
para las tres concentraciones afluentes de nitratos
ensayadas. Puesto que la desnitrificación incre-
menta el consumo de materia orgánica, era lógico
suponer que un incremento de nitratos afluente pro-
duciría una mayor eliminación de carbono por des-
nitrificación. Sin ser concluyente, se observa que al
aumentar la concentración afluente de nitratos tien-
de a bajar la eliminación de carbono orgánico, aun-
que no de forma significativa.

Efecto de los nitratos sobre la nitrificación.
No hay una tendencia claramente definida de la eli-

minación de amonio derivada del incremento de la
concentración afluente de nitratos. Las observacio-
nes parecen indicar que al aumentar la carga de ni-
tratos, y manteniendo fijos los demás parámetros,
disminuye el flujo nitrificado (figura 4).

Efecto de la carga de nitratos aplicada so-
bre la desnitrificación. Para el análisis de la desni-
trificación, se han considerado los valores de nitró-
geno en forma oxidada: NOx = NO3- + NO2-. La ci-
nética de desnitrificación en función de la carga
afluente de nitratos es aproximadamente de orden
0, para los valores de carga orgánica aplicada que
se han considerado (figura 5). Según una cinética
de Monod, esto significaría que la desnitrificación
no fue limitada por la concentración afluente de ni-
trato sino por el carbono orgánico, a pesar de que se
aportó más carbono que el estequiométricamente
requerido para la desnitrificación de la totalidad de
los nitratos. 

No obstante, el flujo eliminado de nitratos de-
pendió de la carga orgánica aplicada, COA. Fue de
4 a 6 g N/(m2. d) para una COA de 120 g DQO/(m2

· d), y de 8 a 10 g N/(m2 · d) para 240 g DQO/(m2 ·
d). Sin embargo, la concentración de materia orgá-
nica también influye. Dos de los experimentos con
COA de 120 g DQO/(m2 · d) se realizaron con una
DQO afluente de 100 ppm y esto disminuyó la car-
ga de nitratos eliminada. 

En cuanto a cargas específicas eliminadas de
nitrógeno oxidado se alcanzó un rango entre 0,008
a 0,03 g N/(g SSV · d). Este rango de desnitrifica-
ción es similar a lo observado en fangos activos, en
los que la desnitrificación específica fluctúa entre
0,01 y 0,02 g N/(g SSV · d) (Carley, 1991).

Sin embargo, la carga orgánica eliminada pre-
senta una elevada influencia sobre la desnitrifica-
ción. Se observó que la velocidad de eliminación
de nitrógeno oxidado es proporcional a la COE (fi-
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Figura 3. Efecto de los nitratos sobre la carga orgánica eliminada

Figura 4. Efecto de la concentración de nitratos sobre la nitrificación

Figura 5. Cinética de la eliminación de nitratos

        



gura 6). Lo que por otra parte, desde el punto de
vista del fundamento de la desnitrificación, se ex-
plicaría por sí solo

Se observó que un aumento en la concentra-
ción afluente de nitratos produjo cantidades impor-
tantes de nitritos en el reactor BM1 (10,7 L), y no
incrementó la desnitrificación que era lo esperado.
La acumulación de nitritos no se produjo en el re-
actor BM 2, de menor volumen y que tuvo poca ni-
trificación. La producción de nitritos, considerada
como una reducción parcial de nitratos, aumenta
con la concentración efluente de nitratos (figura 7).

Balances de nitrógeno. Del análisis de los
balances de nitrógeno de cada experimento (figura
8) puede deducirse que, como la cantidad de nitri-
tos producida es mayor que la cantidad de nitróge-
no amoniacal eliminado, la acumulación de nitritos
se debe sobre todo a que se produce una reducción
significativa de nitratos a nitritos.

Cooper et al. (1981) con lechos fluidizados
obtuvieron cargas específicas eliminadas de 0,074
a 0,342 g N-NO3-/(g SSV·d). Los valores están re-
feridos a toda la biomasa. Con biodiscos pueden

eliminarse entre 1 y 2 g N-NO3-/(m2·d) (Masuda,
1983). En este estudio se han desnitrificado cargas
de 2,05 a 9,65 g N-NO3-/(m2·d), estos valores más
elevados pueden explicarse por la ubicación de la
capa desnitrificante en la superficie de la biopelícu-
la, donde hay elevadas concentraciones de carbono
y nitrato y baja concentración de OD.

