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NOMENCLATURA 

AMO  Enzimas amoníaco monooxigenasas 

ANR  Actividad nitrificante relativa 

AR  Agua residual sintética 

BOA    Bacterias Oxidantes de Amonio 

CT  Carbohidratos totales (mg CT.L-1) 

DBO   Demanda biológica de oxígeno (mg DBO.L-1) 

DQO  Demanda Química de Oxígeno (mg DQO.L-1) 

DQOB  Demanda Química de Oxígeno de biomasa (mg DQO.L-1) 

DQOS  Demanda Química de Oxígeno Soluble (mg DQOS.L-1) 

DQOT  Demanda Química de Oxígeno Total (mg DQOT.L-1) 

FA  Amoníaco libre (mg N.L-1) 

FNA  Ácido nitroso libre (HNO2, mg.L-1) 

HAO  Enzimas hidroxilamina hidrogenasas 

ISV  Índice de sedimentabilidad volumétrica (mL.g ST-1) 

MCA20  Condición operativa con micronutrientes, carga orgánica alta y TRC de 20 días 

MCANB20 Condición operativa con micronutrientes, carga orgánica alta, carga de nitrógeno 

baja y TRC de 20 días 

MCM10  Condición operativa con micronutrientes, carga orgánica media y TRC de 10 días 

MCM20  Condición operativa con micronutrientes, carga orgánica media y TRC de 20 días 

NA  Carga de nitrógeno alta 

NB  Carga de nitrógeno baja 

(NH3-N)F Concentración de nitrógeno amoniacal al final del ciclo de operación (mg.L-1) 

(NH3-N)O Concentración de nitrógeno amoniacal al inicio del ciclo de operación  (mg.L-1) 

NDS  Nitrificación-desnitrificación simultánea 

%NDS  Porcentaje de nitrificación-desnitrificación simultánea 

NGS  Next generation sequencing (secuenciación de última generación) 

NiF  Concentración de nitrógeno inorgánico al final del ciclo de operación  (mg.L-1) 

NiO  Concentración de nitrógeno inorgánico al inicio del ciclo de operación (mg.L-1) 

NiR  Nitrógeno inorgánico removido (mg.L-1) 

%NiR  Porcentaje de Remoción de nitrógeno inorgánico  

NO2
--N  Nitrógeno como nitrito (mg N.L-1) 

NO3
--N  Nitrógeno como nitrato (mg N.L-1) 

Norg  Nitrógeno orgánico (mg N.L-1) 

NTK  Nitrógeno total Kjeldahl (mg N.L-1) 

NTKAR  Nitrógeno Total Kjeldahl del agua residual (mg N.L-1) 
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NTKF  Concentración de NTK del efluente final del SBR (mg N.L-1) 

NTKLM  Nitrógeno Total Kjeldahl del licor de mezcla (mg N.L-1) 

NTKO  Concentración de NTK al comienzo del ciclo de operación (mg N.L-1) 

NTKP  Nitrógeno Total  Kjeldahl particulado  (mg N.L-1) 

%NTKR Porcentaje de Remoción de Nitrógeno Total Kjeldahl  

NTKS  Nitrógeno Total Kjeldahl soluble (mg N.L-1) 

NTKSQ  Nitrógeno Total Kjeldahl contribuido por el Suero de queso (mg N.L-1) 

OD  Oxígeno disuelto  (mg O2.L-1) 

OTU  Unidades taxonómicas operativas 

OUREND OUR correspondiente a la actividad endógena de los microorganismos heterótrofos       

(mg O2.(L.h)-1) 

OURSQP OUR correspondiente a la oxidación del Suero de queso particulado                         

(mg O2.(L.h)-1) 

OURSQS OUR correspondiente a oxidación del Suero de queso soluble (mg O2.(L.h)-1) 

PHA  Polihidroxialcanoatos (mg PHA.L-1) 

r(NOX-N) Velocidad de acumulación de las formas oxidadas de nitrógeno (mol NOX-N.(L.h)-1). 

r(NH3-N)OX Velocidad de oxidación de amoníaco (mol NH3-N.(L.h)-1) 

r(NH3-N)T Velocidad de consumo de amoníaco total (mol NH3-N.(L.h)-1) 

r(NH3-N)x Velocidad de consumo de amoníaco para el crecimiento heterotrófico                                       

(mol NH3-N.(L.h)-1) 

r(NO2
--N)AC Velocidad de acumulación de nitrito (mol NO2

--N.(L.h)-1) 

r(NO2
--N)OX Velocidad de oxidación de nitrito (mol NO2

--N.(L.h)-1). 

r(NO3
--N)AC Velocidad de acumulación de nitrato  (mol NO3

--N.(L.h)-1) 

r(NO3
--N)D Velocidad de desnitrificación (mol NO3

--N.(L.h)-1) 

RBN  Remoción Biológica de Nutrientes 

rDQOs Velocidad volumétrica de remoción de DQOs (mg DQOS.(L.h)-1) 

rGluD  Velocidad de degradación de glucógeno (mmol Glu.(L.h)-1) 

rHAC  Velocidad de consumo de acetato (mmol HAC.(L.h)-1) 

rHNH3  Velocidad de producción de H+ asociado a consumo de NH3 (mmol H+.(L.h)-1) 

rHP  Velocidad de consumo/producción de H+ (mmol H+.(L.h)-1) 

rHPD  Velocidad de consumo de H+ asociado a la desnitrificación (mmol H+.(L.h)-1) 

rHPN  Velocidad de producción de H+ asociado a la nitrificación (mmol H+.(L.h)-1) 

rHPN+D  rHP resultante de la combinación de los procesos de nitrificación y desnitrificación    

(mmol H+.(L.h)-1) 

rN  Velocidad de remoción de nitrógeno (mg N.(L.h)-1) 

rNH4
+-N Velocidad volumétrica de remoción de NH4

+-N (mg NH4
+-N.(L.h)-1) 
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rNSQP  Velocidad de Remoción de nitrógeno asociada al consumo de Suero de queso 

particulado (mg.(L.h)-1) 

rNSQS  Velocidad de Remoción de nitrógeno asociada al consumo de Suero de queso 

soluble mg.(L.h)-1) 

rO2  Velocidad de consumo de oxígeno  (mmol O2.(L.h)-1) 

rO2H  rO2 correspondiente al crecimiento heterotrófico (mmol O2.(L.h)-1) 

rO2N  Consumo de oxígeno para nitrificación  (mmol O2.(L.h)-1) 

rPHAD  Velocidad de degradación de PHA (mmol PHA.(L.h)-1). 

rS  Velocidad de degradación del sustrato (mg DQOs.(L.h)-1) 

rSQP  Velocidad de degradación del suero de queso particulado  (mg.(L.h)-1) 

rSQS  Velocidad de degradación del suero de queso soluble (mg.(L.h)-1)  

rX  Velocidad de crecimiento heterotrófico (mg X.(L.h)-1) 

SMCB20 Condición operativa sin micronutrientes, carga orgánica baja y TRC de 20 días 

SMCM20 Condición operativa sin micronutrientes, carga orgánica media y TRC de 20 días 

SOURBOA Velocidad específica de consumo de oxígeno de las bacterias oxidantes de amonio    

(mg O2.(g ST.h)-1) 

SOURBOAm Velocidad específica máxima de consumo de oxígeno correspondiente a la oxidación 

de amonio (mg O2.(g ST.h)-1) 

SOURBON Velocidad específica de consumo de oxígeno de las bacterias oxidantes de nitrito       

(mg O2.(g ST.h)-1) 

SOURBONm Velocidad específica máxima de consumo de oxígeno correspondiente a la oxidación 

de nitrito (mg O2.(g ST.h)-1) 

SOURHET Velocidad específica de consumo de oxígeno de bacterias heterótrofas                       

(mg O2.(g ST.h)-1) 

SOURHETm Velocidad específica máxima de consumo de oxígeno de heterótrofos  

(mg O2.(g ST.h)-1) 

SOURNITm Velocidad  específica máxima de consumo de oxígeno de la comunidad nitrificante.       

(mg O2.(g ST.h)-1) 

SOURTOT Velocidad específica de consumo de oxígeno total de los microorganismos          

    (mg O2.(g ST.h)-1)      

SQ  Suero de queso (mg.L-1) 

SQP  Suero de queso particulado (mg.L-1) 

SQS  Suero de queso soluble (mg.L-1) 

ST  Sólidos totales (mg ST. L-1) 

TRC  Tiempo de residencia celular (días) 

TRH  Tiempo de retención hidraúlico (días) 
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YGlu/DQOs Rendimiento de la producción de glucógeno en función de la remoción de DQOs       

(mg DQO. (mg DQOs)-1)  

yN/S  Coeficiente que relaciona la remoción de nitrógeno y carbono (mg N.(mg DQOS)-1) 

yN/X  Coeficiente estequiométrico que relaciona los contenidos de nitrógeno y carbono de 

la biomasa (mol N.(C-mol X)-1)  

yO/N1  Coeficiente estequiométrico para la oxidación de amoníaco (mol O2.(mol NH3-N)-1) 

yO/N2  Coeficiente estequiométrico para la oxidación de nitrito (mol O2.(mol NO2
--N)-1) 

yO/S  Coeficiente de oxidación del sustrato (mg O2.(mg DQOS)-1) 

Δ(NH3-N)FA Nitrógeno amoniacal consumido en el período “famine” (mg N.L-1) 

Δ(NH3-N)FE Nitrógeno amoniacal consumido en el período “feast” (mg N.L-1) 

Δ(NOX-N) Formas oxidadas de nitrógeno (nitrito y nitrato) acumuladas (mg NOX.L-1)   

Δ(NTK)AR NTK consumido del agua residual (mg N.L-1) 

Δ(NTK)ARFA NTKAR consumido en el período “famine” (mg N.L-1)  

Δ(NTK)ARFE NTKAR consumido en el período “feast” (mg N.L-1)  

Δ(NTK)OX NTK oxidado por actividad nitrificante (mg N.L-1) 

Δ(NTK)X NTK utilizada para crecimiento heterótrofo (mg N.L-1) 
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RESUMEN 
En los últimos años incrementó la preocupación debido a  la gran cantidad de aguas 

residuales que contienen elevadas concentraciones de nitrógeno (N) y que son vertidas 

indiscriminadamente a los cuerpos de agua sin ningún tipo de tratamiento, provocando 

graves problemas en la salud humana y en el medio ambiente.  

La remoción biológica de nutrientes (RBN) es considerada la técnica más 

económica y sustentable para satisfacer los requerimientos de descarga rigurosos. Si bien 

existen diferentes esquemas de procesos para la eliminación biológica de nitrógeno, estos 

presentan ciertas desventajas operativas y económicas: requerimiento de tanques aeróbico 

y anóxico separados, elevados costos implicados en la recirculación desde la zona 

aeróbica a la anóxica, la producción de óxidos de nitrógeno como producto final del 

proceso de desnitrificación en lugar de N2 debido a condiciones microaerofílicas generadas 

por la recirculación, la limitación de fuente de carbono en el tanque anóxico, costos 

adicionales que están asociados a la adición de carbono exógeno como metanol o acetato. 

No obstante, para resolver estas limitaciones e inconvenientes se ha desarrollado 

una nueva tecnología basada en el crecimiento de biomasa compacta y densa en forma de 

gránulos (agregados compactos) formados en un reactor discontinuo secuencial (SBR) con 

una etapa de disponibilidad de fuente de carbono y energía (FCE) y una de inanición, 

conocido como proceso “feast/famine”, que ofrece opciones de tratamiento de aguas 

residuales mucho más eficientes.  

Este tipo de reactores presenta ciertas ventajas: elevada flexibilidad para el 

tratamiento de diferentes efluentes, precisión y versatilidad en el funcionamiento, una 

operación mucho más sencilla, facilidad para la recolección de datos en línea mediante la 

utilización de sensores, menores costos de capital en aspectos constructivos, la utilización 

de un único tanque tanto para ambientes aeróbicos y anaeróbicos, requerimiento de menor 

aporte de energía, una adecuada interacción de oxígeno entre microorganismos y 

sustratos evitando la necesidad de controlar el oxígeno disuelto (OD), estratificación de los 

gránulos en capas con diferentes condiciones redox que brinda una gran potencialidad 

microbiana debido a la coexistencia de diferentes grupos metabólicos permitiendo una 

mayor eficiencia de eliminación de diferentes contaminantes e incrementando la capacidad 

y tolerancia frente al impacto de cargas tóxicas. Esto ha generado o ha despertado un gran 

interés en la utilización de reactores con modo de operación de SBR para el tratamiento de 

aguas residuales tanto municipales como industriales. En el presente trabajo de tesis se 
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propuso desarrollar un proceso de tratamiento de efluentes de fácil operación, eficiente y 

confiable para la remoción conjunta de carbono orgánico y nitrógeno, mediante el uso de 

un SBR con biomasa granular operado con una única etapa de reacción aeróbica.  

Se ha trabajado con tres tipos de efluentes con diferentes niveles de 

biodegradabilidad y toxicidad lo que nos permitió estudiar en cada uno de ellos diferentes 

aspectos. En primer lugar un efluente de fácil biodegradación, a base de acetato de sodio y 

amonio, mediante el cual se ha obtenido una remoción eficiente de nitrógeno y carbono, se 

ha cuantificado mediante balances de masa la contribución del proceso de nitrificación-

desnitrificación simultánea (NDS) en la remoción de nitrógeno inorgánico y se ha estudiado 

la técnica de titulación como herramienta potencial de monitoreo de los principales 

procesos que ocurren en el reactor, consumo de carbono orgánico y NDS, brindando 

prometedores resultados. Asimismo, se ha logrado caracterizar la comunidad microbiana 

presente en el SBR, mediante secuenciación de última generación (NGS) y estudios 

bioinformáticos, pudiendo detectar los géneros bacterianos principales y potenciales 

responsables de los procesos biológicos estudiados.  

En segundo lugar, se ha estudiado un efluente más complejo, basado en suero de 

queso suplementado con amonio, conteniendo carbono orgánico y nitrógeno en forma 

soluble y particulada. En este estudio se logró evaluar el efecto de los micronutrientes 

sobre la capacidad de nitrificación del sistema y obtener la relación DQO/N óptima para 

lograr una eficiente remoción de N y carbono orgánico. Asimismo, también se han 

determinado mediante técnicas de NGS y estudios bioinformáticos los principales géneros 

responsables de los procesos de remoción.  

Por último, se ha estudiado un efluente tóxico conteniendo básicamente fenol y 

amonio, en el cual se logró determinar la carga orgánica óptima de fenol que permitió 

lograr una remoción eficiente de nitrógeno y fenol evitando la inhibición por parte de este 

tóxico del proceso de nitrificación. En los tres sistemas se ha estudiado la formación de 

reservas intracelulares de glucógeno a partir de acetato, suero de queso y fenol, y su uso 

como fuente de carbono para el proceso de desnitrificación.  

A partir de esta investigación se ha demostrado que este tipo de bioreactores 

permite trabajar con sistemas microbianos granulares de elevada diversidad metabólica, lo 

cual implicó la ocurrencia de diferentes procesos biológicos logrando una remoción 

eficiente de carbono orgánico y nitrógeno, y que además presentó la capacidad de tolerar y 

degradar completamente un compuesto de elevada toxicidad como es el fenol.  
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CAPÍTULO 1. INTRODUCCIÓN 
1.1 AGUAS RESIDUALES  

La contaminación del agua se relaciona con la presencia de componentes o 

factores químicos, físicos o biológicos que producen una condición de deterioro de un 

cuerpo de agua dado con respecto a algún uso beneficioso. El nivel de contaminación 

necesario para deteriorar un cuerpo de agua depende en gran medida del tipo de cuerpo 

de agua, su ubicación y los tipos de usos beneficiosos que soporta. Un agua considerada 

no apta para el consumo humano puede ser adecuada para otros usos, como hábitat, riego 

o recreación. Aunque ciertos eventos naturales pueden causar contaminación del agua, las 

fuentes antropogénicas de contaminación, es decir, la contaminación que surge de las 

actividades humanas, es una de las formas que más estudio está requiriendo en los 

últimos años (Schweitzer y Noblet, 2018).   

El objetivo de la Química Verde es mantener un ambiente saludable para sostener la 

población humana y las economías saludables que se basan en la extracción y utilización 

de los recursos naturales. La sostenibilidad del agua es tanto un problema de cantidad de 

agua como un problema de calidad del agua y depende del sostén de la infraestructura 

(tuberías y plantas de tratamiento), productos químicos utilizados en el tratamiento del 

agua y recursos energéticos y tecnologías asociadas (Schweitzer y Noblet, 2018).    

El agua contaminada causada por la actividad humana proveniente de diferentes 

industrias, denominada aguas residuales, puede ser tratada a cualquier nivel de calidad 

deseado; cuya calidad está dictada por su uso previsto. Sin embargo, a medida que 

aumenta su pureza, también lo hace el costo para alcanzar esa pureza (Englande y col, 

2015).  

Las aguas residuales industriales presentan una gran cantidad de contaminantes 

que tienen una acción muy compleja sobre el medio ambiente, afectando el desarrollo 

natural de los ecosistemas por el cambio de condiciones. El agua al estar contaminada 

presenta alteraciones físicas (temperatura, color, densidad, suspensiones, radiactividad, 

etc.), químicas (composición, sustancias disueltas, etc.), o biológicas de tal forma que no 

puede cumplir su función ecológica (Forero y col, 2005).  

Entre las principales causas de la contaminación de las aguas se encuentran 

(Senecah, 2004): 
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• Los vertidos de aguas residuales urbanas: La composición de estos 

vertidos es variada, en parte debido a la diversidad de fuentes contaminantes en espacios 

tan reducidos, pero en general contienen gran cantidad de microorganismos, materia 

orgánica, abundantes nutrientes, fosfatos y nitratos, detergentes y materias en suspensión. 

Estas aguas residuales pueden a su vez dividirse, dadas sus fuentes y composición en: 

aguas domiciliarias (productos de limpieza, jabones, materias grasas, restos de la cocina, 

arenas, etc.), aguas negras (aguas cloacales que incluye heces y orina presentando en su 

composición microorganismos patógenos procedentes de desechos orgánicos), aguas de 

la limpieza de las vías públicas y lluvia urbana. Los grandes edificios facilitan la ascensión 

de aire que puede originar condensaciones y precipitaciones, muchas veces con 

contaminantes atmosféricos (Senecah, 2004). 

• Vertidos de explotaciones ganaderas: Aportan estiércol y orina con 

contaminantes como microorganismos patógenos, sólidos en suspensión, materia 

orgánica, nitrógeno y fósforo. Contribuyen principalmente al aumento de DBO (demanda 

biológica de oxígeno) en los cuerpos de agua a los que se descargan.    

• Vertidos de aguas residuales agrícolas: Incluyen fertilizantes inorgánicos, 

estiércol y orina, otros abonos, plaguicidas diversos, herbicidas, sales del agua de riego, 

etc. Debido a la persistencia y afinidad que tienen una gran cantidad de contaminantes por 

los suelos, ésta es una de las fuentes de compuestos peligrosos más importantes. 

• Vertidos industriales: Son la mayor fuente de contaminantes de todo tipo; 

las industrias utilizan agua para varios fines tales como: procesado, refrigeración, 

transporte, disolvente, etc., contaminándola de infinidad de formas y causando algunos de 

los tipos de contaminación más peligrosa (Senecah, 2004). 

Las aguas residuales industriales pueden contener una variedad de contaminantes 

aromáticos como benzoato, ftalato, fenol y sus derivados, y varios compuestos 

halogenados. Estos compuestos (los halogenados) pueden haberse formado de manera 

desconocida en el medio ambiente en grandes cantidades debido a su uso generalizado 

como los son: los herbicidas, insecticidas, fungicidas, solventes, plastificantes, agentes de 

limpieza, propulsores, aditivos de gasolina y desengrasantes (Bhatt y col, 2007). Algunos 

de estos compuestos pueden ser degradados por microorganismos aclimatados en los 

sistemas de tratamiento de aguas residuales. Sin embargo, otros pueden permanecer sin 

alteración y, por lo tanto, requieren la aplicación de sistemas que favorezcan el desarrollo 

de nuevos consorcios de organismos para ser efectivos.  
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Asimismo, existe una gran variedad de organismos, sustancias y formas de 

energía (como por ejemplo la energía nuclear) que pueden alterar la composición y calidad 

del agua, aumentando niveles de toxicidad o concentración de sustancias indeseables y 

que pueden llegar a interferir en la dinámica agua-biota. Cuando se sobrepasa la 

capacidad de autodepuración de los cuerpos de agua, ésta deja de cumplir sus funciones 

biológicas, pasando de ser el compuesto esencial para la vida a un compuesto tóxico 

cuyas características son muy nocivas al medio ambiente (Krishnani y Ayyappan, 2006). 

   

1.1.1 Características y composición del agua residual: Características físicas y químicas 

1.1.1.1 Características físicas  

Las características físicas más importantes del agua residual son: 

• Contenido de sólidos disueltos totales (SDT) y sólidos suspendidos 
totales (SST): Comprenden todo el material orgánico como inorgánico que no se evapora 

a una temperatura entre 103º y 105ºC. Estos sólidos se pueden clasificar a su vez en 

filtrables (disueltos) y no filtrables (sólidos en suspensión) (Metcalf, 1995). 

El componente sólido del efluente se compone de dos fracciones: sólidos 

suspendidos (denominados sólidos suspendidos totales, SST) y sólidos disueltos 

(denominados sólidos disueltos totales, SDT). Estas fracciones son básicas para 

establecer la necesidad del diseño del tratamiento que se va a llevar a cabo.  

Los valores de SST permitidos para aguas residuales tratadas deben ser 

generalmente menores de 30 mg L-1 (NSF International, 2017), como resultado de los 

requisitos reglamentarios para cumplir con los estándares y la certificación de la industria 

(Amador y Loomis, 2018). Sin embargo, otras instituciones han informado rangos de 

valores de SST para sistemas sépticos convencionales de 50 a 100 mg L-1 (EPA, 2002) 
La fracción SST incluye partículas inorgánicas (tierra, arena) y partículas orgánicas 

(micropartículas de plástico, fibras sintéticas y naturales, y partículas de heces y alimentos 

sin descomponer). Las partículas que pueden permanecer suspendidas en las aguas 

residuales pueden estar inicialmente presentes en el agua de origen, tal vez generadas por 

la descomposición física de partículas más grandes, o pueden formarse a partir de la 

coagulación de materiales disueltos o de partículas muy pequeñas. La fracción SDT está 

compuesta de iones inorgánicos y orgánicos, que contribuyen a la conductividad eléctrica, 

así como a compuestos orgánicos neutros, no volátiles. Los valores de SST y SDT en el 
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efluente varían según la cantidad y los tipos de partículas presentes en las aguas 

residuales sin tratar, el nivel de perturbación del lodo y espuma en el tanque o reactor y el 

establecimiento de condiciones que eviten la coagulación de partículas (Amador y Loomis, 

2018). 

• Olores: Son el producto de la liberación de los gases tanto presentes 

originalmente como productos del proceso de descomposición de la materia orgánica. El 

agua residual séptica produce este olor debido a la degradación de sulfatos a sulfitos y 

sulfuros por la acción de microorganismos anaeróbicos. La caracterización y medida de 

olores se realiza en función a la intensidad (fuerza en la percepción del olor), el carácter 

(asociación mental al percibir el olor por un sujeto), la sensación de desagrado y la 

detectabilidad (número de diluciones en aire requerido para reducir un olor a su umbral 

mínimo detectable) (Metcalf, 1995). 

• Temperatura: Parámetro que incide en el desarrollo de la vida acuática, las 

reacciones químicas y velocidades de reacción. Desaparecen especies poco tolerantes a 

las altas temperaturas, o todas, dependiendo de la magnitud de la misma. Además la 

solubilidad del oxígeno disminuye con el incremento de la temperatura del agua (Metcalf, 

1995), porque éste al igual que otros gases tiende a vaporizarse, lo que pone en riesgo la 

supervivencia de especies superiores. La temperatura del efluente es una función de: (i) la 

temperatura y volumen de los afluentes que ingresan al reactor, (ii) el tipo y la profundidad 

de instalación del tanque, (iii) el nivel de la actividad microbiana en el reactor, (iv) el 

volumen de agua en el reactor y (v) la temperatura exterior (Amador y Loomis, 2018). El 

gran volumen de agua en el reactor y la capacidad calorífica del agua ayudan a amortiguar 

los cambios de temperatura. 

• Conductividad eléctrica: La conductividad eléctrica (CE) hace referencia a 

la suma de cationes y aniones presentes en el agua. La presencia de iones en el agua lo 

convierte en un buen conductor eléctrico, siendo que el agua pura presenta solo iones 

hidronio (H3O+) e hidróxido (OH-) y por ende presenta una muy baja capacidad para 

conducir electricidad. La mayor parte de los iones que contribuyen a la CE son inorgánicos, 

con una pequeña contribución de iones orgánicos. Los compuestos neutros (que no están 

cargados) no contribuyen a la CE. Generalmente los iones responsables de la CE de las 

aguas residuales forman parte de los SDT descriptos anteriormente. Bajos valores de CE 

pueden indicar la mezcla de aguas residuales con fuentes de agua limpia como resultado 

de la infiltración de lluvia y aguas pluviales. Grandes cambios en la CE del efluente se 
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traducen en cambios en la presión osmótica ejercida por el efluente, lo que puede afectar 

la actividad y la supervivencia de los microorganismos responsables de la transformación y 

eliminación de contaminantes (Amador y Loomis, 2018). 

• Color: En general el color gris, gris oscuro o negro del agua residual es 

debido a la formación de sulfuros metálicos por reacción del sulfuro liberado en 

condiciones anaerobias con metales presentes en el agua residual descargada (Metcalf, 

1995). 

• Oxígeno disuelto (OD): OD indica una medida de la cantidad de O2 disuelto 

en el agua. Las unidades de OD corresponden a la masa de O2 por volumen de agua, 

generalmente expresada como mg O2 L-1 o ppm. El nivel de OD también se puede 

expresar como el % (porcentaje) de saturación. Para obtener una medición precisa de OD 

en el efluente debe determinarse in situ. La concentración de OD en el efluente varía 

según el tipo de tratamiento (Amador y Loomis, 2018). Cabe destacar que sistemas que 

airean activamente las aguas residuales, permiten un aumento en el nivel de OD 

promoviendo la descomposición microbiana y procesos como la nitrificación. Los 

microorganismos aeróbicos en el tanque agotan el O2 a medida que descomponen los 

compuestos orgánicos en las aguas residuales (Amador y Loomis, 2018). El oxígeno es 

una de las variables que debe considerarse ya que controla muchos de los procesos en los 

tratamientos de efluentes. 

 

1.1.1.2 Características químicas 

• pH: El pH del efluente es una función de: (i) el pH del agua que ingresa al 

reactor (aguas grises y negras), (ii) los procesos que producen H+, como la oxidación 

microbiana de los compuestos C, N y S y (iii) procesos que consumen o neutralizan H+, 

como la reacción con compuestos alcalinos. El efluente de los sistemas de tratamiento 

aeróbicos presenta un pH ácido porque la aireación de las aguas residuales, utilizadas 

para mejorar la descomposición microbiana del C orgánico y/o la oxidación de amoníaco, 

conduce a la producción de H+ por parte de la acción de los microorganismos, reduciendo 

de esta forma el pH del efluente. La medida en que se reduce el pH depende de la 

cantidad de H+ producida por estos procesos y de la capacidad neutralizadora de la fuente 

de agua, también conocida como alcalinidad. El pH del efluente puede variar con el tiempo, 

si no se le aplica un tratamiento (Amador y Loomis, 2018). 
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• Alcalinidad: La alcalinidad se refiere a la capacidad de una solución acuosa 

para amortiguar o neutralizar la acidez. La capacidad de amortiguación de las aguas 

residuales domésticas resulta principalmente de la capacidad de los iones de carbonato 

(HCO3
- y CO3

2-) para reaccionar con H+, aunque OH-, aniones orgánicos y HS- también 

pueden contribuir a la alcalinidad. La alcalinidad se expresa en mg CaCO3 L-1 (ppm). El 

agua subterránea o superficial en contacto con minerales que contienen carbonato de 

calcio o magnesio da como resultado la disolución de estos minerales y un aumento en la 

concentración de carbonato e iones hidroxilo; el efluente de los sistemas de tratamiento 

aeróbicos presenta una alcalinidad más baja debido a que los microorganismos oxidan el 

amoníaco para producir nitrato generando acidez (Amador y Loomis, 2018).  

• Demanda de oxígeno: La demanda de oxígeno de las aguas residuales se 

refiere a la cantidad de oxígeno consumido a medida que los compuestos presentes en el 

agua se oxidan química o bioquímicamente. Las mediciones de la demanda de oxígeno 

son una indicación de la calidad del agua y el impacto potencial de las aguas residuales en 

las aguas receptoras. La descarga de aguas residuales con alta demanda de oxígeno son 

problemáticas ya que conducen al agotamiento del oxígeno en el agua subterránea y 

superficial, lo que resulta en hipoxia o anoxia. Los bajos niveles de O2 afectan a los 

organismos aeróbicos desde las bacterias hasta los peces y también pueden conducir a la 

liberación de metales tóxicos y P desde suelos y sedimentos. Hay dos formas de expresar 

la demanda de oxígeno: demanda química de oxígeno (DQO) y demanda bioquímica de 

oxígeno (DBO) (Amador y Loomis, 2018). 

 Demanda química de oxígeno (DQO): La DQO del agua residual es una 

medida del O2 requerido para oxidar químicamente aquellos compuestos que resisten la 

oxidación bioquímica, así como aquellos que pueden oxidarse bioquímicamente. El agente 

oxidante más común es el dicromato de potasio en un medio ácido y a altas temperaturas 

(Metcalf, 1995).  

 Demanda biológica de oxígeno (DBO): La DBO de las aguas residuales es 

una medida del O2 requerida para oxidar bioquímicamente compuestos orgánicos 

oxidables y amoníaco por medio de los microorganismos. Debido a que los procesos 

bioquímicos requieren más tiempo que las reacciones químicas involucradas en la 

determinación de DQO, se ha propuesto un tiempo de 5 días para medir la DBO (DBO5) La 

DBO5 se refiere a la cantidad de O2 consumida por una muestra de aguas residuales en el 

transcurso de una incubación de 5 días, mientras que la DBO final representa la cantidad 
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de O2 consumida después de que las reacciones bioquímicas se hayan completado. 

Asimismo, la DBO carbonácea (DBOc) se refiere a la cantidad de O2 consumida en una 

muestra de aguas residuales cuando se suprime la oxidación microbiana de NH4
+.  

En todos los casos, la demanda de oxígeno se expresa en masa de O2 consumida 

por volumen de solución (mg O2.L-1, ppm) e incluye tanto la materia disuelta como la 

particulada (Amador y Loomis, 2018). 

La diferencia entre DBO y DQO es que la última determina adicionalmente 

sustancias orgánicas no biodegradables.  

• Materia orgánica refractaria: Esta materia suele resistir a los métodos 

tradicionales de tratamiento como por ejemplo los fenoles. 

• Metales pesados: Es necesario eliminarlos si se requiere reutilizar el agua 

residual (Metcalf, 1995), ya que pequeñas cantidades pueden provocar graves alteraciones 

en los seres vivos. 

 

1.1.1.3 Contaminantes biológicos 

• Patógenos: Los patógenos humanos encontrados en los efluentes incluyen 

virus, bacterias, protozoos, hongos y helmintos (nematodos, cestodos y trematodos). La 

exposición a los efluentes que contienen estos organismos, por contacto directo, inhalación 

y/o ingestión, puede causar una variedad de enfermedades en los seres humanos, como 

gastroenteritis, meningitis y conjuntivitis (virus), disentería y cólera (bacterias), giardiasis 

(protozoos) y ascariasis (helmintos). Los organismos patógenos en el efluente varían en 

tamaño desde 0.01 μm para virus hasta 1000 μm para huevos de helmintos (Amador y 

Loomis, 2018). 

 

1.1.1.4 Nutrientes 

• Nitrógeno: El nitrógeno (N) en el efluente puede incluir especies inorgánicas 

(NH4
+, NO3

-, NO2
-) y orgánicas (proteínas, aminoácidos, ácidos nucleicos, urea). La suma 

de especies de N orgánicas e inorgánicas se conoce como nitrógeno total (NT). La 

concentración de N total en el efluente es uno de los parámetros a menudo regulados por 

entidades estatales (incluyendo regionales o locales a nivel municipio) debido a que los 

niveles elevados en las aguas subterráneas y superficiales pueden afectar la salud pública 

y los ecosistemas. La concentración de especies de nitrógeno se informa como mg N L-1 o 
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como mg de compuestos que contienen N L-1. Esta es una distinción importante, ya que 

este último puede incluir elementos distintos de N, como C, H, O, P y S, mientras que el 

primero representa N exclusivamente (Amador y Loomis, 2018). 

• Fósforo: El fósforo en las aguas residuales está presente tanto en formas 

orgánicas (por ejemplo, fosfolípidos, ácidos nucleicos, ácido fítico) como inorgánicas (PO4
3-

). El fósforo total (PT) es la suma de las especies P orgánicas e inorgánicas presentes en 

el efluente. La concentración se informa generalmente como mg P.L-1 (ppm) o mg de 

compuestos que contienen P L-1. Como es el caso de N, esta es una distinción importante, 

ya que este último puede incluir elementos distintos de P, como C, H, O, N y S, mientras 

que el primero representa P exclusivamente (Amador y Loomis, 2018). 

 
1.2 NITRÓGENO  

1.2.1 Ciclo del nitrógeno  

El nitrógeno es un componente estructural integral de las proteínas y los ácidos 

nucleicos que se encuentran en todas las células vivas. Aunque es un componente 

esencial para la vida de los organismos, éstos sólo pueden utilizar este elemento en sus 

formas reactivas. El nitrógeno molecular (N2) es el elemento más abundante en la 

atmósfera y representa el 78% de todos los gases atmosféricos. Desafortunadamente, el 

N2 no está disponible para la mayoría de los organismos porque contiene un triple enlace 

entre los dos átomos de nitrógeno, que muy pocos organismos pueden romper. Por lo 

tanto, esta abundante forma no reactiva de nitrógeno necesita convertirse en formas de 

nitrógeno utilizables o "reactivas", es decir como nitrógeno amoniacal (NH3-N) o nitrato 

(NO3
-) para permitir el desarrollo de la mayoría de las formas de vida u organismos 

(Holmes y col, 2018). 

Hay un número limitado de procesos biológicos y no biológicos en que el N2 puede 

convertirse en nitrógeno reactivo y es fijado por las bacterias en formas de iones y nitrato. 

La fijación de nitrógeno es el proceso mediante el cual se lleva a cabo la reducción de 

nitrógeno molecular a amonio (Newton y Fisher, 2002). La mayor parte del nitrógeno fijo 

está formado biológicamente por un grupo limitado de procariotas (de los dominios Bacteria 

y Archaea) llamados diazótrofos que utilizan una vía enzimática única (metabolismo 

quimio-órgano-heterótrofo) para convertir N2 en NH3 (la reacción está catalizada por un 

complejo enzimático denominado nitrogenasa o di nitrogenasa). Algunos de estos 
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procariotas forman asociaciones simbióticas con plantas y animales, mientras que otros 

viven libres en ambientes terrestres y acuáticos (Petersen y col, 2016). Las fuentes no 

biológicas de fijación de nitrógeno incluyen combustión, fijación industrial y quema de 

biomasa (Holmes y col, 2018). 

Muchos de los flujos de nitrógeno en la capa terrestre son llevados a cabo por 

diferentes procesos biológicos, los cuales transforman los compuestos nitrogenados para 

obtener nutrientes o energía (Figura 1.1). Una vez que el nitrógeno no reactivo (N2) se 

convierte en una forma reactiva, las raíces de las plantas pueden absorberlo e incorporarlo 

a proteínas y ácidos nucleicos. La mayoría de las plantas no pueden utilizar directamente 

el amoníaco formado por procariotas fijadores de nitrógeno, sino que necesitan que otro 

grupo de microorganismos llamados bacterias nitrificantes los convierta primero en nitrato. 

Comúnmente, la nitrificación requiere que dos grupos de bacterias aeróbicas trabajen 

juntas para oxidar el amonio a nitrato. Primero, las bacterias oxidantes de amoníaco 

convierten el NH3 en NO2
-, seguido de la oxidación de NO2

- en NO3
- llevada a cabo por las 

bacterias oxidantes de nitrito. Mientras que las plantas y otros productores primarios 

pueden utilizar fuentes de nitrógeno reactivas inorgánicas, los miembros de niveles tróficos 

más altos en la red alimentaria necesitan recibir sus suministros de nitrógeno al consumir 

fuentes de nitrógeno orgánico como las que se encuentran en plantas o animales (Holmes 

y col, 2018). 

Finalmente, todas las plantas y animales mueren y se descomponen por 

microorganismos fermentativos que convierten las fuentes de nitrógeno orgánico en 

amonio. Este proceso se llama mineralización (o bien amonificación) y permite que las 

fuentes de nitrógeno reactivo inorgánico entren nuevamente en el ciclo del nitrógeno 

(Figura 1.1). El nitrógeno reactivo también puede ingresar a la atmósfera después de que 

se convierte nuevamente en nitrógeno molecular (N2) por desnitrificación, de nitrito o nitrato 

por bacterias heterótrofas, o por oxidación anaeróbica de amonio mediante un proceso 

denominado anammox (Figura 1.1) (Holmes y col, 2018) que se detallará posteriormente. 
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Figura 1.1: Ciclo del nitrógeno (Aguirre y col, 2014) 

 

En síntesis, los compuestos nitrogenados se pueden encontrar en diversas formas 

debido al número de estado de oxidación que puede presentar el nitrógeno, siendo el 

amoníaco la forma más reducida (NH3) y el nitrato (NO3
-) la forma más oxidada. 

 

1.2.2 Efecto del nitrógeno en los ecosistemas y problemas para la salud humana  

El nitrógeno reactivo es un componente necesario para la vida, no obstante, un 

exceso de este compuesto puede causar serios problemas ambientales. El nitrógeno 

reactivo se transporta fácilmente en el aire, el agua y suelos y puede tener efectos nocivos 

en todos los niveles tróficos de un ecosistema. El crecimiento de la población mundial en 

las últimas dos décadas causaron un aumento considerable en la producción de nitrógeno 

reactivo que se libera al medio ambiente (Holmes y col, 2018). Ejemplos de ello son el uso 

de fertilizantes, la combustión de combustibles fósiles, la quema de biomasa (cuando la 

madera se utiliza como combustible y los bosques y pastizales se talan para la agricultura) 

y la generación de aguas residuales y desechos industriales (Holmes y col, 2018). 

Los óxidos de nitrógeno (NOX) son gases de nitrógeno diferentes: óxido nítrico 

(NO) y dióxido de nitrógeno (NO2). El término NOX se refiere a la combinación de estos dos 

gases debido a las facilidades de interconversión mutua que presentan en presencia de 

oxígeno. Aunque desde un punto formal, el término general de los óxidos de nitrógeno, 

engloba los siguientes compuestos: NO, NO2, N2O2, N2O4, N2O, N2O3, N2O5 y NO3, siendo 

este último inestable. 
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Una de las especies de NOX que se produce en mayor abundancia es el N2O. El 

óxido nitroso se emite durante las actividades agrícolas e industriales y durante la 

combustión de combustibles fósiles y desechos sólidos. Además, la contaminación se 

genera desde el escape de los vehículos y la quema de carbón, petróleo, combustible 

diesel y gas natural, especialmente de las plantas de energía eléctrica (Law y col, 2012). El 

óxido nitroso actúa como gas de efecto invernadero, con una capacidad de calentamiento 

global de aproximadamente 300 veces superior al dióxido de carbono. 

Un exceso de nitrógeno reactivo en forma de NOX (NO y NO2) en la atmósfera 

promueve la creación de ozono y smog, lo que puede desencadenar enfermedades 

respiratorias y dañar la vegetación. También hay evidencia creciente que muestra una 

conexión entre el nitrógeno reactivo en el aire y varios tipos de cáncer y enfermedades 

cardiopulmonares (Holmes y col, 2018). Otros de los inconvenientes se relacionan con la 

deposición atmosférica de nitrógeno reactivo (NOX), especialmente en combinación con 

sulfato, que contribuye a la acidificación de suelos y cuerpos de agua, conduciendo a una 

disminución de las poblaciones de peces, anfibios e invertebrados. Además, los óxidos de 

nitrógeno y el dióxido de azufre reaccionan con sustancias en la atmósfera para formar 

lluvia ácida (Law y col, 2012).  
Las formas reactivas de nitrógeno son altamente solubles en agua y tienden a 

filtrarse en el suelo y contaminar las aguas subterráneas y los ecosistemas acuáticos. 