No parece factible realizar conjuntamente ni-
trificación y desnitrificación sin producir una acu-
mulación de nitritos, fenómeno que también ha si-
do observado por Wilderer (1987). Esto puede de-
berse a la presencia de bacterias nitrificantes como
las Nitrobacter, que en medio anaerobio son capa-
ces de realizar la reacción inversa, reduciendo los
nitratos a nitritos tal como ha observado Bock et al.
(1988). La biopelícula de un reactor biomembrana
puede reunir estas condiciones puesto que la nitrifi-
cación, desnitrificación y fermentación se verifican
en zonas muy próximas. Podría evitarse la acumu-
lación de nitritos, que parece depender de la con-
centración de nitratos en el seno líquido (figura 7),
realizando nitrificación y desnitrificación en etapas
separadas y en serie para aquellas aguas contami-
nadas por amonio y nitrato a la vez.

Eliminación de carbono y consumo de
oxígeno

Los experimentos fueron realizados con un
suministro de aire tal que el seno del líquido se
mantuviera anóxico (OD <0,8 mg/L). Los experi-
mentos 9 y 11 fueron realizados a presión atmosfé-
rica, es decir dejando al aire libre el compartimento
porta-membranas.

La eliminación global de carbono orgánico ha
sido siempre mayor a la que se hubiera producido
sólo por oxidación heterotrofa, esto se debe a des-
nitrificación o a fermentación anaerobia. Los ba-
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Figura 6. Relación entre la carga orgánica eliminada y la desnitrificación

Figura 7.  Acumulación de nitritos

Figura 8. Balances de nitrógeno

       



lances muestran que una fracción importante del
carbono orgánico, hasta un 30 %, se elimina por
fermentación anaerobia (figura 9). 

Eguía (1991) obtuvo con reactor biomembra-
na rangos de eliminación de 126 a 186 g DQO/(m2

· d) con elevadas cargas orgánicas afluentes entre
150 y 600 g DQO/(m2 · d). En el presente estudio,
se han obtenido cargas orgánicas eliminadas entre
87 y 180 g DQO/(m2 · d) en las que el carbono eli-
minado por oxidación heterotrofa supone de 55 a
112 g DQO/(m2 · d). Estos valores son mayores que
los obtenidos con RBCs de laboratorio: entre 10 y
30 g DQO/(m2 · d) (Bezanilla, 1993). La diferencia
en los rendimientos de eliminación entre ambos
sistemas biopelícula puede explicarse por la eleva-
da concentración que la película alcanza en un re-
actor biomembrana y por el mayor suministro de
oxígeno.

Los balances de materia, y los bajos valores
de pH en el seno líquido en algunos casos, confir-
maron que hasta 40 g DQO/(m2 · d) se elimina por
fermentación anaerobia, lo que puede ser atribuido,
entre otros factores, a la utilización de glucosa co-
mo sustrato carbonoso.

Los procesos de fangos activos (Arceivala,
1981) alcanzan cargas eliminadas específicas de
carbono de 0,6 a 0,9 g DQO/(g SSV · d). Con los re-
actores biomembrana las cargas eliminadas han si-
do inferiores: entre 0,28 y 0,61 g DQO/(g STV · d),
y de 0,2 a 0,36 g DQO/(g STV · d) si se considera
sólo la materia orgánica eliminada por oxidación.

Del análisis de la influencia del flujo de aire
suministrado sobre la carga orgánica eliminada (fi-
gura 10), se puede observar que el oxígeno no ha li-
mitado la oxidación carbonosa para el caso de 120
g DQO aplicados /m2/d, pero ha sido un factor li-

mitante en la eliminación de carbono con 240 g
DQO aplicados/m2/d; esta situación puede atribuir-
se a que se ha duplicado la carga afluente, pero no
el caudal de aire. El proceso, ha funcionado con un
bajo consumo específico de oxígeno de 0,55 a 0,97
g O2 por g DQOeliminada, con una mayoría de va-
lores entre 0,55 y 0,70 g/g.

El hecho de que en los experimentos 9 y 11,
realizados sin insuflar aire a presión o con aireación
natural, se haya conseguido una eliminación im-
portante de materia orgánica por vía aerobia impli-
ca que el oxígeno ha sido transportado a través de la
membrana y de la biopelícula mediante transferen-
cia biológica en cantidad significativa (Osa, 1995).
Lo anterior se confirma con el mantenimiento de la
reacción de nitrificación en ambos experimentos
(figura 11).