Cuando llega a ambientes acuáticos como estuarios u otros ecosistemas costeros, 

promueve el crecimiento de algas que resultan en eutrofización. Las floraciones de algas 

formadas por este efecto fertilizante, bloquean la luz solar e interfieren con la productividad 

de las plantas y animales acuáticos, la temperatura del agua y su flujo. Finalmente, las 

algas se descomponen y se hunden en el fondo del ecosistema acuático, en este proceso 

de descomposición de las algas intervienen las bacterias aeróbicas consumiendo oxígeno, 

lo que genera regiones hipóxicas o anóxicas, con concentraciones de oxígeno demasiado 

bajas para sustentar la vida, a menudo denominadas zonas muertas (Holmes y col, 2018). 

El impacto de la descarga de aguas residuales en el ambiente se manifiesta en 

varios niveles, desde daños a la salud humana hasta complejos problemas ecológicos, 

técnicos y económicos. Los compuestos de nitrógeno ponen en peligro la salud humana: el 

amoníaco es tóxico, tiene efectos subletales acumulativos, ralentiza el crecimiento y el 

desarrollo de niños y adolescentes; los nitritos son muy peligrosos, tanto para los humanos 
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(ya que producen cáncer gástrico) como para la fauna acuática (Singureanu y 

Woinaroschy, 2017). 

Los nitratos como tales no son tóxicos, pero comienzan a ser peligrosos cuando se 

someten a procesos de reducción y se convierten en nitritos. Una vez infundidos en la 

sangre, los nitritos se combinan con la hemoglobina formando metahemoglobina y creando 

una deficiencia de oxígeno. Los bebés expuestos al agua con altas concentraciones de 

nitrato corren el riesgo de desarrollar metahemoglobinemia (también conocido como 

síndrome del bebé azul). Por lo tanto, un exceso de nitrato hace que el sistema digestivo 

de un bebé convierta el nitrato en nitrito y esto priva al cuerpo de oxígeno, lo que lleva a 

fallas digestivas y respiratorias (Holmes y col, 2018). Cabe destacar que los nitratos son 

menos peligrosos para los adultos (pueden causar ciertos trastornos gástricos). 

Investigaciones recientes también han demostrado que el cuerpo puede convertir 

el nitrato ingerido con el agua potable en compuestos N-nitrosos (NOC), los cuales son 

potentes carcinógenos tanto en animales como seres humanos (Holmes y col, 2018), como 

por ejemplo las nitrosaminas. Las nitrosaminas se pueden producir en el alimento o en el 

propio organismo. En el primer caso que involucra la formación de este compuesto de 

forma exógena, el riesgo se limita a aquellos productos que se calientan mucho durante la 

cocción o que son ricos en aminas nitrosables. En el segundo caso se podrían formar 

nitrosaminas de forma endógena en las condiciones ambientales del estómago (Duarte y 

col, 2014). Las nitrosaminas según estudios clínicos son causantes de tumores, aún en 

pequeñas concentraciones, capaces además de cruzar la barrera placentaria produciendo 

tumores en la siguiente generación (Rodas-Hernandez, 2005). 

La acción humana ha causado un enorme impacto en el ciclo global del nitrógeno, 

produciendo la entrada de nitrógeno antropogénico en el sistema terrestre y generando 

una serie de impactos ambientales. La intervención del ser humano en los diferentes 

ecosistemas ha provocado una alteración del ritmo natural del ciclo del nitrógeno, lo que 

conlleva una serie de consecuencias ambientales (Figura 1.2). Cabe destacar que, del total 

de nitrógeno antropogénico introducido en el ciclo terrestre, aproximadamente 150 Tg N a-1 

(teragramos de nitrógeno al año), 9 Tg N a-1 permanecen retenidos a largo plazo en los 

suelos agrícolas y la mayor parte (65 Tg N a-1) es transferida hacia los ecosistemas 

acuáticos, especialmente mediante contaminación difusa desde los campos agrícolas. Del 

total, 15 Tg N a-1 son lixiviados hacia el agua subterránea, permaneciendo retenidos, y 35-
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50 Tg N a-1 son exportadas a través de los ríos y juegan un papel crucial en el suministro 

de nutrientes a los océanos (Schlesinger, 2009). 

 

 
Figura 1.2: Ciclo del nitrógeno y fuentes antropogénicas (Sutton y col, 2011) 

 

La contaminación de los recursos hídricos por nitrógeno se puede producir por 

fuentes de tipo puntual o difusa. En los casos de fuente de tipo puntual, la contaminación 

se produce en un área localizada y restringida, tratándose normalmente de vertidos 

residuales o efluentes, en los que el usuario causante del daño normalmente está 

identificado. La contaminación difusa se produce por la lixiviación de nitrógeno desde la 

superficie hacia los cuerpos de agua subterráneos y superficiales a través de un área muy 

amplia, en el que se identifican un gran número de usuarios como causantes de la misma. 

Así, la agricultura es una de las principales fuentes de contaminación difusa de los 

recursos hídricos por nitrógeno, además de producir otros impactos a nivel mundial, como 

por ejemplo la escasez de agua, pérdida de biodiversidad, deforestación entre otras 

causas (Cherry y col, 2008; FAO 2011), 

El hecho de que la acción humana haya aumentado las entradas de nitrógeno en el 

ciclo global del nitrógeno provoca su acumulación en todos los reservorios terrestres 

(atmósfera, suelo y agua), y conlleva a consecuencias negativas, tanto para el medio 

ambiente como para la salud humana. Una de las formas de poder disminuir la 

contaminación por estas formas nitrogenadas es mediante la remoción biológica de 
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nutrientes (RBN), la cual es considerada la técnica más económica y sustentable para 

satisfacer requerimientos de descarga rigurosos (Xu y col, 2013). 

 

1.2.3 Legislación Ambiental: Normas Nacionales e Internacionales 

La descarga de formas nitrogenadas en los efluentes se encuentra regulada por la 

legislación ambiental tanto a nivel nacional como internacional. Según la agencia de 

protección ambiental (EPA, 2007) y el sistema nacional de eliminación de descargas 

contaminantes de los EE. UU, los niveles máximos de contaminantes permitidos de las 

formas de nitrógeno son los que se pueden observar en la Tabla 1.1. Es de suma 

importancia considerar y respetar los límites expuestos para cuerpos de aguas 

superficiales ya que como se mencionó anteriormente la exposición al nitrato por encima 

del límite máximo permitido puede causar diversos trastornos (Dapena-Mora y col, 2006).  
 

Tabla 1.1: Límites máximos permitidos para la descarga de efluentes respectos a las 

diferentes especies nitrogenadas (EPA, 2007) 

 

Especies nitrogenadas Máximo diario de descarga            
(mg N.L-1) 

Nitrógeno amoniacal 30 

Nitrato + Nitrato 
 
 

10* 
 
 

 

*Nitrato + Nitrito como N. Con base en el análisis de la EPA se ha determinado que 

la descarga tiene un potencial razonable de causar o contribuir a un exceso de nitrato + 

nitrito como N. Por lo tanto, el permiso retiene los límites de efluente para nitrato + nitrito 

como N basado en el uso designado como suministro de agua doméstico, el cual se aplica 

a la protección de la salud humana y se evalúa mediante exposición a largo plazo.  

No obstante la provincia de Buenos Aires bajo la resolución de 336-03, especifica 

que los valores permitidos para la descarga de efluentes a cuerpos de agua superficiales, 

deben ser menores o iguales 25 mg.L-1 para el nitrógeno amoniacal, menores o iguales a 

35 mg.L-1 para el nitrógeno total y menores o iguales a 10 mg.L-1 para el nitrógeno 

orgánico.   
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1.3 CONTAMINANTES PRIORITARIOS  

Existe una amplia gama de compuestos industriales que pueden ser liberados al 

medio ambiente. Muchos de estos causan graves problemas en la salud, tales como 

metales, metales pesados, pesticidas, hidrocarburos aromáticos policíclicos, compuestos 

orgánicos volátiles, hidrocarburos de petróleo, incluidos los hidrocarburos poli-aromáticos y 

el combustible oxigenado metil terbutil éter (MTBE), plastificantes, resinas, disolventes 

inorgánicos y compuestos orgánicos refractarios. Este último grupo de contaminantes es 

amplio y consiste en alcanos clorados (tetracloruro de carbono), etenos clorados (cloruro 

de polivinilo o PVC), hidrocarburos aromáticos polinucleares (naftaleno, alquitrán de hulla), 

pesticidas, herbicidas y fumigantes, mono-diclorobencenos (solventes), bencenos 

(benceno, tolueno), fenoles, clorofenoles y trihalometanos (cloroformo, bromoformo) 

(Holmes y col, 2018). 

La mayoría de estos compuestos industriales se clasifican como contaminantes 

prioritarios, los cuales son compuestos orgánicos o inorgánicos seleccionados en función 

de su carcinogenicidad, mutagenicidad, teratogenicidad o toxicidad elevada aguda 

conocida o sospechada. 

Cabe destacar que el conocimiento de tóxicos que tienen efecto deletéreo 

reconocido se ha compilado en listados de contaminantes prioritarios e incluyen límites de 

exposición para seres humanos y animales de experimentación. Se reconocen por ejemplo 

los contaminantes prioritarios clasificados según la Agencia de Protección Ambiental de 

EE.UU. (EPA) (Murray y col, 2010), que incluyen 126 sustancias, de acuerdo a su potencial 

cancerígeno (IARC, 2015), además de medidas de categorización de plaguicidas según su 

toxicidad aguda con el interés de proteger a las personas que los manipulan.  

Tal como se mencionó anteriormente, los compuestos fenólicos se encuentran 

entre los contaminantes más importantes presentes en el medio ambiente; algunas 

organizaciones como la Unión Europea y la EPA los han incluido dentro de los primeros 45 

contaminantes prioritarios (Atieh, 2014) debido a su alta toxicidad y persistencia en el 

medio ambiente (Mahugo y col, 2009). Cabe destacar que los compuestos fenólicos no 

solo se generan por la actividad humana, sino que también se forman de forma natural 

(Murray y col, 2010). Los fenoles están presentes en los suelos y sedimentos y, por lo 

tanto, producen contaminación de aguas subterráneas. Las estructuras de once 

compuestos fenólicos considerados contaminantes prioritarios por la EPA se muestran en 

la Figura 1.3. 
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La eliminación de estos compuestos orgánicos o bien su reducción hasta los 

niveles permitidos por los estándares ambientales representa un gran desafío (Mahugo y 

col, 2009). 

 
Figura 1.3: Estructuras de compuestos fenólicos considerados contaminantes prioritarios por la 

EPA. (Ramirez y col, 2017) 

 

1.3.1 Compuestos fenólicos 

Las industrias generan grandes volúmenes anuales de aguas residuales que 

contienen compuestos peligrosos, como fenoles, ácidos tánicos, lignina, celulosa, 

compuestos clorados, pesticidas, hidrocarburos aromáticos, etc., para el medio ambiente. 

Muchos de estos compuestos se encuentran en concentraciones demasiado bajas para 

recuperarlos, pero suficientemente altas para actuar como contaminantes (Ramirez y col, 

2018). 

En los últimos años, los compuestos fenólicos han atraído un gran interés debido a 

que se encuentran presentes en diferentes productos, entre los cuales se destacan: 

adhesivos, espumas, emulsionantes, detergentes, insecticidas, colorantes, explosivos, 

productos químicos de caucho, nanomateriales para autoensamblaje, entre otros (Ramírez 

y col, 2018; Baruah y col, 2011).  Los compuestos fenólicos son empleados ampliamente 

en la industria química, lo que conduce a que sean contaminantes comunes que se 

encuentran cotidianamente en las descargas de aguas residuales industriales (Ramírez y 
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col, 2018). Estos compuestos son producidos en gran medida por diferentes industrias 

entre las que se destacan: las industrias petroleras, farmacéuticas, alimenticias, plantas de 

procesamiento de carbón, etc. (Figura 1.4). 

Asimismo, es importante resaltar que los compuestos fenólicos son difícilmente 

biodegradables y presentan una elevada resistencia a la degradación por microorganismos 

mediante la utilización de tratamientos biológicos convencionales (Villegas y col, 2016). En 

los últimos años, los compuestos fenólicos formaron parte de uno de los grupos que mayor 

atención ha requerido, dentro de los contaminantes prioritarios, en el estudio de aguas 

residuales, debido a su elevada toxicidad y a la frecuencia con que los procesos 

industriales producen efluentes con elevadas concentraciones de estos compuestos 

(Santos y col, 2001). Los compuestos fenólicos disueltos en las aguas residuales 

industriales causan contaminación en el agua subterránea y, debido a su efecto nocivo, 

afectan este tipo de recursos hídricos. Además, son muy peligrosos para la salud humana 

ya que la exposición a este tipo de productos químicos, una vez que ingresan al cuerpo, 

puede dañar el sistema nervioso, respiratorio, circulatorio y los riñones (Ramirez y col, 

2018).  

  
Figura 1.4: Concentración de contaminantes prioritarios en efluentes de diferentes industrias 

(Modificado de Raza y col, 2018) 

 

1.3.1.1 Propiedades físicas y químicas de los compuestos fenólicos 

El fenol y sus derivados tienen ciertas propiedades químicas y físicas relacionadas 

a sus fuentes originales y sectores de aplicación. A temperatura y presión estándar, estos 

compuestos son aromáticos con una estructura sólida cristalina higroscópica y presentan 
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puntos de ebullición más altos que los hidrocarburos del mismo peso molecular (Solomons, 

2014). 

La mayoría de los compuestos fenólicos tienen una acidez débil con una limitada 

solubilidad en agua pero elevada solubilidad en solventes orgánicos como benceno, éter y 

etanol (Raza y col, 2018), siendo el pKa (Ka es la constante de disociación del compuesto) 

del fenol 10 y el log Pow (n-octanol/agua) 1.5. La toxicidad de los compuestos orgánicos en 

el medio ambiente está influenciada por propiedades como el valor de pKa, la 

hidrofobicidad y la reactividad (Raza y col, 2018).  
El pKa es un factor relevante que altera la hidrofobicidad, mientras que el Log Pow 

es el parámetro utilizado para medir hidrofobicidad. La acidez del fenol es el resultado de la 

deslocalización de la carga negativa (electrones) sobre el anillo aromático y el efecto de 

resonancia (Sobiesiak, M, 2017).  

La toxicidad del fenol está relacionada con la formación de radicales libres y su 

hidrofobicidad, la cual afecta la solubilidad del fenol en la célula y, por tanto, la posibilidad 

de interacción del compuesto con las células. Los fenoles, después de la penetración en la 

célula, sufren una transformación activa, principalmente por oxidasas del citocromo P450. 

Los procesos de transformación pueden conducir al aumento de la toxicidad por la 

formación de metabolitos electrófilos que afectan al ADN o las enzimas (Michałowicz y 

Duda, 2007). 

Es conocido que los compuestos fenólicos causan efectos agudos en la salud que 

van desde problemas simples de la piel hasta enfermedades fatales asociadas a órganos 

como riñones, pulmones y estómago. Asimismo, el manejo de compuestos fenólicos 

requiere mucha precaución ya que la mayoría son corrosivos y causan ampollas 

inmediatas al contacto con la piel humana (Raza y col, 2018). Por ende, la descarga de 

efluentes industriales que contienen compuestos fenólicos está restringida a menos que la 

concentración de estos compuestos esté por debajo de los niveles estándar (Raza y col, 

2018).  

El agua que va a ser sometida al proceso de desinfección, puede contener 

precursores, como por ejemplo fenoles, que reaccionan con el desinfectante, dando lugar a 

la aparición de una serie de sustancias indeseables, que en el caso de la desinfección por 

cloro se trata en general de compuestos orgánicos clorados, muchos de los cuales tienen 

comprobada su capacidad tóxica y/o mutagénica para el hombre. Estos son subproductos 

de la reacción del cloro con compuestos fenólicos. Los tres clorofenoles más probables 
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que pueden resultar de la cloración son: 2- clorofenol, 2,4-diclorofenol y 2,4,6-triclorofenol. 

Son los causantes del “sabor y olor fenólico”. A medida que aumenta el contenido en cloro, 

los sabores y olores también aumentan hasta un punto máximo, luego disminuyen hasta 

desaparecer totalmente cuando se agrega suficiente cloro y el tiempo de contacto es el 

adecuado para que las reacciones de oxidación del fenol se completen. La intensidad de 

los olores varía con el tipo de compuesto. Estas reacciones, al igual que otras reacciones 

químicas, dependen de la concentración, tiempo, temperatura y pH. La toxicidad de estos 

compuestos está relacionada con su alto grado de hidrofobicidad, lo que facilita su 

adhesión en las membranas celulares, interfiriendo así en el metabolismo de los seres 

vivos (Reckhow y col, 2010). 

La Organización Mundial de la Salud (OMS) recomienda una concentración de 

fenol máxima permitida de 1.0 μg.L−1 para el agua potable y la EPA de 1.0 mg.L-1 en 

efluentes industriales (Salari y col, 2019). 

 

1.3.1.2 Métodos de eliminación de compuestos fenólicos del agua 

Hay dos métodos comunes utilizados para eliminar el contenido de fenol en las 

aguas residuales: los métodos fisicoquímicos y los métodos biológicos (Hussain y col, 

2015). 

Los métodos fisicoquímicos generalmente utilizados para el tratamiento de aguas 

residuales conteniendo fenol involucran la ionización, adsorción, ósmosis inversa, 

oxidación electrolítica, la utilización del peróxido de hidrógeno (H2O2) y fotocatálisis.  

El fenol generalmente se separa de las aguas residuales a través de procesos de 

separación como la destilación a vapor, la extracción, la adsorción y la extracción con 

solventes a base de membrana. El proceso de adsorción mediante el uso de carbón 

activado es utilizado ampliamente para la eliminación de contaminantes en las aguas 

residuales (Radovic y col, 2000, Hussain y col, 2015). La adsorción implica diferentes 

procesos como la saturación, adsorción, desorción y regeneración. Se ha informado que 

algunos de los derivados de fenoles pueden adsorberse irreversiblemente en el carbón 

activado, donde el fenol adsorbido irreversiblemente no puede ser desorbido en agua 

(Terzyk, 2007). Esto presenta una desventaja que radica en la dificultad para regenerar el 

adsorbente (Hussain y col, 2015). 

El fenol también puede ser removido mediante oxidación y biofiltración (Guido y 

col, 2008). La razón de usar agentes oxidantes es reducir eficientemente el contenido de 
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compuestos fenólicos en las aguas residuales. Durante el proceso de oxidación, los 

agentes oxidantes transforman estas sustancias tóxicas en elementos menos nocivos que 

son seguros para liberar al medio ambiente (Hussain y col, 2015). No obstante, en el caso 

del uso de la cloración para la degradación de fenol, se generan clorofenoles de elevada 

toxicidad (Marrot y col, 2006). El ozono es uno de los oxidantes más fuertes que se utiliza 

para la degradación del fenol debido a su disponibilidad, solubilidad y generación de 

sustancias menos tóxicas. Las moléculas de ozono reaccionan con sitios ricos en 

electrones del contaminante orgánico. Durante este proceso se generan radicales 

hidroxilos a partir de la reacción del ozono que actúan como oxidantes para la molécula 

contaminante (Hussain y col, 2015). También se ha investigado y utilizado el peróxido de 

hidrógeno (H2O2) o el acoplamiento de este con sales de hierro (II), reacción que es 

denominada reacción de Fenton, para la oxidación de fenol. El peróxido de hidrógeno es 

rico en contenido de oxígeno y actúa como un oxidante fuerte (Hussain y col, 2015).  

A pesar de la efectividad de los métodos fisicoquímicos para la eliminación de fenol, 

éstos generan comúnmente productos secundarios que eventualmente ingresan al medio 

ambiente actuando como contaminantes acuáticos tóxicos, provocando graves problemas 

ambientales. La mayoría de los métodos fisicoquímicos causan problemas secundarios en 

los efluentes y requieren un elevado capital y costo energético para degradar los 

compuestos fenólicos (Hussain y col, 2015; Raza y col, 2018). 

Una alternativa para superar estos inconvenientes es la utilización de métodos de 

tratamiento biológico para la eliminación de fenol (Hussein y col, 2015). En el tratamiento 

biológico, los microorganismos degradan el fenol generando compuestos no tóxicos 

(Hussein y col, 2015). 

 
1.4 TRATAMIENTO BIOLÓGICO DE AGUAS RESIDUALES CON BIOMASA SUSPENDIDA 

1.4.1 Lodos activados 

En los últimos años un gran problema de preocupación para la humanidad es la 

gran cantidad de aguas residuales que son vertidas indiscriminadamente a los cuerpos de 

agua sin ningún tipo de tratamiento. Como consecuencia, se han ido desarrollando 

métodos de tratamiento de aguas residuales que involucran microorganismos, debido a 

que son económicos, eficientes y no generan subproductos contaminantes.  
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El proceso de lodos activados convencional está constituido por dos tanques 

físicamente separados: un tanque de aireación en el que tienen lugar reacciones biológicas 

para la eliminación de carbono orgánico y de nitrógeno amoniacal mediante el proceso de 

nitrificación, y un tanque de sedimentación en el que el lodo activado se separa del agua 

tratada (Figura 1.5) (Nancharaiah y col, 2018). Los flóculos microbianos conjuntamente con 

los compuestos orgánicos e inorgánicos solubles y particulados, presentes en el tanque de 

aireación, constituyen lo que se denomina licor de mezcla (Figura 1.5). La materia orgánica 

biodegradable contenida en el agua residual es degradada en forma aerobia por 

microorganismos presentes en los flóculos. Los constituyentes orgánicos e inorgánicos del 

agua residual son utilizados por los microorganismos como fuente de carbono y energía y 

son transformados en sustancias más simples e inocuas para el ambiente. Teniendo en 

cuenta que los flóculos son más densos que el agua, el licor de mezcla se descarga al 

tanque de sedimentación donde el lodo activado se separa del agua residual tratada por 

gravedad, permitiendo que el efluente tratado sea descargado eficientemente y libre de 

biomasa suspendida. La velocidad de sedimentación depende de la estructura física de la 

biomasa (Nancharaiah y col, 2018). Para ajustar el TRC (tiempo de residencia celular), 

conocido también como edad de lodos, parte del lodo procedente del decantador 

secundario se purga del sistema y el resto del lodo se recircula hacia el reactor aerobio 

para mantener una concentración elevada y constante de biomasa en los reactores 

biológicos.  

 
Figura 1.5: Esquema de un sistema de lodos activados (Modificación de Tilley y col, 2014) 

   

  Gran parte de las plantas de tratamiento de agua residual municipal alrededor del 

mundo utilizan el proceso de lodos activados (Nancharaiah y col, 2018). Sin embargo, 
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estos sistemas convencionales presentan ciertas desventajas entre las que se destacan: 

presencia de bajas concentraciones de biomasa en el tanque de aireación, requerimiento 

de aireación y tanques de aireación y sedimentación separados, elevada área del tanque 

aireado y altos requerimientos de energía para permitir flujos adecuados de aireación y 

recirculación. Asimismo, la escasa capacidad de sedimentación de los lodos activados, 

debido en muchos casos a problemas de “bulking”, puede conducir a un deterioro de la 

calidad del efluente debido a la pérdida excesiva de lodo y a una edad de lodos no 

controlada, lo cual conlleva a la pérdida de la eficiencia en el tratamiento (Nancharaiah y 

col, 2018). Por lo tanto, la eficiencia del tratamiento no solo depende de la selección y la 

capacidad de crecimiento de los microorganismos, sino que en segundo lugar también 

depende de la eficiencia de separación de los microorganismos del efluente tratado 

(McSwain, 2008) 

 

1.4.2 Reactor discontinuo secuencial (SBR)  

  Una alternativa al proceso tradicional de lodo activado son los reactores de 

operación discontinua secuencial (SBR, sequencing batch reactor) que siguen ciclos 

ordenados de 5 fases que hacen referencia a: a) llenado, b) aireación y reacción, c) 

sedimentación de la biomasa, d) descarga del efluente o decantación y e) reposo (Figura 

1.6) (Maszenan y col, 2011). 
  La separación del lodo del agua tratada se logra en el mismo reactor por medio del 

proceso de sedimentación, lo cual implica una ventaja, ya que no se requiere de un tanque 

de sedimentación separado. Los reactores con modo de operación discontinuo y mezcla 

completa desarrollan flóculos de lodos activados (Maszenan y col, 2011). 

 

 
Figura 1.6: Esquema de las distintas etapas de un SBR 
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1.4.3 Remoción Biológica de Nitrógeno: Procesos convencionales 

  Este proceso se basa en nitrificación autótrofa aerobia y desnitrificación heterótrofa 

en condiciones anóxicas. La nitrificación es la oxidación biológica de amonio con oxígeno 

para dar nitrito, seguida por la oxidación de esos nitritos a nitratos. La desnitrificación es un 

proceso metabólico que usa el nitrato como aceptor terminal de electrones en condiciones 

anaerobias principalmente, conduciendo finalmente a nitrógeno molecular (gas, N2). 

  Recordemos que las bacterias autótrofas crecen sintetizando sus materiales a partir 

de sustancias inorgánicas sencillas (H2O, CO2, N2, NO3
-, NH3, SO4

=, fosfatos, etc.) mientras 

que en las heterótrofas su fuente de carbono es orgánica.  

  El proceso de nitrificación es generalmente realizado por bacterias 

quimiolitoautótrofas que emplean el carbono inorgánico como fuente de carbono para la 

síntesis celular y el nitrógeno inorgánico para obtener energía. Los microorganismos 

involucrados en este proceso se dividen en dos grupos bien diferenciados: las bacterias 

oxidantes de amonio (BOA) que se encargan de la conversión del nitrógeno amoniacal a 

nitrito (NO2
-), formando hidroxilamina como producto intermediario, y las bacterias 

oxidantes de nitrito (BON) que se encargan de la transformación del nitrito a nitrato (NO3
-) 

(Metcalf y Eddy, 1995). Como se ha mencionado en el proceso de desnitrificación, el nitrato 

es reducido a nitrógeno gaseoso (N2). En la Figura 1.7 se presenta un esquema de las 

transformaciones del nitrógeno en las aguas residuales a partir de los procesos de 

nitrificación y desnitrificación vía nitrato. Además, en el esquema se encuentran 

representados los procesos de hidrólisis del nitrógeno orgánico, los procesos de 

asimilación y crecimiento a partir de nitrógeno inorgánico en forma amoniacal y lisis 

bacteriana.  
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Figura 1.7: Transformaciones del nitrógeno mediante los procesos de nitrificación y desnitrificación 

vía nitrato (Metcalf y Eddy, 1995). 

  

  Las reacciones relevantes del proceso de nitrificación son las siguientes (Metcalf y 

Eddy, 1995): 

 

  NH4
+ + 1.5 O2 ⟶⟶ NO2

- + 2H+ + H2O      (1.1) 

  NO2
- + 0.5 O2 ⟶ NO3

-        (1.2) 

 

  Cabe destacar que la ecuación (1.1) es la etapa característica de las BOA mientras 

que la ecuación (1.2) representa la reacción producida por las BON.  

  Asimismo, la reacción que forma parte del proceso de desnitrificación se destaca a 

continuación (Third, 2003): 

 

  5 CH3COOH + 8 NO3
- ⟶ 6 H2O + 10 CO2 + 4 N2 + 8 OH-   (1.3) 

  

  Existen diferentes esquemas de procesos para la eliminación biológica de nitrógeno 

(a partir de la nitrificación y desnitrificación) diseñados y operados generalmente mediante 

cultivos mixtos de bacterias autótrofas y heterótrofas, donde las etapas anóxica y aerobia 

se combinan de diversas formas y bajo diversas condiciones de operación, dando lugar a 

sistemas denominados sistemas de pre-desnitrificación y post-desnitrificación (Kim y col, 

2019).   
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  Con el objetivo de mejorar el proceso estándar de lodo activado en las plantas de 

tratamiento de aguas residuales, Ludzack y Ettinger (1961) y Wuhrmann (1964) fueron los 

primeros que desarrollaron sistemas de tratamiento biológico con el fin de eliminar 

nitrógeno de las aguas residuales incorporando nuevas etapas (nitrificación-

desnitrificación) al proceso tradicional (Applegate y col, 1990).  

  La configuración Wuhrmann (aeróbico-anóxico) requiere que el tanque de 

desnitrificación sea colocado luego del tanque de aireación (Figura 1.8). Este tipo de 

configuración corresponde a un proceso de tipo post-desnitrificación. Para que se pueda 

realizar el proceso de desnitrificación se requiere de la adición de una fuente de carbono 

orgánico externa en el reactor anóxico. Esta configuración no cuenta con recirculación 

interna debido a que los nitratos pasan directamente desde el reactor aerobio hacia el 

reactor anóxico, en donde se lleva a cabo la desnitrificación. Parte del lodo procedente del 

decantador secundario se purga del sistema y el resto del lodo se recircula hacia el reactor 

aerobio.   

 
Figura 1.8: Esquema de la configuración de Wuhrmann 

  

  La configuración Ludzack-Ettinger hace referencia a un proceso biológico de dos 

etapas desnitrificación-nitrificación, con una zona anóxica seguida de una aeróbica (pre-

desnitrificación). La zona anóxica se coloca antes que la aeróbica, esto permite que la 

zona de desnitrificación posea una fuente de materia orgánica. Esta fuente es necesaria 

para llevar a cabo el proceso de desnitrificación, tarea realizada por las bacterias 

desnitrificantes que utilizan el oxígeno contenido en el nitrato para metabolizar la materia 

orgánica presente en el agua residual. Por otro lado, en la segunda etapa, se produce la 
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reducción final de la materia orgánica mediante un proceso de biodegradación en 

condiciones aerobias (Ontiveros y col, 2010). 

  Posteriormente, a principio de los años sesenta, Barnard planteó un tratamiento de 

pre-desnitrificación denominado proceso de Ludzack Ettinger Modificado donde el proceso 

es similar al anterior con la adición de un reciclo interno (Bedoya y col, 2012).  
  La configuración Ludzack-Ettinger modificada (anóxico-aeróbico) es un esquema 

sencillo de tipo pre-desnitrificación que dispone de dos reactores en serie. En el primer 

reactor se realiza la desnitrificación empleando la fuente de carbono orgánico presente en 

el agua residual afluente al proceso de lodos activados. La nitrificación ocurre en la zona 

aeróbica, la cual constituye la segunda etapa de este sistema modificado. Es operada 

como una simple etapa de nitrificación. El reactor anóxico recibe una corriente de 

recirculación interna procedente del reactor aerobio para llevar a cabo el proceso de 

desnitrificación. Gracias al reciclo interno, parte de la corriente nitrificada retorna a la zona 

anaeróbica donde, una vez consumido el oxígeno remanente, tiene lugar la desnitrificación. 

De esta manera, se obtienen altos niveles de desnitrificación debido a la retroalimentación 

del sistema. Una parte del lodo procedente del decantador secundario se recircula al 

reactor anóxico y la otra parte de este lodo se purga del sistema para ajustar el TRC. El 

licor de mezcla pasa del reactor anóxico al reactor aerobio con el objetivo de degradar 

simultáneamente la materia orgánica y oxidar el nitrógeno amoniacal a nitrato (Bedoya y 

col, 2012) (Figura 1.9). 

 

 
Figura 1.9: Esquema de la configuración Ludzack-Ettinger modificada 

   

  Cabe destacar que este sistema condujo al fracaso de comercialización debido a la 

liberación de NH3-N en el proceso y al aumento de la turbidez en el efluente clarificado 

(Bedoya y col, 2012). Otra desventaja del sistema de pre-desnitrificación se relaciona con 

las condiciones microaerofílicas generadas a partir de la transferencia de oxígeno 
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mediante la mezcla en el reactor anóxico, lo cual puede ejercer un efecto inhibitorio sobre 

la tasa de desnitrificación, que finalmente desencadena en la producción de óxidos de 

nitrógeno por desnitrificación incompleta (Plósz y col, 2003). 

  Este proceso presenta las siguientes desventajas: a) los altos costos implicados en 

la recirculación, b) la producción de óxidos de nitrógeno como producto final en lugar de N2 

debido a condiciones microaerófilas generadas por la recirculación (Robertson y col, 1995), 

c) la limitación de fuente de carbono en el tanque anóxico, causada por la dilución ejercida 

por la recirculación de nitratos, resultando una acumulación de productos intermedios como 

nitritos y óxidos de nitrógeno (Winkler y col, 2011). 

  Existe un tipo de configuración denominado Bardenpho, que representa una 

variación del esquema Ludzack-Ettinger modificado, el cual presenta cuatro etapas en 

donde se alternan zonas anóxicas y aerobias (Figura 1.10). En este proceso existe una 

corriente de recirculación interna desde el primer reactor aerobio (situado en la segunda 

posición) hacia el reactor anóxico inicial. En el tercer reactor, también anóxico, se reducen 

los nitratos producidos en el segundo reactor (aerobio), completando el proceso de 

desnitrificación. En esta etapa se utiliza como fuente de carbono la materia orgánica 

resultante del proceso endógeno de los microorganismos (post-desnitrificación). El último 

de los reactores es aerobio, y permite la desorción del nitrógeno gaseoso producido 

anteriormente, para facilitar la sedimentación de los fangos en el decantador secundario. 

Por último, se destaca que hay una corriente de recirculación de lodos hacia el reactor 

anóxico situado en la primera posición y una corriente de purga de lodos para ajustar el 

TRC (Bedoya y col, 2012). El principal problema asociado con dicha configuración es la 

necesidad de una fuente adicional de carbono para el proceso de desnitrificación, el cual 

agrega costos de operación al proceso. 

 

 
Figura 1.10: Esquema de la configuración Bardenpho 
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  La aplicación de estos sistemas convencionales de remoción biológica de nitrógeno 

puede resultar difícil para el caso de aguas residuales industriales (Ramos y col, 2007), 

debido a la presencia de compuestos tóxicos. Estudios han demostrado que la presencia 

de compuestos tóxicos en estos sistemas puede afectar significativamente el rendimiento 

del reactor (Hazen y Sawyer, 2011).  

  Las bacterias nitrificantes son sensibles a la acción de diferentes sustancias 

inhibidoras que pueden actuar interfiriendo en el metabolismo general de la célula o 

reduciendo la velocidad de formación de los intermediarios. El efecto tóxico que causan 

dichas sustancias puede ser parcial o total. Cuando es parcial los microorganismos 

nitrificantes continúan creciendo y oxidando amonio, pero a menor velocidad; sin embargo, 

cuando es total puede provocar la muerte de los microorganismos y detener la actividad 

hasta que cese la inhibición (Henze y col, 1996). Entre los compuestos orgánicos que 

poseen un efecto inhibitorio sobre el proceso de nitrificación se encuentran: compuestos 

alifáticos como cloroformo y dicloroeteno, compuestos aromáticos como clorobenceno, 

nitrobenceno, fenol y anilina, sulfuros, cianuros, entre otros.  

 
1.5 SISTEMAS GRANULARES AERÓBICOS 

 Para resolver las limitaciones e inconvenientes del sistema de lodos activados 

(secciones 1.4.1 y 1.4.3), en particular para el tratamiento de efluentes industriales tóxicos, 

se ha desarrollado una nueva tecnología basada en el crecimiento de biomasa compacta y 

densa en forma de gránulos. Los sistemas granulares aeróbicos pueden superar muchas 

de las limitaciones de los sistemas de tratamiento de lodos convencionales y de esta forma 

ofrecer opciones de tratamiento de aguas residuales más eficientes (Nancharaiah, y col, 

2018). Esta tecnología nace a través de trabajos realizados por Beun y col, (1997) 

mediante la observación de la formación de lodo granular aeróbico en una columna de 

burbujas a escala de laboratorio, inoculada con lodo activado, y operada en modo 

discontinuo secuencial (SBR) y con un tiempo de sedimentación corto. Desde entonces, la 

tecnología de lodo granulado (granulación) ha atraído una mayor atención entre los 

científicos e ingenieros dado su gran potencial para mejorar la eficiencia de las plantas de 

tratamiento de aguas residuales municipales e industriales. La tecnología SBR fue utilizada 

en los últimos años por la mayoría de los investigadores para mejorar la eficiencia de los 

sistemas de tratamiento de efluentes debido a que logran un cultivo rápido y confiable de 
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biomasa granulada y presenta además flexibilidad operativa (Nancharaiah y col, 2018; Yu y 

col, 2019; Pat y col, 2011). 
 En reactores con operación discontinua y configuración de columna de burbujas se 

promueve la formación de agregados compactos y densos a partir de lodos activados. La 

operación secuencial de un SBR con un tiempo de sedimentación corto, típicamente de 2 a 

10 min, permite seleccionar agregados microbianos densos de sedimentación rápida, 

mientras que el lodo con características de sedimentación deficiente se va eliminando en 

cada fase de decantación hasta removerse por completo. Este tipo de operación del 

biorreactor permite la inducción del fenotipo de agregación (el cual será detallado 

posteriormente) y la selección de agregados microbianos de sedimentación rápida 

(Nancharaiah y col, 2018).  El SBR consiste de un tanque de configuración vertical, en 

lugar del tanque de aireación con mayores áreas superficiales, lo cual permite minimizar el 

tamaño de la planta (Nancharaiah y col, 2018).   

 Además de poseer un sistema de diseño más simple, los sistemas de lodo aeróbico 

granular permiten la retención de elevadas concentraciones de biomasa en el biorreactor 

(Nancharaiah y col, 2018). Las principales características de este sistema que favorecen 

un tratamiento eficiente son las siguientes (Nancharaiah y col, 2018): 

• Gránulos de gran tamaño (milímetro) y elevada densidad. 

• Mantenimiento de diferentes microambientes redox, es decir, regiones 

aeróbicas, anóxicas y anaeróbicas en los gránulos.  

• Elevada retención de biomasa.  

• Estricto control sobre las reacciones metabólicas mediante la 

regulación del oxígeno disuelto (OD). 

• Cooperación metabólica entre microorganismos autotróficos y 

heterotróficos. 

 En la Tabla 1.2 se presentan las ventajas de la biomasa granular aeróbica 

con respecto al lodo activado (Nancharaiah y col, 2018) 
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Tabla 1.2: Diferencias entre lodo activado y lodo granular aeróbico 
PARÁMETROS LODO ACTIVADO LODO GRANULAR 

AERÓBICO 
OBSERVACIONES 

FORMA Y TAMAÑO MEDIO Tamaño irregular              
∼ < 0.2 mm 

Partículas 
individuales de gran 
tamaño milimétrico 
con forma esférica 
bien definida; > 0.2 
mm 

El gran tamaño junto con la alta 
densidad permite que los 
gránulos aeróbicos decanten 
rápidamente mediante 
sedimentación cuando se 
apaga la aireación (sin mezcla) 

    

GRAVEDAD ESPECÍFICA 0.997–1.01 1.010–1.017 Los gránulos aeróbicos con 
alta densidad permiten una 
separación sólido-líquido más 
rápida 

    

VELOCIDAD ESPECÍFICA Menores velocidades 
de sedimentación          
∼ < 10 m.h-1 

Elevadas velocidades 
de sedimentación,      
> 10 m.h-1 

Los gránulos aeróbicos 
sedimentan por sí solos, sin 
necesidad de depender de 
agentes o fuerza externa. 

    

ÍNDICE DE 
SEDIMENTABILIDAD 

VOLUMÉTRICA DE LODO 
(ISV) 

ISV5≠ ISV30 ISV5= ISV30 Debido a las capacidades 
superiores de sedimentación, 
se ha recomendado el uso de 
ISV5 en caso de gránulos 
aeróbicos. 

    

ESTRUCTURA EN CAPAS O 
COEXISTENCIA DE 
MICROAMBIENTES 

AEROBIOS, ANÓXICOS Y 
ANAERÓBICOS 

Posibilidades 
mínimas de zonas 
anaerobias. 

Distintas capas o 
microambientes: 
zonas aeróbicas, 
anóxicas              y 
anaeróbicas  
prevalecen en los 
gránulos de tamaño 
milimétrico.  

Microambientes aerobios, 
anóxicos y anaeróbicos 
coexistentes permiten la 
operación de conversiones 
biológicas tanto oxidativas 
como reductoras. 

    

SUSTANCIAS POLIMÉRICAS 
EXTRACELULARES (SPE) 

Bajo contenido de 
SPE 

Alto contenido de 
SPE en gránulos 
aeróbicos  
en comparación con 
el lodo activado 

Las SPE tienen un papel 
destacado en la agregación, 
estabilidad y función de los 
gránulos aeróbicos. 