En los dos experimentos sin aireación artifi-
cial, la materia orgánica ha sido eliminada tanto por
fermentación como por oxidación, esta última de-
bido a una difusión activa de oxígeno o transferen-
cia biológica de masa. Considerando que no cam-
bia, o muy poco, la fracción de carbono eliminado
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Figura 9. Balances de carbono

Figura 10. Influencia del caudal de aire sobre la eliminación orgánica

Figura 11. Efecto del caudal de aire sobre la nitrificación

   



por fermentación, se puede deducir el caudal de ai-
re captado por la biopelícula a través de la mem-
brana. Ese caudal sería de 17 a 21 L/d en el caso de
la oxidación heterotrofa, y de 2,5 a 5 L/d para la ni-
trificación.

Eliminación del nitrógeno amoniacal

En general, se puede destacar una tendencia
hacia un aumento de la carga eliminada de amonio,
CNHE, en función de la carga amoniacal afluente o
del TRH, tendencia que también ha sido observada
por Wu y Smith (1983). Por ejemplo, se pudo ob-
servar un incremento de la eliminación de amonio
con el aumento del TRH. Este incremento es más
notorio para valores bajos del TRH. A igual carga
aplicada de amonio, CNHa, el flujo nitrificado fue
menor en el reactor BM2 debido a su menor volu-
men (figura 12).

Con fangos activos han sido observadas car-
gas específicas de nitrificación entre 0,12 y 0,26 g
N-NH4+/(g SSV·d) (Carley, 1991). En este estudio
se han logrado cargas específicas de 0,0084 a
0,0181 g N-NH4+/(g SSV·d). Son valores más bajos
pero poco representativos del sistema. En efecto, la
carga específica afluente de amonio nunca pasó de
0,042 g N-NH4+/(g SSV·d), ya que no era un obje-
tivo de este trabajo estudiar la nitrificación, y por
otra parte para la estimación de la carga específica
se ha tenido en cuenta toda la biopeícula cuando en
realidad sólo una fracción de ella es nitrificante.

Con RBCs se puede llegar a nitrficar del or-
den de 1 a 2 g N-NH4+/(m2·d) bajo condicones fa-
vorables de OD y de relación C/N afluente (Wu y
Smith, 1983). Con los reactores biomembrana de
este estudio se han nitrificado cargas de 3 a 5 g N-
NH4+/(m2·d). Otros estudios con reactores biomem-
brana (Eguía, 1991; Vidart, 1992) han nitrificado

cargas de hasta 7 y 28 g N-NH4+/(m2·d) usando oxí-
geno puro y aire a presión, respectivamente. Las ra-
zones de una mayor nitrificación observada en re-
actores biomembrana pueden ser dos básicamente:
1) En condiciones normales de funcionamiento de
un reactor biomembrana la biopelícula alcanza eda-
des prolongadas que permiten el desarrollo de las
nitrificantes, siempre que el desprendimiento de
biomasa no sea incontrolado, y 2) el suministro de
oxígeno a través del soporte permite que la biopelí-
cula tenga una capa interna de alta concentración
en oxígeno y con bajas concentraciones de DBO.
Esta capa cumpliría con las condiciones para nitri-
ficar propuestas por Wanner y Gujer (1984), es de-
cir: OD mayor que 0,42 mg/L y DQO menor que
27,4 mg/L.

Para cada una de las cargas aplicadas de nitró-
geno amoniacal, se verifica un aumento de la velo-
cidad de nitrificación al aumentar el TRH (figura
13). Se puede deducir de la figura 13 que los TRH
óptimos del estudio han sido de 3 horas cuando la
CNHa fue de 6 g/(m2·d), y de 4 horas para una car-
ga de 12 g/(m2·d). De modo que, que mientras la
carga aplicada se incrementa en un 100 %, el TRH
sólo lo hace en un 33 %.
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Figura 12. Efecto del TRH sobre la nitrificación

Figura 13. Efecto del TRH y de la carga aplicada de amonio 
sobre la eliminación de amonio

     