    

TOLERANCIA A 
COMPUESTOS TÓXICOS 

Baja tolerancia a 
contaminantes 
tóxicos 

Elevada tolerancia a 
contaminantes 
tóxicos 

Debido a los atributos de 
biofilm, los gránulos aeróbicos 
tienen una mayor tolerancia a 
los contaminantes tóxicos. 

    

RENDIMIENTO BAJO 
CONDICIONES DE ESTRÉS Y 

CARGA ORGÁNICA 
FLUCTUANTE 

Mala eliminación bajo 
shock o carga 
fluctuante 

Capaz de eliminar 
contaminantes bajo 
shock o carga 
fluctuante 

La estructura granular de la 
biopelícula ayuda a disminuir la 
toxicidad de los contaminantes 
a pesar que estos se 
encuentren en altas 
concentraciones en el líquido. 

 
 

  



Capítulo 1 

49 

 

En síntesis, este tipo de reactores permite cultivar biomasa granulada a partir de un 

inóculo de lodos activados y un funcionamiento en modo SBR con aireación continua de 

burbujas y tiempos de sedimentación cortos (Nancharaiah y col, 2018). 

 
1.5.1 FORMACIÓN DE LA BIOMASA GRANULAR AERÓBICA: MECANISMOS DE 
GRANULACIÓN  

La granulación aeróbica es un proceso altamente complejo que involucra factores 

biológicos, químicos y físicos (Maszenan y col, 2011). Es el resultado de interacciones 

bióticas y abióticas entre microorganismos y partículas de lodo, resultando en el desarrollo 

de agregados muy compactos de forma esférica (Figura 1.11) donde las células 

microbianas se auto-inmovilizan en una matriz de sustancias poliméricas extracelulares 

(SPE) en ausencia de materiales de soporte. La estrecha asociación entre grupos 

metabólicos junto a la degradación de los contaminantes orgánicos a través de múltiples 

pasos da como resultado las estructuras en capas que se ven asociadas en los gránulos 

aeróbicos (Tay y col, 2002; Li y col, 2008), protegiendo a los microorganismos del impacto 

de la toxicidad aguda directa de los contaminantes presentes en los efluentes. Sin 

embargo, debido a que las bacterias no son propensas a agregarse naturalmente debido a 

las fuerzas electrostáticas de repulsión e interacciones de hidratación que existen entre 

ellas (Lui y Tay, 2004), para lograr la formación de gránulos se requiere la utilización de un 

SBR (Nancharaiah y col, 2018). 

 

 
Figura 1.11: Imagen obtenida mediante microscopía óptica del lodo granular aeróbico                   

(Wilén y col, 2018) 

  

 Si bien se han propuesto varios mecanismos de granulación, hasta el momento no 

se ha logrado un consenso respecto a un único mecanismo (Wilén y col, 2018), aunque se 
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conoce que estos mecanismos no necesariamente actúan solos, sino que probablemente 

estén involucrados simultáneamente en el mecanismo de granulación, influyendo en los 

procesos de manera diferente. Sin embargo, el mecanismo de granulación más aceptado 

es el que se describe a continuación y que ocurre en varios pasos (Liu y Tay 2002; 

Nancharaiah y col, 2018) que incluyen:  

I. Contacto de célula a célula por hidrodinámica, difusión, gravedad y/o fuerzas 

termodinámicas. 

II. Fuerzas de atracción físicas (van der Waals, cargas opuestas, fuerzas 

termodinámicas, hidrofobicidad) y químicas (enlaces de hidrógeno, fusión membrana 

celular, atracción receptora de la célula, deshidratación de la superficie celular) entre las 

células que conducen a la agregación (unión inicial de microorganismos para formar 

agregados).  

III. Maduración de los agregados microbianos formando una matriz de SPE sobre el 

cual las células pueden unirse y multiplicarse. 

IV. Formación de una estructura tridimensional conformada por fuerzas de corte 

hidrodinámicas y los microorganismos involucrados.  

  Dado que los gránulos aeróbicos se cultivan comúnmente a partir de flóculos, los 

primeros dos pasos, como el contacto de célula a célula y la unión inicial de 

microorganismos, no son un requisito previo para iniciar el proceso de granulación, sino 

que son necesarios cuando se intenta la granulación de cultivos bacterianos individuales y 

con crecimiento disperso (Adav y Lee, 2008). Los otros dos procesos mencionados son 

necesarios de forma obligatoria para la formación de gránulos debido a que son procesos 

que ocurren de forma constante, formando parte del crecimiento dinámico de los 

microorganismos, permitiendo la selección de ellos y su posterior unión y 

autoinmovilización (Nancharaiah y col, 2018). 

La fuerza de corte hidrodinámica y el régimen de alimentación basado en 

condiciones alternantes de disponibilidad de carbono orgánico e inanición, son las fuerzas 

de activación importantes en los SBR. La fuerza de corte hidrodinámica influye en los 

aspectos estructurales y funcionales de las biopelículas y en la selección de las cepas 

agregadas en la biopelícula. Por otro lado, el tiempo de sedimentación es un parámetro 

relevante y ejerce una presión de selección sobre los aglomerados microbianos, 

permitiendo retener aquellos consorcios que al disponerse en forma agregada tienen una 

mayor tolerancia a distintos compuestos tóxicos (Nancharaiah y col, 2018) (Figura 1.12).  
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Figura 1.12: Mecanismo de formación de lodo granular aeróbico en reactores discontinuos 

secuenciales (Sarma y col, 2017) 

  

 Finalmente, en algunos casos se ha informado que los hongos filamentosos y los 

protozoos pueden ser importantes para la formación de la estructura granular, ya que 

podrían provocar un aumento de la superficie donde las bacterias podrían unirse (Beun y 

col, 1999; Weber y col, 2007). Sin embargo, cada paso en la formación de gránulos es 

complejo y está influenciado por diferentes mecanismos físicos, químicos y celulares. 

 

1.5.2 Configuraciones del proceso y condiciones operativas que afectan la granulación 

aeróbica 

 El proceso de granulación es afectado por una serie de parámetros operativos que 

influyen en la formación y estabilidad de los gránulos (Liu y Tay, 2004). El diseño y 

operación del reactor pueden controlar algunos de los factores intervinientes en el proceso 

de granulación, como las fuerzas de cizalla hidrodinámicas, el tiempo de sedimentación, la 

relación de intercambio de volumen (volumen del efluente extraído en relación al volumen 

de trabajo total del reactor) (Wang y col, 2006) y la carga orgánica. Otros factores, como la 

temperatura y la composición de las aguas residuales, son más difíciles de controlar 

(Figura 1.13) (Wilén y col, 2018). 
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Figura 1.13 Ilustración esquemática de los diversos parámetros del proceso que afectan la 

formación de gránulos, el funcionamiento del reactor y calidad del efluente final. 

 

1.5.2.1 Concentración de oxígeno disuelto 

 Los gránulos aeróbicos se pueden formar en un amplio rango de concentraciones de 

oxígeno disuelto (OD), que abarcan desde un nivel tan bajo como 0.7–1.0 hasta 2–7 mg 

L−1 (Winkler y col, 2018). Sin embargo, las concentraciones de OD inferiores a 2–5 mg L− 1 

conduce a la formación de gránulos inestables (McSwain y col, 2008; Wilén y col, 2018). El 

OD es un parámetro de control eficiente para la eliminación simultánea de carbono 

orgánico, nitrógeno y fósforo debido a las fuertes limitaciones de difusión en los gránulos 

donde las altas concentraciones de OD conducen a una fracción aeróbica mayor y, por lo 

tanto, a una mayor tasa de nitrificación, mientras que las concentraciones más bajas de OD 

aumentan la tasa de desnitrificación. Al controlar el OD durante el ciclo en un SBR se 

puede lograr un efluente de elevada calidad (Pronk y col, 2015). 

 

1.5.2.2 Temperatura  

La formación de gránulos se ha descripto a diferentes temperaturas desde 8°C 

hasta 30°C, encontrándose algunos estudios que informan temperaturas hasta 50°C (Ab 

Halim y col, 2015). Sin embargo, se ha informado que la estabilidad de los agregados no 

es igual en todo el rango mencionado. A baja temperatura (8°C-10°C), los gránulos 

presentarían una forma irregular e inestabilidad con baja eficiencia de eliminación de 

nutrientes (de Kreuk y col, 2005; Wilén y col, 2018). Asimismo, debido a que la actividad 

microbiana es menor a bajas temperaturas, el OD podría penetrar en la zona interna 
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anóxica, dificultando los procesos de desnitrificación (de Kreuk y col, 2005). A pesar de 

esto, algunos reactores inoculados con biomasa granular han funcionado con una elevada 

eficiencia de eliminación de carbono orgánico, nitrógeno y fósforo a temperaturas que 

rondan los 10–12°C (Jiang y col, 2016; Gonzalez-Martinez y col, 2017). A temperaturas 

más altas (20-50°C), se ha observado una completa remoción de nitrógeno y fósforo (Ab 

Halim y col, 2015).  

 

1.5.2.3 Fuerzas hidrodinámicas, carga orgánica y régimen de alimentación  

 La fuerza hidrodinámica de cizalla o de corte, el régimen de alimentación basado en 

un período “feast” (alimentación, es decir disponibilidad de la fuente de carbono) y “famine” 

(inanición), el tiempo de sedimentación y la relación de intercambio volumétrico son 

factores de gran importancia en la operación de los SBR ya que influyen en la formación y 

características de los gránulos microbianos aeróbicos.  

 En los SBRs utilizados para la formación de biomasa granular aeróbica, la fuerza de 

corte se cuantifica dividiendo la velocidad de aireación sobre el área de la sección 

transversal del biorreactor. La misma se representa como la velocidad superficial de aire 

ascendente (caudal (cm3/s) / sección transversal (cm2) = velocidad (cm.s-1)).  

Inicialmente, a partir de estudios a escala de laboratorio, se ha demostrado que las 

velocidades superficiales de aire iguales o superiores a 1.2 cm.s-1 son esenciales para la 

formación de gránulos aeróbicos (Beun y col, 1999; Tay y col, 2001). Estos autores han 

señalado además que la velocidad superficial de aire favorece la producción de SPE, la 

hidrofobicidad de la superficie celular y la gravedad específica de la biomasa granular 

aeróbica. Estudios posteriores han demostrado que también es posible formar biomasa 

granular aeróbica utilizando una velocidad superficial de 0.8 cm.s-1, pero con la 

particularidad que los gránulos obtenidos presentan una estructura microbiana carente de 

firmeza, provocando gránulos inestables (Lochmatter y Holliger, 2014). También se ha 

informado la formación de gránulos aeróbicos a una velocidad superficial de 0.42 cm.s-1 

(Henriet y col, 2016) sugiriendo que el efecto de la velocidad del aire de flujo ascendente 

se relaciona además con otros parámetros importantes, como la carga del sustrato, para 

lograr un proceso de granulación adecuado. Mas recientemente se ha demostrado que la 

formación de gránulos aeróbicos es también posible a una baja velocidad de aire de flujo 

ascendente (0.41 cm.s-1) cuando se tratan aguas residuales con baja carga orgánica (300 
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mg DQO.L−1), pero no es posible utilizar esta velocidad cuando la carga orgánica es mayor 

(600 o 1200 mg DQO.L−1) (Devlin y col, 2017 y Nancharaiah y col, 2018).  

 Esto implica que, si bien los primeros estudios han demostrado que es esencial 

utilizar elevadas velocidades del aire de flujo ascendente para formar gránulos aeróbicos 

estables, posteriormente se demostró que la formación de los aglomerados es posible 

incluso a bajas velocidades de flujo ascendente de aire, además debe tenerse en cuenta la 

presencia de otros parámetros que afectan el proceso de granulación (Nancharaiah y col, 

2018). En general, la fuerza de corte hidrodinámico causado por la aireación en forma de 

burbujas induce la producción de SPE, la hidrofobicidad de la superficie celular y 

desencadena interacciones célula-célula que contribuyen al inicio de la formación de 

gránulos. La fuerza de cizalla también actúa como una fuerza de compactación en la 

superficie de los agregados microbianos permitiendo dar forma a los gránulos al separar 

los microorganismos “sueltos” de la superficie externa (Nancharaiah y col, 2018).  

 Además de la fuerza de cizalla es necesario considerar otros factores. Entre estos 

se destaca la aplicación de un régimen de alimentación dinámica aeróbica, que consiste en 

dos fases, una fase de degradación o fase “feast”, donde el sustrato es consumido 

completamente y una fase de inanición o fase “famine”, donde el sustrato externo ya no 

está disponible y si lo está, es en muy pequeñas cantidades. Este régimen “feast/famine” 

es necesario para maximizar la eliminación de carbono y favorecer la síntesis de SPE 

(Nancharaiah y col, 2018).  
A partir de distintos estudios se ha demostrado que un régimen de alimentación 

“feast/famine” permite un aumento de la hidrofobicidad de la superficie celular bacteriana, 

acelerando la agregación microbiana y creando los gradientes de sustrato y oxígeno 

apropiados en el gránulo (Liu y Tay, 2002; Gao y col, 2011b). La alternancia de 

disponibilidad de carbono e inanición favorece el almacenamiento de sustancias de reserva 

(Adav y Lee 2008a; Liu y col, 2004; Wilén y col, 2018), provocando una disminución en la 

tasa de crecimiento bacteriano y permitiendo el desarrollo de los microorganismos de 

crecimiento lento dentro de los gránulos lo que permite obtener gránulos más compactos 

(de Kreuk y col, 2007b; Pronk y col, 2015). Es importante destacar que en el período 

“famine”, el crecimiento bacteriano surge a partir de las reservas intracelulares como lo es 

el glucógeno y PHA formadas durante el período “feast”. De esta forma, se requiere de un 

período “famine” suficiente y prolongado, después de la etapa alimentación, para 
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garantizar la estabilidad de los gránulos y evitar el crecimiento de bacterias filamentosas 

(Franca y col, 2018).  

 

1.5.2.4 Tiempo de sedimentación y relación de intercambio volumétrico   

 Otro de los factores importantes es el tiempo de sedimentación, debido a que los 

períodos de sedimentación cortos seleccionan únicamente agregados de sedimentación 

rápida mientras que los flóculos de sedimentación lenta son lavados (retirados con el 

efluente) (Nancharaiah y col, 2018). Los tiempos de sedimentación óptimos para el 

desarrollo de gránulos aeróbicos se encuentran entre 2 y 10 min (Adav y col, 2008).  
 Por último, otros de los parámetros relevantes que se debe tener en cuenta es la 

relación de intercambio volumétrico. Al respecto se ha demostrado que la formación de 

gránulos aeróbicos es más rápida en reactores con una mayor relación de intercambio de 

volumen al incrementarse de 20 a 80% (Wang y col, 2006).  
 De esta forma se puede observar que el tiempo de sedimentación, la relación de 

intercambio volumétrico y el tiempo de descarga son criterios importantes para seleccionar 

agregados de sedimentación rápida. Liu y col, (2005) mostraron que estos tres parámetros 

se pueden unificar matemáticamente en una sola presión de selección unificada llamada 

velocidad mínima de sedimentación (Vs mínima, m.h-1). La formación de gránulos 

aeróbicos tiene lugar en el SBR cuando la Vs se encuentra por encima de 1 m.h−1, sin 

embargo, la biomasa granular se convierte en el lodo dominante solo cuando se aplican 

valores mínimos de Vs superiores a 4 m h− 1 (Nancharaiah y col, 2018).  

 

1.5.2.5 Presencia de metales 

La alimentación de un SBR con metales (Ca2+, Mg2+ y hierro cerovalente) en las 

aguas residuales sintéticas disminuye el tiempo necesario para la formación de gránulos 

aeróbicos (Sarma y col, 2017). Los metales pueden promover la granulación aeróbica a 

partir de diferentes mecanismos: 

I. Facilitando la unión (auto y co-agregación) entre microorganismos al disminuir o 

neutralizar las cargas negativas en la superficie de la célula microbiana. 

II. Promoviendo la producción de SPE. 

III. Actuando como un núcleo para la unión bacteriana con el fin de formar agregados. 

IV. Permitiendo la formación de estructuras microbianas más compactas y densas. 
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 En síntesis, los cationes metálicos ayudan en la agregación microbiana y la 

formación de gránulos, incrementando la estabilidad de estos agregados a partir de una 

mayor producción de SPE e interacciones de estas sustancias con el metal (Ye y col, 

2017). 

 

1.5.2.6 Configuración del SBR granular 

 Los gránulos aeróbicos son típicamente formados en reactores tipo columna con 

flujo ascendente y alta relación altura-diámetro (A/D). Se han recomendado relaciones A/D 

entre 5 y 20 (Luo y col, 2014, De Sanctis y col, 2013). En los reactores de columna de 

burbujeo (Figura 1.14) se puede crear un flujo circular relativamente homogéneo y un 

vórtice localizado a lo largo del eje principal del reactor; bajo estas condiciones, los 

agregados microbianos están sometidos constantemente a un desgaste hidráulico. El flujo 

circular aparentemente forzaría a los agregados microbianos a adoptar una forma granular 

regular donde tengan en la superficie una mínima energía libre (Liu y Tay, 2004). En 

reactores de columna con flujo ascendente y alta relación A/D se puede asegurar una 

trayectoria de flujo circular más larga haciendo más efectivos los fenómenos de roce (Liu y 

Tay, 2004) y por lo tanto favoreciendo la agregación microbiana. A diferencia de estos 

sistemas, en los reactores de mezcla completa, los agregados se mueven en todas 

direcciones por lo que están sometidos a colisiones al azar, debido a las diferentes 

trayectorias de flujo de aire y variaciones en la fuerza de corte, produciendo como 

consecuencia la formación de flóculos irregulares (Liu y Tay, 2002). 

 
Figura 1.14: Esquema de un reactor discontinuo secuencial de columna con flujo ascendente 

(Wagner y col, 2002) 
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1.5.2.7 Tiempo de retención hidráulica (TRH) y duración de ciclo 

 El tiempo de retención hidráulica (TRH) es el tiempo promedio que un volumen 

elemental de agua residual permanece en un tanque (reactor), desde la entrada hasta la 

salida. El TRH en el reactor define el tiempo promedio durante el cual el sustrato orgánico 

oxidable está sometido a tratamiento (Orozco, 2005). 

 Como se explicó anteriormente, durante la granulación, la biomasa dispersa es 

lavada, mientras que los gránulos pesados son retenidos en el reactor. La duración de un 

ciclo en un SBR representa la frecuencia de descarga de sólidos en el efluente de salida, 

mejor conocida como frecuencia de lavado, la cual está relacionada con el TRH. Estudios 

han demostrado que se debe seleccionar criteriosamente un TRH adecuado para optimizar 

el rendimiento del reactor (Fang y Yu, 2001). El TRH ejerce una profunda influencia en las 

condiciones hidráulicas y el tiempo de contacto entre los diferentes sustratos y compuestos 

dentro del reactor (Rosman y col, 2014).  

 Se ha determinado que los rangos óptimos del TRH para sistemas granulares deben 

ser lo suficientemente cortos como para suprimir el crecimiento de lodos suspendidos y 

favorecer el crecimiento del lodo granular, y lo suficientemente largos como para evitar la 

pérdida extrema de lodo como resultado del lavado hidráulico en el reactor. Pan y col, 

(2004) cultivaron gránulos aeróbicos a cuatro TRH diferentes (2, 6, 12 y 24 h) e informaron 

que el rango óptimo de presión de selección hidráulica para la formación y retención de 

gránulos aeróbicos en el reactor estuvo entre 2 y 12 hs, obteniéndose mejores resultados 

(mayor hidrofobicidad celular) a las 6 horas. Este rango es consistente con los hallazgos 

para otros sistemas biológicos de tratamiento de aguas residuales (Hulshoff Pol 1989; 

Tijhuis y col, 1994; O'Flaherty y col, 1997).La TRH regula la presión de selección hidráulica 

para elegir preferentemente células microbianas que sean más hidrófobas y que tengan 

una mejor producción de polisacáridos. Dichas estrategias de supervivencia microbiana 

permiten que las células se agreguen en gránulos y evitan el lavado hidráulico (Tay y col, 

2004).  

 

1.5.2.8 Tiempo de residencia celular (TRC) 

 El tiempo de residencia celular (TRC) es un parámetro importante que indica la edad 

del lodo, se puede expresar como el cociente entre la biomasa total en el reactor y la 

biomasa que sale del reactor por unidad de tiempo (Winkler y col, 2013). Sintéticamente, 
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se define como el tiempo promedio que las partículas de biomasa permanecen en el 

reactor antes de ser desechadas (Orozco, 2005). 