Reconocimientos

Este articulo se basa en la memoria de tercer
curso (proyecto final de carrera) escrita por D. Phi-
lippe Lolmede de la “Ecole Nationale de Inge-
nieurs de Travaux Ruraux et des Techniques Sani-
taires” de Estrasburgo (Francia). La investigación
la realizó en el Departamento de Ciencias y Técni-
cas del Agua y del Medio Ambiente de la Universi-
dad de Cantabria bajo la dirección de D. Iñaki Teje-
ro Monzón. 
Conclusiones

El objetivo fue estudiar la viabilidad de la des-
nitrificación de aguas cargadas de nitratos aprove-
chando como fuente de carbono la materia orgáni-
ca de las aguas residuales urbanas, empleando un
proceso biopelícula innovador basado en un reactor
biomembrana. Las conclusiones que se han deriva-
do del estudio son:

· La desnitrificación dependió de la carga orgá-
nica aplicada. Se llegó a desnitrificar, además
del nitrógeno amoniacal oxidado (3 a 5 g/(m2

·d), cargas de 4 a 6 g N-NO3-/(m2 ·d) para una
COA de 120 g DQO/(m2 ·d), y cargas de 8 a 10
g N-NO3-/(m2 ·d) para una COA de 240 g
DQO/(m2 ·d).

·Al aumentar la concentración afluente de ni-
tratos, no se ha obtenido una mayor desnitrifica-
ción sino una producción y acumulación de ni-
tritos. Esta reducción de nitratos a nitritos pare-
ce resultar de la acción inversa de los microor-
ganismos nitrificantes al pasar de un medio ae-
robio a otro anaerobio. 

· No es conveniente utilizar un reactor bio-
membrana de una sola etapa para desnitrificar
aguas con altas concentraciones de nitratos con-
juntamente con la depuración de aguas residua-
les urbanas.  

· La comparación de los resultados obtenidos
con las dos plantas utilizadas, conduce a un sis-
tema de aprovechamiento de la materia orgáni-
ca de las aguas residuales urbanas para desnitri-
ficar basado en un proceso de dos etapas: una
primera (reactor biomembrana u otro proceso)
de desnitrificación y una segunda (reactor bio-
membrana) de nitrificación y desnitrificación
del nitrógeno amoniacal afluente, siendo elimi-
nada la materia orgánica parcialmente en ambas
etapas.

Lista de símbolos

flujo de carbono orgánico afluente (g/d)
flujo de carbono orgánico efluente (g/d)
carbono consumido en el crecimiento
heterotrofo (g/d)
flujo de carbono orgánico eliminado
(g/d)
flujo de carbono orgánico consumido en
la desnitrificación (g/d)
flujo de carbono consumido en la reduc-
ción de nitrato a nitrito, desnitrificación
parcial (g/d)
carga de amonio aplicada (g N/(m2 · d))
carga de amonio eliminada (g N/(m2 · d))
flujo de carbono asociado a los SS del
efluente (g/d)
flujo de carbono por fermentación anae-
robia (g/d)
carga orgánica aplicada (g DQO/(m2 · d))
carga orgánica eliminada (g DQO/(m2 ·
d))
concentración de carbono orgánico
afluente y efluente (mg/L)
carga orgánica específica eliminada por
oxidación (g DQO/(g SV · d))
fracción de nitrógeno en los SSV
flujo de nitrógeno eliminado (g/d)
flujo de nitrógeno eliminado en forma de
gas (g/d)
flujo de nitrógeno eliminado con los só-
lidos suspendidos del efluente (g/d)
concentración de nitrógeno total elimi-
nado (mg/L)
concentración de oxígeno disuelto
afluente y efluente (mg/L)
flujo de oxígeno aportado con el afluen-
te (g/d)
flujo de oxígeno aportado con el sumi-
nistro de aire (g/d)
flujo de oxígeno total aportado (g/d)
flujo de oxígeno utilizado en la nitrifica-
ción (g/d)
flujo de oxígeno consumido en síntesis
celular de sólidos en suspensión (g/d)
flujo de oxígeno consumido en creci-
miento heterotrofo (g/d)
caudal de agua residual (L/d)
flujo efluente de sólidos en suspensión
volátiles (g/d)
masa de sólidos en suspensión volátiles
en el reactor (mg)
masa de sólidos volátiles en la biopelícu-
la (g)
tiempo de retención hidráulica (h)
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