 El TRC se utiliza tradicionalmente en el diseño y operación de sistemas de remoción 

biológica de nutrientes (RBN) (Ekama, 2010). Este parámetro operacional (TRC) tiene gran 

influencia sobre el desarrollo de unas u otras poblaciones de microorganismos, de forma 

que debe ser adecuado para asegurar el crecimiento de los distintos tipos de organismos 

que constituyen la biomasa granular. Se ha informado que, para formar gránulos aeróbicos 

estables, el TRC se encuentra entre 4-20 días (Zhu y col, 2013). 

 

1.5.3 Rol de las SPE en la formación y estabilidad de los gránulos aeróbicos  

 Las SPE son un componente importante para la formación de gránulos aeróbicos 

debido a que juegan un papel relevante en la agregación de microorganismos y la 

estabilidad estructural. Tanto la microscopía in situ como el análisis químico ex situ 

revelaron que las concentraciones y la distribución de los componentes de SPE, como 

proteínas y polisacáridos, son diferentes entre los lodos activados y los gránulos aeróbicos 

(McSwain y col, 2005; Seviour y col, 2010). McSwain y col, (2005) observaron que el 

contenido proteico es 50% veces mayor en las SPE de los gránulos aeróbicos. Asimismo, 

se ha observado a partir de estudios llevados a cabo mediante el uso de fluoróforos 

específicos y microscopía confocal de escaneo láser que las células microbianas y los 

polisacáridos se distribuyen principalmente en la zona exterior de los gránulos, mientras 

que el centro, que carece de células, está compuesto principalmente de proteínas (Figura 

1.15). Estas características, sumado a la identificación de que β-polisacáridos no solubles 

ubicados en el borde exterior de los gránulos aeróbicos proporcionarían una fuerza 

cohesiva (Hu y col, 2005), permitieron conjeturar que la presencia de un núcleo proteico en 

el centro juegue un papel relevante en la formación y estabilidad de los gránulos (McSwain 

y col, 2005).  

 También es conocido que las SPE extraídas de los gránulos presentan un poder de 

adhesión mayor que las extraídas de los lodos activados (Seviour y col, 2010) y que los 

gránulos aeróbicos a diferencia de los lodos activados pueden presentar polisacáridos y 

proteínas con carga negativa (Seviour y col, 2012). De esta forma, se evidencia que las 

condiciones de operación del biorreactor no solo promueven la producción de SPE, sino 

que también inducen cambios de composición de estas sustancias que a su vez facilitan la 

agregación microbiana, permitiendo la granulación.  
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Figura 1.15: Representación gráfica de la distribución de (a) microorganismos, (b) carbohidratos y 

proteínas de la matriz SPE de un gránulo aeróbico (McSwain y col, 2005; Nancharaiah, y col, 2018) 

 

1.5.4 Estabilidad, composición y estratificación microbiana de los gránulos 

 Dentro del gránulo, los microorganismos compiten por sustratos, pero también por 

espacio para crecer. La difusión de sustratos y oxígeno disuelto crea diferentes zonas 

dentro del gránulo: zonas aeróbicas en la superficie externa donde crecen 

microorganismos heterótrofos y filamentos de rápido crecimiento y zonas anóxicas y 

anaeróbicas que se encuentran hacia el centro del gránulo. Los canales (dentro del 

gránulo), que pueden contribuir a una mejor difusión, pueden obstruirse debido a partículas 

y coloides en las aguas residuales como así también a la producción de SPE (Zheng y Yu 

2007). Las condiciones de inanición sumado a las condiciones anaeróbicas dentro del 

gránulo, específicamente en el centro, conducen a la necesidad de las células de respirar 

de forma endógena y también dan lugar a procesos de lisis celular, provocando cavidades 

huecas y finalmente la desintegración de los gránulos (Franca y col, 2018). 

 Los microorganismos crecen tanto en la superficie como dentro del gránulo y esto 

conducirá a diferencias en tamaño y estructura. Las bacterias no se distribuyen por igual 

dentro de los gránulos, ya que algunas son más abundantes en las capas externas del 

gránulo y otras en el interior (de Kreuk y van Loosdrecht, 2005). La selección microbiana 

actúa mediante los siguientes parámetros operativos: tipo de sustrato, la carga orgánica, la 

relación A/M, la relación DQO/N, el tiempo de retención de sólidos, el tiempo de 

sedimentación y las condiciones redox. Se ha estudiado la estructura de la comunidad 
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microbiana en diferentes sistemas granulares y se ha encontrado que la composición 

difiere cuando se suministran diferentes fuentes de carbono (Maszenan y col, 2011; Wilén 

y col, 2018). 

 Se ha afirmado que los gránulos aeróbicos presentan una mayor diversidad 

microbiana a nivel de filo o clase que el lodo floculante, debido a que los gradientes de 

sustrato creados dentro del agregado proporcionan más nichos ecológicos (Guo y col, 

2011; Winkler y col, 2012). El desarrollo en el tamaño de los gránulos depende de las 

interacciones de diferentes parámetros ambientales, las cuales son complejas y difíciles de 

controlar. Los gránulos alcanzan un cierto tamaño determinado en términos generales por 

el equilibrio entre el crecimiento, el desgaste y la rotura del gránulo, que es una 

consecuencia de las condiciones operativas del proceso, como la fuerza de cizalla o corte 

(Verawaty y col, 2013).  

 En la Figura 1.16 se presenta la estructura granular modelo considerando a los 

gránulos como una esfera multicapa con gradientes decrecientes de oxígeno y sustrato 

desde el exterior hasta el centro del gránulo. De acuerdo con este modelo y en términos 

generales, las bacterias nitrificantes se ubican en las capas externas penetradas por el 

oxígeno, mientras que las bacterias desnitrificantes y los organismos acumuladores de 

fosfato (PAO) se ubican en las capas internas (Winkler y col, 2012; de Kreuk y col, 2007).  

 

 
Figura 1.16: Esquema de un gránulo aeróbico con los diferentes procesos de conversión para 

materia orgánica, nitrógeno y fósforo, que tienen lugar dentro de las diferentes zonas redox (Wilén 

y col, 2018) 

  

 Otros estudios han demostrado la existencia de una estratificación microbiana en 

sistemas granulares, alimentados con agua residual de baja carga orgánica, presentando 
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remoción de DQO y nitrógeno. En este sistema, las BOA dominaban la capa externa, 

mientras que las BON y las bacterias desnitrificantes se encontraban en las zonas internas 

(Guimarães y col, 2017). También se demostró la existencia de microorganismos 

nitrificantes tanto en la superficie como en el interior del gránulo y en los canales internos 

del mismo, detectados mediante la utilización de técnicas de hibridación fluorescente in situ 

(FISH) y microscopía confocal de escaneo láser (Szabó y col, 2017b).  

 

1.5.5 Aplicaciones del SBR de lodo granular en el tratamiento de efluentes  

 Los reactores con biomasa granular aeróbica ofrecen la posibilidad de eliminar 

carbono orgánico, nitrógeno (N), fósforo (P) y diferentes contaminantes prioritarios como es 

el fenol (Wilén y col, 2018). 

 

1.5.5.1 Nitrificación y Desnitrificación Simultánea (NDS) 

 La eliminación convencional de nitrógeno en SBR operando con lodos activados 

requiere de condiciones aeróbicas y anaeróbicas/anóxicas para la nitrificación de amonio 

como para la desnitrificación de nitrato o nitrito, respectivamente. Por lo tanto, se requiere 

la integración de períodos con distintas concentraciones de OD (altas y bajas) para lograr 

la eliminación completa de este nutriente (Motlagh, y Goel, 2014).  
 En los gránulos es posible la presencia de diferentes condiciones redox en un solo 

gránulo haciendo posible que ocurran procesos de nitrificación y desnitrificación simultánea 

(NDS) bajo las mismas condiciones en el reactor (Nancharaiah y col, 2016; Coma y col, 

2012; Nancharaiah y col, 2018). Para esto es importante controlar la concentración de OD, 

la cual debe ser lo suficientemente alta como para mantener la nitrificación en la capa 

externa y lo suficientemente baja para evitar que el oxígeno penetre en las partes anóxicas 

más profundas del gránulo donde puede tener lugar la desnitrificación. Esto permite la 

coexistencia de regiones aeróbicas y anóxicas (Figura 1.16 y 1.17).  

 Los parámetros que pueden influir en los procesos de NDS incluyen tal como se 

mencionó recientemente la concentración de OD en el licor de mezcla, pero además el 

tamaño del gránulo, la disponibilidad de donantes de electrones y la actividad microbiana 

(Coma y col, 2012). La elevada concentración de OD en el licor de mezcla favorece la 

nitrificación, pero puede limitar la desnitrificación (Nancharaiah y col, 2018).  
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 El nivel estricto de OD es uno de los principales parámetros de control de difusión 

para regular los procesos de desnitrificación-nitrificación simultánea en sistemas granulares 

(Hocaoglu y col, 2011). Algunos estudios han informado que valores por debajo de 4 mg.L-1 

de OD en el agua residual generan zonas anóxicas dentro de los gránulos y, por lo tanto, 

aumentan la NDS (Layer y col, 2020). 

 Para un proceso eficiente de NDS, el material orgánico debe ser consumido y 

almacenado como poli-β-hidroxibutirato (reserva de carbono) para su posterior uso como 

fuente de carbono por los microorganismos desnitrificantes (Beun y col, 2001).  

 

 
Figura 1.17: Vías de eliminación de nitrógeno en un gránulo aeróbico individual                       

(Winkler y col, 2015). 

  

 La relación DQO:N es otro de los parámetros de mayor relevancia para un proceso 

de NDS eficiente, ya que ejerce una presión de selección sobre la comunidad microbiana 

favoreciendo el enriquecimiento de microorganismos heterótrofos o bacterias nitrificantes. 

Se ha demostrado que altos valores de DQO:N, entre 7.5 y 30, permiten la formación de 

gránulos grandes y esponjosos que favorecen el crecimiento de los microorganismos 

heterótrofos, mientras que relaciones DQO:N más bajas (2-5) conducen a la formación de 

gránulos más pequeños y densos con microorganismos nitrificantes que presentan una 

baja velocidad de crecimiento (Kocaturk y Erguder, 2015). Similares resultados fueron 

informados por Liu y col, (2004) estudiando el desarrollo de bacterias nitrificantes bajo 

diferentes relaciones DQO:N (3-20), estos autores informaron que las relaciones más bajas 

dieron lugar a la formación de gránulos más pequeños y más compactos enriquecidos en 

nitrificantes. Wei y col, (2014) trabajando con aguas residuales sintéticas ricas en amonio 

obtuvieron una mayor remoción de nitrógeno con una relación DQO:N de 9. 
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 Por otro lado, estudios realizados en reactores en columna con biomasa granular 

aeróbica indicaron que es posible llevar a cabo procesos de desnitrificación de nitrato de 

forma exitosa, ya sea a partir de dicho compuesto presente en el agua residual o bien 

formado mediante el proceso de nitrificación, utilizando acetato como donante de 

electrones (Suja y col, 2015). 

 

1.5.5.2 Nitrificación heterótrofa y desnitrificación aeróbica (NHDA) 

 Hace pocos años, numerosos estudios han puesto de manifiesto la existencia de 

bacterias con capacidad de nitrificación heterotrófica y desnitrificación aeróbica (BNHDA) 

en el tratamiento de aguas residuales nitrogenadas (Chen y col, 2014; He y col, 2016; 

Dong y col, 2019). Se descubrió que gran mayoría de las BNHDA pueden presentar un 

metabolismo activo a bajas temperaturas (Tan y col, 2020). 

 La mayoría de las BNHDA requieren de una fuente de carbono orgánico oxidable 

para su óptimo crecimiento como donante de electrones para completar el proceso de 

desnitrificación en condiciones aeróbicas. Sin embargo, hasta el momento no hay 

demasiada información que respalde la eliminación de nitrógeno mediante BNHDA a partir 

de diferentes relaciones C/N (Tan y col, 2020). 

 Estos microorganismos, debido a su alta tasa de crecimiento y su capacidad para 

convertir amoníaco en nitrógeno gaseoso aeróbicamente, tienen muchas ventajas para la 

eliminación de nitrógeno: (i) la simplicidad de proceso donde la nitrificación y 

desnitrificación pueden tener lugar en un solo proceso; (ii) menor dificultad de aclimatación; 

y (iii) un menor requerimiento de buffer debido a que la alcalinidad generada durante la 

desnitrificación puede compensar en parte el consumo de alcalinidad en la nitrificación 

(Yao y col, 2013). 

 Además, en la desnitrificación, los polímeros sintéticos biodegradables, como el 

ácido poli-3-hidroxibutírico (PHB), son utilizados como fuentes de carbono externas, 

permitiendo una elevada eficiencia de este proceso y una liberación mucho menor de 

carbono orgánico disuelto que fuentes de carbono natural. Sin embargo, cabe destacar que 

su uso es bastante costoso (Hiraishi y Khan 2003). Es por este motivo que es de gran 

importancia la elección correcta de una fuente de carbono que sea tanto económica como 

adecuada para una reducción eficiente de nitrógeno (Rajta y col, 2019). 

 Cabe destacar que si bien este proceso se encuentra basado en BNHDA, ya que la 

mayoría de los microorganismos heterótrofos nitrificantes tienen la capacidad de 
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desnitrificar aeróbicamente (Rajta y col, 2019), otros sólo presentan la capacidad 

nitrificante (Srivastava y col, 2016). Además, otros microorganismos tienen la capacidad de 

desnitrificar aeróbicamente, denominados desnitrificantes aeróbicos, pudiendo intervenir en 

el proceso NHDA (Ye y col, 2017). 

 

1.5.5.3 Tratamiento de efluentes lácteos 

 Con el rápido crecimiento de las industrias, la contaminación de ambientes 

acuáticos por los desechos industriales ha aumentado enormemente (Muthusamy y 

Jayabalan, 2001). La industria láctea es considerada una de las industrias más importantes 

que causa la contaminación de cuerpos de agua.  

 El agua juega un papel clave en el procesamiento de la leche debido a que se utiliza 

en cada paso de las líneas tecnológicas, incluidas la limpieza y el lavado, la desinfección, 

la calefacción y la refrigeración (Sarkar y col, 2006). La mayor parte de las aguas 

residuales de la industria láctea proviene del proceso de fabricación de los diferentes 

productos. Se ha estimado que la cantidad de aguas residuales es aproximadamente 2.5 

veces mayor que el volumen de la leche procesada.  En las plantas lecheras, las grandes 

fluctuaciones en la calidad y cantidad de las aguas residuales son muy problemáticas 

porque cada producto lácteo necesita una línea tecnológica separada (Carvalho y col, 

2013; Karadag y col, 2015). Esto da como resultado el cambio de la composición del 

efluente lácteo con el inicio de un nuevo ciclo en el proceso de fabricación, que afecta el 

funcionamiento de las plantas de tratamiento de aguas residuales en fábrica (Slavov, 

2017). La concentración de contaminantes en los efluentes lácteos varía ampliamente 

según el perfil y la capacidad de la empresa, la tecnología de producción, el equipo 

utilizado, el grado de reutilización de aguas residuales, la pérdida de materias primas, la 

gestión de residuos, etc. (Slavov, 2017).  Los efluentes del procesamiento de productos 

lácteos incluyen principalmente: leche o productos lácteos perdidos en los ciclos 

tecnológicos (leche derramada, leche en mal estado, leche desnatada y trozos de 

cuajada), cultivos iniciadores utilizados en la fabricación, subproductos de las operaciones 

de procesamiento (suero, leche y suero permeado), contaminantes del lavado de camiones 

de leche, tanques, latas, equipos, botellas y pisos, reactivos aplicados en procedimientos 

de limpieza, enfriamiento de leche y subproductos del proceso productivo lácteo, daños en 

equipos o problemas operativos y diversos aditivos introducidos en la fabricación (Slavov, 

2017). La mayoría de estos contaminantes contribuyen en gran medida a la alta DBO y 
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DQO (Muthusamy y Jayabalan, 2001). Tal como se mencionó, los efluentes lácteos 

contienen principalmente desechos orgánicos, por lo que la degradación biológica es la 

opción más prometedora para la eliminación de material orgánico. Los métodos de 

tratamiento de aguas residuales lácteas suelen involucrar procesos biológicos como el 

proceso de lodos activados, el reactor discontinuo secuencial (SBR), los filtros 

percoladores, los filtros anaeróbicos, las lagunas aireadas y el reactor anaeróbico de flujo 

ascendente (UASB) (Demirel y col, 2005).  

 Si bien los procesos anaeróbicos son ampliamente utilizados para el tratamiento de 

aguas residuales lácteas, presentan algunas desventajas (Tchobanoglous y Burton, 2003). 

Las grasas de las aguas residuales de la industria láctea tienen una acción inhibitoria sobre 

los procesos anaeróbicos y pueden producirse problemas operativos como la formación de 

espuma, la flotación de lodos y la pérdida de la eficiencia de eliminación de DQO 

(Cammarota y col, 2001). Asimismo, en la digestión anaerobia están involucrados varios 

grupos microbianos con diferentes tasas de crecimiento, por lo tanto, los procesos 

principales, acidogénesis y metanogénesis, no están comúnmente en equilibrio, 

conduciendo a una menor formación de metano y fallas relevantes en el proceso (Hassan y 

col, 2012). Por ende, el tratamiento anaeróbico de los efluentes lácteos requiere 

comúnmente un postratamiento aeróbico para cumplir con los límites de descarga de los 

efluentes (Alayu y col, 2018).   

 Los sistemas granulares aeróbicos han sido evaluados para el tratamiento de 

diferentes aguas residuales provenientes de industrias textiles (Lotito y col, 2014), lácteas 

(Bumbac y col, 2015), mataderos, ganado, bodegas, molinos de aceite de palma, lixiviados 

de vertederos y cervecerías (Corsino y col, 2017). 

 

1.5.5.4 Tratamiento de efluentes industriales tóxicos: biodegradación de compuestos 

fenólicos 

 Tal como se ha mencionado anteriormente, los sistemas convencionales de 

tratamiento de lodos activados son ineficaces para eliminar compuestos xenobióticos 

tóxicos o recalcitrantes de las aguas residuales derivadas de actividades industriales 

(Nancharaiah y col, 2018). Asimismo, se ha demostrado que los sistemas celulares 

inmovilizados ofrecen un mejor tratamiento al retener altas concentraciones de biomasa 

(cepas degradantes) y exhibir una mayor tolerancia a los xenobióticos tóxicos. El SBR con 

biomasa granular aeróbica es efectivo para la remoción de contaminantes tóxicos como el 
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fenol o mezcla de compuestos fenólicos. Al respecto, se ha logrado eficiente 

biodegradación de compuestos fenólicos en aguas residuales que contenían 

concentraciones de hasta 1000 mg.L-1 de fenol (Adav y col, 2007; Jiang y col, 2004).  

 Wosman y col, (2016) estudiaron dos estrategias de aclimatación distintas 

(únicamente con fenol o combinación entre fenol y acetato) para adaptar el lodo activado a 

una elevada concentración de fenol, proceso sujeto posteriormente al proceso de 

granulación aeróbica.  

 Numerosas industrias descargan efluentes con elevadas concentraciones de 

nitrógeno y fenol, que causan un grave deterioro al medio ambiente si se eliminan sin un 

tratamiento previo (Jia y col, 2014). Entre estas se destacan las aguas residuales de 

gasificación de carbón (Xu y col, 2016), refinerías (Rezakazemi y col, 2018), petroquímicas, 

industrias de producción de aceros (Ghanavati y col, 2008) entre otras importantes.  

 Actualmente, a pesar que hay pocos trabajos de investigación acerca de la remoción 

conjunta de contaminantes como nitrógeno y fenol en efluentes industriales utilizando la 

tecnología de granulación aeróbica en SBR, se destaca la importancia y potencial que 

presenta el uso del SBR para la eliminación simultánea de compuestos fenólicos y 

nitrógeno a través de la oxidación aeróbica de amoníaco y la desnitrificación anóxica con 

fenol como fuente de carbono orgánico (Liu y col, 2017). 

 

1.5.5.5 Recuperación de recursos y gestión del exceso de lodos 

 El exceso de lodo formado durante el tratamiento de las aguas residuales debe ser 

gestionado de manera segura con el fin de implementar prácticas sostenibles de aguas 

residuales (Nancharaiah y col, 2018). Si bien existen diferentes opciones para el manejo 

del exceso de lodo, dos de ellas (uso de lodo granular en exceso como adsorbentes de 

bajo costo y producción y recuperación de productos de base biológica como 

polihidroxibutirato y exopolímeros similares a alginato) son prometedoras para la gestión de 

lodos en plantas de tratamiento de aguas residuales basadas en sistemas granulares 

aeróbicos (Nancharaiah y col, 2018).  

 El PHB es un plástico biodegradable que se puede producir como gránulos 

intracelulares en microorganismos. Para disminuir costos de producción, las aguas 

residuales se han utilizado para desarrollar cultivos granulares aeróbicos mixtos 

productores de PHB (Wang y col, 2014a, b). Los estudios han demostrado que el 

contenido de PHB se puede aumentar hasta un 40% en sistemas granulares aeróbicos 
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alimentados con acetato mediante condiciones limitantes de nitrógeno sin comprometer las 

propiedades de sedimentación (Wang y col, 2014a, b).  

 El alto contenido de SPE de los sistemas granulares aeróbicos está recibiendo 

atención para explorar la utilidad potencial en aplicaciones comerciales (Nancharaiah y col, 

2018). 

 

1.5.6 Beneficios del sistema SBR granular en efluentes industriales  

 Debido a que los SBR son reactores compactos y presentan una elevada eficiencia 

en la remoción conjunta de DQO, DBO y nitrógeno (Wilén y col, 2018), son muy atractivos 

y cada vez más frecuentes para el tratamiento de aguas residuales de diferentes industrias 

y más aún de aquellas industrias que no poseen suficiente espacio para tener tanques de 

tratamientos convencionales (Khursheed y col, 2018). El proceso SBR, como una forma 

mejorada del sistema de tratamiento convencional, presenta las siguientes ventajas: gran 

flexibilidad para el tratamiento de diferentes efluentes, precisión y versatilidad en el 

funcionamiento, una interacción más baja del operador, facilidad para la recolección de 

datos en línea mediante la utilización de sensores, menores costos de capital en aspectos 

constructivos, una alternativa para ambientes aeróbicos y anaeróbicos en el mismo tanque, 

una excelente interacción de oxígeno entre microorganismos y sustratos, una mayor 

eficiencia de eliminación de contaminantes como nitrógeno y fenol y el requerimiento de 

menor aporte de energía (Wang y col, 2015).  

 Estos beneficios aseguran el gran interés en la utilización del proceso SBR para el 

tratamiento de aguas residuales tanto municipales como industriales (Yang y col, 2018). 

 Asimismo, la regulación de las fases anóxicas y aeróbicas durante el proceso SBR 

puede enriquecer la población microbiana y mejorar la eficacia del proceso. Diferentes 

industrias pueden utilizar esta tecnología ya que la duración de las fases, la concentración 

de oxígeno disuelto y las condiciones de mezcla pueden modificarse de acuerdo con los 

requisitos particulares de las plantas de tratamiento y los efluentes a tratar (Chang y col, 

2009; Alagha y col, 2020).  

 La tecnología granular aeróbica presenta varias ventajas en comparación con los 

procesos de lodos activados. Estas incluyen la utilización de un único reactor donde 

suceden todos los procesos biológicos, buena retención de biomasa, capacidad de 

soportar el impacto de cargas tóxicas, y la presencia de zonas aeróbicas y anóxicas dentro 

de los gránulos que puede permitir simultáneamente la ocurrencia de diferentes procesos 
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biológicos (Gautam y col, 2019). Esta tecnología ofrece una gran versatilidad en términos 

del control e implementación de diferentes fases de los procesos de nitrificación y 

desnitrificación biológica. Varios estudios han informado y demostrado la efectividad de la 

tecnología del SBR y su aplicación como alternativa al sistema convencional de tratamiento 

de aguas residuales municipales e industriales, especialmente para el uso de caudales 

menores (Gautam y col, 2019). 

 
1.6 SECUENCIACIÓN MASIVA  

 En los últimos años se han desarrollado técnicas moleculares para la investigación 

de la comunidad microbiana en sistemas de aguas residuales, lo que ha permitido la 

identificación de actores clave en procesos como la nitrificación y desnitrificación. Un 

avance muy relevante ha sido el uso de la secuenciación masiva de alto rendimiento (en 

inglés NGS, Next-generation sequencing), utilizando secuenciadores HiSeq, NextSeq, 

NovaSeq y MiniSeq que ha suplantado al tradicional método de secuenciación Sanger 

(Vanwonterghem y col, 2014).  

Esta nueva tecnología, además de reducir los costos y el tiempo de análisis, 

genera una gran cantidad de información que está cambiando el modo investigar en 

microbiología y demanda, en gran medida, la aplicación de la bioinformática en el 

diagnóstico y el análisis microbiológico (Vanwonterghem y col, 2014). La bioinformática 

aplica las matemáticas, la estadística y la computación al estudio biológico, por tanto, 

requiere de conocimientos básicos en lenguajes de programación (Python y R, entre otros) 

y, preferentemente, también en el uso de sistemas operativos basados en UNIX, como por 

ejemplo Linux y de ciertas terminales (plataformas) bioinformáticas de tal forma que se 

concentre todo el potencial de la computadora en la tarea que se quiera realizar. Cabe 

destacar que la variedad y cantidad de programas informáticos que proporcionan una 

interfaz gráfica son limitados y le restan poder computacional al desarrollarla, por lo que se 

vuelve necesario el uso de programas ejecutados desde la terminal elegida (Hernandez y 

col, 2019).  

 

1.6.1 Secuenciación masiva de la microbiota 

 La secuenciación masiva aplicada a la microbiología se puede llevar a cabo a partir 

de la secuenciación de pequeños fragmentos del ácido desoxirribonucleico (ADN) o 
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amplicones previamente amplificados denominados “targeted sequencing”, o bien 

secuenciando todo el ADN previamente fragmentado de forma aleatoria lo cual es llamado 

“shot-gun sequencing”. La aproximación de “targeted sequencing” permite obtener la 

composición microbiana de cada muestra en los genes ARNr 16S y 18S. Mediante “shot-

gun sequencing" puede obtenerse mayor información como lo es el genoma completo de 

una bacteria, lo cual es una tarea sumamente compleja y en algunos casos imposible 

debido a la corta longitud de las secuencias generadas por algunas plataformas de 

secuenciación, por lo que las lecturas (secuencias) se ensamblan en un “borrador del 

genoma” formado por un número de fragmentos más grandes, mediante un proceso de 

ensamblado de las lecturas secuenciadas (de novo). Así es como el conocimiento del 

genoma facilita la detección de diferencias entre genomas (Hernandez y col, 2019). 

 La mayoría de los métodos de ecología bacteriana se basan en la secuenciación, en 

concreto, del gen que codifica la subunidad menor del ribosoma16S (16S ARNr). El 

tamaño de este gen es de aproximadamente 1540 pares de bases, dependiendo de la 

especie bacteriana, y está formado por 9 regiones hipervariables (V1 a V9) y regiones 

altamente conservadas. Sobre esta base se han definido numerosas combinaciones de 

primers o cebadores (Caporaso y col, 2011; Klindworth y col, 2013) que permiten amplificar 

un fragmento del ADN de forma inespecífica en todas las especies bacterianas, pero a su 

vez permite la identificación inequívoca de cualquier bacteria, debido a que la 

secuenciación de la región interna es característica de cada especie (Hernandez y col, 

2019). En la secuenciación masiva se logra la mezcla de amplicones (al contrario de la 

secuenciación Sanger que requería cromatogramas puros), debido a que esta tecnología 

individualiza la lectura de cada amplicón (Hernandez y col, 2019).  

 Sintéticamente el estudio microbiológico molecular de la microbiota mediante NGS 

consiste en la coamplificación de una región del gen16S ARN. Estos fragmentos 

amplificados, una vez secuenciados, permiten caracterizar la abundancia relativa de las 

poblaciones bacterianas, con la posibilidad de identificar gran cantidad de especies de una 

muestra (Callahan y col, 2017). La asignación de filo, clase, orden, familia, género o 

especie se realiza por comparación con bases de datos como Greengenes entre otras 

(Page y col, 2015), o bien realizando un alineamiento empleando la Basic Local Alignment 

Search Tool (BLAST) de la base de datos del NCBI (Federhen y col, 2012). Mediante este 

estudio además de obtener la caracterización de la composición taxonómica, se puede 

estudiar la abundancia relativa de las poblaciones microbianas de una muestra. La 



Capítulo 1 

70 

 

secuenciación masiva permite el análisis ecológico de la microbiota mediante 

secuenciación de amplicones, pero también permite el análisis mediante la secuenciación 

completa de todos los genomas, es decir, del metagenoma. Esto implica mayor costo y 

requiere un análisis más complejo y detallado (Hernandez y col, 2019).  

 
1.7 OBJETIVO GENERAL 

 El objetivo general del presente trabajo de investigación consistió en desarrollar un 

proceso de tratamiento biológico de efluentes de fácil operación, eficiente y confiable para 

la remoción conjunta de carbono orgánico y nitrógeno, mediante el uso de un SBR con 

biomasa granular operado con una única etapa de reacción aeróbica. Se trabajó con tres 

tipos de efluentes con diferentes niveles de biodegradabilidad y toxicidad: a- un efluente de 

fácil biodegradación, a base de acetato de sodio y amonio, b- un efluente más complejo, 

basado en suero de queso suplementado con amonio, conteniendo carbono orgánico y 

nitrógeno en forma soluble y particulada, c- un efluente tóxico conteniendo básicamente 

fenol y amonio.  

Los objetivos específicos son planteados a continuación:  

1. Estudiar y optimizar los parámetros operativos (TRC, caudal volumétrico y 

superficial de aire, tiempo de sedimentación, pH) del SBR para lograr un adecuado 

proceso de granulación de la biomasa. 

2. Estudiar los procesos de remoción conjunta de carbono orgánico y nitrógeno 

a partir de los diferentes efluentes previamente mencionados (efluente con acetato de 

sodio, con fenol y lácteo).  

3. Estudiar la remoción simultánea de carbono orgánico y nitrógeno en los 

sistemas granulares aeróbicos (SBRs) bajo régimen “feast/famine”, considerando 

diferentes aspectos, entre los que se destacan, estabilidad granular, procesos de remoción 

biológicos, monitoreo del sistema, relación DQO:NTK.  

4. Estudiar la diversidad de la comunidad microbiana mediante secuenciación 

por ILLUMINA (tecnología NGS) y su posterior análisis mediante la utilización de técnicas 

bioinformáticas. 

5. Relacionar la composición microbiana de los SBRs estudiadas, con los 

procesos biológicos de cada condición operativa. Asimismo, en base a KO (grupos 

ortólogos) detectados por estudios bioinformáticos, se propone determinar los géneros más 



Capítulo 1 

71 

 

representativos en cada estudio que podrían participar en las rutas metabólicas de los 

procesos biológicos potenciales.   

 
1.8 CONTENIDOS 

A continuación, se presentan los contenidos de los diferentes Capítulos que fueron 

desarrollados para cumplir con los objetivos propuestos y citados anteriormente. 

• En el capítulo 1 se desarrolló el marco teórico encuadrado como 

introducción, con las temáticas principales llevadas a cabo al largo de este trabajo de 

investigación, fundamentada en una profunda búsqueda bibliográfica hasta el momento.  

• En el capítulo 2 se exponen los materiales y métodos generales utilizados en 

la realización del presente trabajo de Tesis.  

• En el capítulo 3 se exponen los resultados correspondientes al proceso de 

granulación del lodo activado en el SBR, el estudio de su estabilidad y la remoción 

conjunta de acetato de sodio y amonio. 

• En el capítulo 4 se informan los resultados obtenidos en relación al estudio 

de la comunidad microbiana y determinación de vías metabólicas de remoción de 

nitrógeno, mediante análisis bioinformático, del SBR operado con acetato de sodio y 

amonio. 

• En el capítulo 5 se exponen los resultados obtenidos del tratamiento de 

efluentes lácteos y optimización de los procesos de remoción de carbono orgánico y 

nitrógeno en el SBR granular aeróbico utilizado. Asimismo, se presentan los resultados del 

estudio de la diversidad microbiana, se caracterizan los procesos biológicos relevantes y se 

determinan las vías metabólicas de remoción de nitrógeno utilizando herramientas 

bioinformáticas. 

• En el capítulo 6 se informan los resultados hallados del estudio referente a la 

aclimatación del consorcio microbiano, obtenido del SBR alimentado con acetato, al 

efluente con fenol como fuente de carbono y energía. Además, en este capítulo se evaluó 

la remoción conjunta de nitrógeno y fenol en el SBR.   

• En el capítulo 7 se informan las conclusiones generales del trabajo de tesis 

realizado.  
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CAPÍTULO 2: MATERIALES Y MÉTODOS GENERALES 
2.1 GENERALIDADES DE LOS EFLUENTES Y REACTORES  

En el presente trabajo de tesis se utilizaron reactores discontinuos secuenciales 

(SBRs), escala laboratorio, que fueron operados a temperatura ambiente, con el fin de 

evaluar tres tipos de efluentes sintéticos conteniendo cada uno de ellos: compuestos 

carbonáceos y nitrogenados con diferentes propiedades de biodegradabilidad y/o toxicidad.  

La elección de los distintos sistemas estuvo basada en un gran problema de 

preocupación para la humanidad por la gran cantidad de aguas residuales que son vertidas 

indiscriminadamente a los cuerpos de agua sin ningún tipo de tratamiento. La descarga de 

efluentes conteniendo altas concentraciones de nitrógeno es indeseable ya que tiene un 

efecto tóxico sobre peces y otros organismos, causa eutrofización en ríos y lagos e 

incrementa la formación de nitrosaminas, un compuesto carcinogénico. Por un lado, la 

industria láctea genera un gran volumen de aguas residuales, siendo el suero de queso 

uno de los principales componentes de las aguas residuales. Por otro, numerosas 

industrias generan efluentes con altas concentraciones de amonio y compuestos altamente 

tóxicos como el fenol, entre ellas se destacan las petroquímicas, refinerías de petróleo, 

producción de resinas, farmacéuticas, entre otras.  

A partir de esto, por un lado, se llevó a cabo el estudio de un efluente fácilmente 

degradable, utilizando acetato como fuente de carbono y energía (FCE) y amonio como 

fuente de nitrógeno y por otro la adición de un contaminante prioritario (fenol), que también 

pueda ser utilizado como FCE, con el fin de estudiar la remoción conjunta de nitrógeno 

amoniacal y fenol, evaluando la tolerancia de los microorganismos formados en el SBR y 

su capacidad de remoción.  

Además, se estudió la remoción conjunta de carbono y nitrógeno de un efluente a 

base de suero de queso como FCE. El suero de queso es uno de los principales 

subproductos en la elaboración de quesos y muy comúnmente hallado en los efluentes que 

se liberan en esta industria. Este estudio se llevó a cabo con el fin analizar la remoción de 

formas de nitrógeno más complejas (nitrógeno orgánico, particulado, proveniente de 

proteínas lácteas), además de las formas inorgánicas solubles como el amonio, mediante 

la utilización de biomasa granulada.  

El SBR alimentado con el efluente fácilmente biodegradable (acetato de sodio) se 

utilizó como referencia para evaluar comparativamente la capacidad de nitrificación y 

desnitrificación simultánea (NDS) del sistema granular para un efluente tóxico. Asimismo, 
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el efluente a base de suero de queso permitió optimizar los procesos de remoción de los 

contaminantes mediante cambios en las cargas volumétricas de NTK y carbono orgánico y 

el tiempo de residencia celular del sistema estudiado.  

Los ensayos de remoción de acetato se llevaron a cabo en un SBR denominado 

SBRACET, los de fenol en el SRBFENOL, mientras que el tratamiento del efluente modelo de la 

industria láctea, integrado por suero de queso, se realizó en el SBR denominado SBRSQ. 

 
2.2 DESCRIPCIÓN DE LOS EFLUENTES SINTÉTICOS Y REACTORES 

Las investigaciones llevadas a cabo a lo largo de este trabajo requirieron de la 

utilización de dos tipos de SBR con diferentes efluentes industriales, como se explicó 

previamente. A continuación, se mencionan los principales componentes utilizados en cada 

uno de ellos 

• SBRACET: Este reactor fue alimentado con un efluente fácilmente 

biodegradable compuesto por: acetato de sodio (CH3COONa) como fuente de carbono y 

sulfato de amonio (NH4)2SO4 como fuente de nitrógeno. Además, estuvo suplementado 

con dos sales fosfato (KH2PO4, K2HPO4), sulfato de magnesio hepta-hidratado 

(MgSO4.7H2O), cloruro de calcio di-hidratado (CaCl2.2H2O) y dos soluciones de 

micronutrientes (elementos traza) descriptas al final de la sección.  

• SBRFENOL-AC: Se utilizó un efluente mixto conteniendo CH3COONa y fenol 

(C6H6O) como fuente de carbono y sulfato de amonio como fuente de nitrógeno. Al igual 

que el SBRACET estuvo suplementado con las sales de PO4
3-, Mg2+ y Ca2+ y las soluciones 

de micronutrientes. Este reactor se denominó SBRFENOL cuando se utilizó solamente fenol 

como fuente de carbono, siendo iguales los restantes componentes del efluente.   

• SBRSQ: Se utilizó agua residual sintética modelo de la industria láctea, 

conteniendo suero de queso (SQ) como fuente de carbono principalmente y nitrógeno 

orgánico, suplementada con sulfato de amonio, fósforo (K2HPO4, KH2PO4), bicarbonato de 

sodio (NaHCO3) y micronutrientes.     

Micronutrientes: Se utilizaron dos soluciones de micronutrientes. La solución 1 

estuvo compuesta por FeSO4.7H2O, ZnSO4.7H2O, MnSO4.H2O, CuSO4.5H2O, CoCl2.6H2O, 

Ac. Cítrico, mientras que los componentes de la solución 2 fueron (NH4)6Mo7O24.4H2O, 

BO3H3 y IK.  
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2.2.1 SBRACET  

El SBRACET consistió en una columna de burbujeo construido en acrílico con una 

altura (A) de 100 cm, un diámetro interno (D) de 10.8 cm y un volumen total de 9.5 L. La 

relación A/D fue de 9.2. El volumen de trabajo fue de 4.6 L. Se suministró aire mediante 

tres aireadores con difusores ubicados en el fondo del reactor a fin de favorecer un flujo 

hidráulico de tipo helicoidal que favorezca el proceso de granulación y un suficiente nivel 

de oxígeno para una adecuada oxidación (Figura 2.1). El reactor se operó de forma manual 

tanto para la carga del influente como para la descarga del efluente tratado.  

El SBRACET se operó bajo condiciones que favorezcan la granulación microbiana. 

Para ello se empleó un caudal de aire de 10.5 L.min-1 que correspondió a un caudal de aire 

superficial ascendente 1.9 cm.seg-1 y un caudal por unidad de volumen del reactor de 2.3 

Laire.(Lreactor.min)-1. La concentración de oxígeno disuelto (OD) resultó mayor a 7.0 mg 

O2 L-1, lo cual permitió que la actividad nitrificante no se vea limitada por el oxígeno. 

 

  
Figura 2.1: SBRACET  a escala de laboratorio. A) Fotografía del reactor con controlador automático 

de pH, B) Esquema representativo del reactor (QP= caudal de salida de la purga diaria, QEF caudal 

de salida del efluente) 

 

2.2.2 SBRSQ y SBRFENOL-AC 

El SBRSQ y SBRFENOL-AC consistieron, al igual que el SBRACET, en una columna de 

burbujeo a escala laboratorio construida en acrílico. Presentaron una altura (A) de 25 cm y 

un diámetro (D) interno de 9 cm resultando una relación A/D de 2.7. El volumen del 
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biorreactor fue de 1.4 L, mientras que el volumen de trabajo de 1 L. El aire fue suministrado 

mediante dos aireadores con difusores ubicados en el fondo del SBR, con un caudal de 

aire de 2.3 L.min-1, un caudal de aire superficial ascendente de 0.6 cm.seg-1 y un caudal 

por unidad de volumen del reactor de 2.3 Laire.(Lreactor.min)-1 con el mismo objetivo 

expuesto anteriormente, favorecer el proceso de granulación y la oxidación biológica. El 

OD resultó mayor a 6.0 mg O2.L-1, evitando limitación por oxígeno de la actividad 

nitrificante (Figura 2.2). 

 
Figura 2.2: SBRFENOL-AC y SBRSQ a escala de laboratorio 

A) Fotografía de los reactores, B) Esquema representativo del reactor. SBRFENOL-AC se operó con 

controlador automático de pH (Para una mejor representación no fue incluido en el esquema B) 

 
2.3 INOCULACIÓN DE LOS REACTORES 

Los reactores discontinuos secuenciales (SBRACET, SBRSQ) fueron inoculados con 

un consorcio microbiano aerobio, lodos activados, proveniente de un SBR automatizado a 

escala de laboratorio del CIDCA utilizado para tratamiento de aguas residuales sintéticas 

(acetato de sodio, amonio y fosfatos). Por otro lado, el SBRFENOL-AC fue inoculado con la 

biomasa granulada generada en el SBRACET. 

 
2.4 OPERACIÓN DE REACTORES Y PROCESO DE GRANULACIÓN  

La granulación de la biomasa en los reactores se realizó siguiendo el método de 

Adav y col, (2008) ligeramente modificado. Este método implicó la operación de los 

reactores, con elevada relación altura/diámetro, bajo régimen “feast/famine” es decir con 

intervalos de alimentación e inanición. Se utilizó un cultivo de lodos activados como inóculo 

para SBRACET y SBRSQ como se explicó en sección 2.3. Los reactores fueron operados con 
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ciclos de 24 hs que estuvieron determinados por las siguientes fases: adición del agua 

residual, correspondiente a la fase de alimentación (2 minutos), fase de reacción (1428 

min), purga de biomasa (1 minuto), fase de sedimentación (5-20 minutos) y extracción del 

sobrenadante, es decir del efluente clarificado (2 minutos). El tiempo de sedimentación de 

los lodos se redujo progresivamente desde 20 hasta 5 minutos favoreciendo la selección 

de aquellos que sedimentaban rápidamente (gránulos y flóculos de alta densidad).  

Un tiempo de sedimentación de 5 minutos ha sido propuesto por Tay y Liu (2004) 

como el tiempo ideal para el desarrollo de biomasa granular. Cabe destacar que el tiempo 

de sedimentación debe ser adecuado para la selección de lodos densos y gránulos, es 

decir no debe ser tan largo, para evitar la sedimentación de la totalidad de la biomasa, ni 

tampoco demasiado corto lo cual llevaría a un lavado constante de los microorganismos. 

Una elevada relación A/D y un elevado caudal de aire conducen al establecimiento de una 

elevada fuerza de corte hidrodinámica favorable para el proceso de granulación (Tay y Liu, 

2004).  

La purga de biomasa se realizó al final de la etapa de reacción retirando un cierto 

volumen (VP) del licor de mezcla del reactor en condiciones de mezclado. Cabe destacar 

que la concentración de biomasa en la purga fue igual a la concentración de la biomasa al 

final de la etapa de reacción. Una vez realizada la purga, se apagaron los aireadores y se 

dejó sedimentar la biomasa para separarla del efluente tratado. Finalmente se retiró un 

cierto volumen del sobrenadante, el cual correspondió al efluente final (EF) del tratamiento. 

Inmediatamente se inició un nuevo ciclo de operación, en el cual la alimentación del agua 

residual correspondió al mismo volumen de extracción del sobrenadante sumado al 

volumen de purga de lodos. 

 
2.5 DETERMINACIÓN DEL TIEMPO DE RESIDENCIA CELULAR (TRC) Y TIEMPO DE 
RETENCIÓN HIDRÁULICO (TRH)  

El tiempo de residencia celular (TRC, días) fue calculado a partir del cociente entre 

el producto entre el volumen de trabajo (VT, L) de cada reactor y la concentración de 

biomasa del reactor (XR, mgST.L-1) y el producto entre el caudal de purga (purga de 

biomasa) del licor de mezcla (QP, L.d-1) y la concentración de biomasa de purga (XP, 

mgST.L-1), considerando que XR=XP, como se presenta en la siguiente ecuación: 

 



Capítulo 2 

79 

 

                  (2.1) 

El tiempo de retención hidráulico (TRH, días) fue calculado a partir del cociente 

entre el volumen de trabajo (VT, L) de cada reactor y la suma del caudal de purga              

(QP, L.d-1) y el caudal del efluente final (QEF, L.d-1) como se presenta en la siguiente 

ecuación:  

𝑇𝑇𝑇 =
𝑉𝑇  

𝑄𝑃 +  𝑄𝐸𝐸
 

     (2.2) 

2.6 MÉTODOS ANALÍTICOS 

El funcionamiento de los reactores SBRACET, SBRFENOL-AC y SBRSQ se monitoreó 

mediante los siguientes parámetros físico-químicos a lo largo de los ciclos: sustrato 

orgánico como demanda química de oxígeno (DQO) soluble (DQOS, mg.L-1), ortofosfato 

(PO4
3--P, mg.L-1), amonio (NH3-N, mgN.L-1), nitrito (NO2

--N, mgN.L-1), nitrato (NO3
--N, 

mgN.L-1) y propiedades de sedimentación mediante el índice de sedimentabilidad 

volumétrico (ISV) (mL.g-1). La concentración de biomasa fue determinada como sólidos 

totales (ST, mg.L-1) y DQO (DQOB, mg.L-1). DQOB correspondió a la diferencia entre DQO 

total (DQOT), determinado a partir de muestras del licor de mezcla, y DQOS.   

La concentración de carbohidratos totales (CT) de la biomasa fue determinada por 

el método de antrona.  

La concentración de polihidroxialcanoato (PHA) se determinó mediante extracción 

y cuantificación por espectrofotometría UV. También se determinó tamaño de los gránulos 

que junto con la determinación del ISV constituyeron los principales parámetros para 

evaluar la estabilidad de los reactores 

 

2.6.1 Determinación de la demanda química de oxígeno 

La demanda química de oxígeno (DQO) se define como la cantidad de un oxidante 

específico que reacciona con la muestra bajo condiciones controladas. La cantidad del 

oxidante consumido se expresa en términos de su equivalencia de oxígeno. La DQO se 

utiliza como una medida de la cantidad de materia orgánica (MO) en cursos naturales y 

efluentes. Asimismo, la DQO puede correlacionarse con la cantidad de DBO (Demanda 

Biológica de Oxígeno). 
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La demanda química de oxígeno consiste en la cantidad de oxígeno requerido para 

oxidar la fracción de materia orgánica de una muestra de agua residual susceptible a la 

oxidación por dicromato de potasio (Cr2O7K2) en medio ácido (ácido sulfúrico) (Ecuación 

2.3) a una temperatura de 150°C durante un período de dos horas.  

 (2.3) 

 

El ensayo se realiza en presencia de un catalizador, sulfato de plata (Ag2SO4), 

para facilitar la oxidación de los compuestos orgánicos. De esta forma el carbono presente 

en la mayoría de los compuestos se oxida completamente a dióxido de carbono (CO2); sin 

embargo, es importante mencionar que para algunos hidrocarburos aromáticos y piridinas 

la oxidación puede resultar parcial. Luego de la reacción, el cambio de color es medido por 

un método espectrofotométrico simple y es proporcional al avance de la reacción. El 

método presenta algunas interferencias, siendo una de las más comunes la generada por 

los iones cloruro, ya que pueden ser oxidados por el Cr2O7K2. Para minimizar esta 

interferencia se utiliza el sulfato de mercurio (HgSO4), el cual está presente en la mezcla de 

reacción.  

Las determinaciones de DQO se realizaron empleando un kit comercial (HACH, 

método 8000), el cual se encuentra aprobado por la USEPA (United States Environmental 

Protection Agency) para el análisis de aguas residuales. Este método basado en la 

digestión orgánica presenta un rango de medida comprendido entre 0-1500 mg.L-1 DQO y 

una desviación estándar (DE) de 2.7 mg.L-1. El procedimiento consistió en la adición de 2 

mL de una muestra en tubos de vidrio conteniendo la mezcla de reacción comercial 

(dicromato de potasio, ácido sulfúrico, sulfato de plata y sulfato de mercurio). Se realizó el 

tratamiento térmico de la muestra en un termoreactor HACH, a 150 ºC con reflujo cerrado 

durante dos horas (Figura 2.3).  
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Figura 2.3: Termoreactor HACH 

 

Luego de la reacción, los tubos se dejaron enfriar y posteriormente se determinó la 

absorbancia a 620 nm en un espectrofotómetro HACH (modelo DR 2800) (Figura 2.4). Las 

lecturas de absorbancia fueron convertidas a valores de DQO mediante una curva de 

calibración incorporada en el equipo.  
 

 
Figura 2.4: Espectrofotómetro HACH (modelo DR 2800) 

 
El sustrato orgánico se determinó como DQO soluble (DQOS). Para ello se tomó un 

volumen de 10 mL del licor de mezcla de cada SBR y se centrifugó en una microcentrífuga 

(Eppendorf modelo 5415C) a 13000 R.P.M durante 10 minutos. Posteriormente se tomó 

cuidadosamente el sobrenadante con una micropipeta y se filtró mediante una membrana 

de celulosa con tamaño de poro de 0.45 µm (GE Osmonics). Luego se adicionó 2 mL del 

filtrado a la mezcla de reacción HACH y se continuó el procedimiento descripto 

previamente.  
El DQO total (DQOT) de cada sistema se determinó utilizando directamente un 

volumen de 2 mL del licor de mezcla (con dilución 1:5 con agua destilada) obtenido de 

cada reactor biológico. Previamente al proceso de digestión, el licor de mezcla (15 mL de 
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volumen sin diluir) fue sometido a sonicación utilizando un sonicador de punta (Sonic 

Ruptor 400, OMNI International, USA) (Figura 2.5) con micropunta al 40% de potencia y 

durante 3 minutos. Este procedimiento fue realizado para homogeneizar la muestra, 

constituida por gránulos de diferente tamaño, y disminuir el error en la medición de DQOT 

provocado por estos aglomerados. 
Para todos los efluentes sintéticos (de cada reactor) y condiciones experimentales 

se llevó a cabo el mismo procedimiento descripto para DQO soluble y DQO total.  
 

 
Figura 2.5: Sonicador de punta 

 

En los casos que se requería, ya sea para determinar DQOS o DQOT, se procedía 

a realizar diluciones adecuadas de la muestra, usando agua destilada, para que las 

lecturas de absorbancia entren en el rango de medición del método descripto. 

 

2.6.2 Determinación de la biomasa  

La concentración de biomasa de los reactores fue determinada como DQO, 

denominada DQO de biomasa (DQOB), a partir de la siguiente ecuación:  

    
DQOB =DQOT -DQOS  

                                       (2.4) 
La concentración de biomasa presente en cada SBR se determinó también como 

sólidos totales (ST). Esta determinación consistió en el siguiente procedimiento: en primer 

lugar, un volumen determinado del licor de mezcla de cada SBR (VM= 8 mL) fue colocado 

en tubos de vidrio de peso conocido (m0, mg), para ser centrifugado. Finalizada la 
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centrifugación, se descartó el sobrenadante. Luego el pellet contenido en cada tubo fue 

lavado con agua destilada, para nuevamente ser centrifugado. Luego se descartó el 

sobrenadante de cada uno de ellos. Este proceso de lavado fue realizado por duplicado. 

Posteriormente, los tubos conteniendo el pellet lavado se colocaron en estufa a una 

temperatura de 105 °C durante un período de 24 horas con el fin de eliminar el agua 

remanente. Finalmente, los tubos se pesaron, cuyo peso se expresó con la denominación 

m1 (mg). La concentración de biomasa (X, g ST.L-1) se determinó mediante la siguiente 

expresión: 

𝑋 =  
𝑚1 −𝑚0

𝑉𝑀
 

     (2.5) 

 

La concentración de biomasa de cada reactor fue a su vez determinaba como sólidos 

suspendidos volátiles (SSV, g SSV.L-1), a partir de muestras de licor de mezcla sometidas a 

filtración (1 µm de tamaño de poro) y luego a tratamiento térmico (550 °C) durante 10 minutos. 

 

2.6.3 Determinación de nitrógeno amoniacal  

El NH3-N fue determinado mediante el método de Nessler, el cual se caracteriza 

por ser muy sensible. El fundamento de esta técnica se basa en la reacción colorimétrica 

que se produce al reaccionar el NH4
+-N con el reactivo de Nessler (yodomercuriato 

potásico), generando un compuesto coloreado susceptible de medición colorimétrica a 

longitud de onda de 425 nm. En el presente trabajo se utilizó el método HACH Nº 8038. La 

adición de un estabilizador mineral permite acomplejar la dureza de la muestra asegurando 

una eficiente reacción del NH4
+-N con el reactivo de Nessler. Para facilitar la formación de 

color en la reacción Nessler-amonio se adicionaba el alcohol polivinílico como agente 

dispersante. De esta forma, la intensidad del color amarillo formado es proporcional al 

contenido de nitrógeno amoniacal en el agua. El método presenta un rango de medición 

comprendido entre 0.02 y 2.50 mg NH3-N.L-1 y desviación estándar de ± 0.015                             

mg NH3-N.L-1. 

Es importante mencionar que el benceno y los sulfuros pueden causar 

interferencias con el reactivo de Nessler causando turbiedad. Por otro lado, los iones 

cloruro también puede causar interferencias pudiendo ser eliminado mediante la adición de 
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2 gotas de tiosulfato de sodio por mg.L-1 de Cl-. Otros compuestos orgánicos pueden 

interferir también, pero en menor proporción. 

Para determinar la concentración de NH3-N se centrifugaba la muestra de los 

SBRs en tubos eppendorf de 1.5 mL utilizando una microcentrífuga (Eppendorf, modelo 

5415 D) durante 5 minutos a 10.000 R.P.M. Luego se filtraba el sobrenadante con 

membranas de celulosa (0.45 µm) y se realizaba una dilución adecuada de la muestra para 

que la lectura de la absorbancia se encuentre dentro del rango de medición del método. A 

un volumen determinado de 25 mL de la muestra previamente filtrada y diluida, se le 

adicionaba 3 gotas del estabilizador mineral, 3 gotas del alcohol polivinílico y 1 mL del 

reactivo de Nessler (Reactivos HACH). Se agitaba hasta observar una solución uniforme y 

se dejaba reaccionar durante 1 minuto. Finalmente, se determinaba la concentración de 

nitrógeno amoniacal de la muestra como NH3-N utilizando el espectrofotómetro HACH DR 

2800. Previamente a la medición de la muestra, se midió un blanco de la muestra (25 mL 

de agua destilada), que fue tratado de igual forma que la muestra de interés. 

 

2.6.4 Determinación de nitrito 

La cuantificación de nitrógeno como nitrito (NO2
--N) fue determinada por el método 

de sulfato ferroso. El sulfato ferroso en medio ácido reduce el nitrito a óxido nitroso. Los 

iones ferrosos se combinan con el óxido nitroso para formar un complejo de color marrón 

verdoso el cual es proporcional a la concentración de nitrito.  

Para determinar la concentración de nitrito (NO2
--N) se utilizó el Método HACH Nº 

8153. La longitud de onda de medición fue de 585 nm con un rango de medición de 2 a 

150 mg NO2
-.L-1 con una desviación estándar de 2.2 mg NO2

-.L-1. Un volumen de muestra 

determinado (25 mL), previamente centrifugado y filtrado, fue trasvasado a una cubeta. 

Posteriormente se procedía al agregado de un sobre de reactivo NitriVer 2 Nitrite (sulfato 

ferroso) e inmediatamente se sometía a agitación durante un 1 minuto. Luego de la 

agitación se dejaba reaccionar durante 9 minutos. El mismo procedimiento fue realizado 

para determinar el blanco de la muestra, utilizándose 25 mL de agua destilada. Finalmente, 

para expresar los valores de nitrógeno como nitrito (NO2
--N) se utilizó el factor de 

conversión N/NO2
-= 14 g N.(46 g NO2

-)-1= 0.304. 
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2.6.5 Determinación de nitrato 

El nitrógeno como nitrato (NO3
--N) fue cuantificado por el método de la reducción 

por cadmio. Este método se basa en la reducción de nitratos en presencia de cadmio. Los 

iones nitrito reaccionan con ácido sulfanílico formando sales de diazonio intermedias que 

se unen al ácido gentísico produciendo como resultado una solución ámbar. El color es 

proporcional a la cantidad NO3
--N presente en la muestra. Para determinar la 

concentración de nitrato (mg NO3
--N. L-1) se utilizó el método HACH Nº 8039. El 

procedimiento llevado a cabo se detalla a continuación: La muestra de volumen 

determinado (25 mL), previamente centrifugada y filtrada con membrana de celulosa (0.45 

µm), fue introducida en una cubeta para proceder al agregado de un sobre del reactivo 

NitriVer 5 Nitrato (cadmio, ácido gentísico, ácido sulfanílico, sulfato de magnesio). Se 

agitaba durante un 1 minuto y se dejaba reaccionar 5 minutos para luego proceder a la 

lectura de absorbancia en el espectrofotómetro DR 2800 a una longitud de onda de 500 

nm. El método comprende un rango de medición de 0.3 a 30 mg.L-1 NO3
--N y una 

desviación estándar de 0.8 mg.L-1 NO3
--N. El mismo procedimiento se realizó para 

determinar el blanco de la muestra utilizando agua destilada. La concentración del ion 

nitrato se obtenía sustrayendo la cantidad del ion nitrito, medido por el método descripto en 

la sección previa, al valor total obtenido por este método. 

 

2.6.6 Determinación del nitrógeno total Kjeldahl (NTK) por microKjeldahl 

Las diferentes formas en que se presenta el nitrógeno dependen del origen del 

efluente (Orhon y Artan, 1994). Las fuentes principales de nitrógeno del agua residual son 

proteínas, aminoácidos y amonio, sin embargo, la cantidad relativa de cada uno depende 

del grado de hidrólisis y amonificación que ocurra (Ghaly y col, 2003). De acuerdo a Ghaly 

y col. (2003), el suero de queso se encuentra compuesto por nitrógeno orgánico (proteínas 

+ aminoácidos), representando aproximadamente 83% del NTK (el cual involucra nitrógeno 

orgánico y nitrógeno amoniacal) mientras que el 17% restante es nitrógeno amoniacal 

(Ghaly y col, 2003). Esto indica que el porcentaje de nitrógeno orgánico en el agua residual 

debe ser igual o menor al valor correspondiente al NTK del suero debido al proceso de 

hidrólisis y amonificación. 
Para corroborar el contenido de nitrógeno del suero de queso utilizado en este 

trabajo de investigación, el NTK fue determinado por el método de microKjeldalh. 
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El NTK fue determinado en el efluente sintético, en el licor de mezcla y en solución. 

Esto condujo al análisis de tres muestras diferentes: suero de queso (NTKSQ), licor de 

mezcla (NTKLM) y muestras filtradas del reactor utilizando una membrana de celulosa de 

tamaño de poro de 0.45 µm (NTKS).  

El NTKSQ permitió estimar la contribución del nitrógeno orgánico (NORG) al efluente 

utilizado en cada condición experimental estudiada en el SBRSQ. 

El NTKLM correspondió a la suma del nitrógeno orgánico soluble y particulado 

aportado por el suero de queso, el nitrógeno amoniacal proveniente del efluente sintético y 

el NORG correspondiente a la biomasa como así también a sus productos de lisis. El NTKS 

correspondió a las formas solubles, de las muestras filtradas del licor de mezcla, aportadas 

por el suero de queso, NH3-N y productos de lisis microbiana. Asimismo, se determinó el 

NTK particulado (NTKP) a partir de la diferencia entre NTKLM y NTKS e incluyó el nitrógeno 

orgánico aportado por el suero de queso y la biomasa. 

Las diferentes determinaciones de NTK se llevaron a cabo siguiendo el protocolo 

que se describe a continuación. Consistió inicialmente en llevar a cabo una digestión de las 

muestras. Para tal proceso se colocó 1 mL de las muestras en un tubo digestor y se les 

agregó 1 gr de mezcla catalizadora preparada con sulfato de sodio (Na2SO4) y sulfato de 

cobre II (CuSO4) en una relación 10:1 y se les adicionó un volumen de 3 mL de ácido 

sulfúrico (H2SO4) concentrado (98%, pureza). Posteriormente los tubos, conteniendo las 

muestras, el catalizador y el ácido, fueron colocados en un digestor (Foss, Tecator 2040, 

España) y se procedió a calentarlos de la siguiente forma: 90°C, 10 minutos; 150°C, 30 

minutos; 200°C, 30 minutos; 250°C, 30 minutos, 300°C, 30 minutos; 350°C, 30 minutos, 

400°C, 30 minutos y 425°C hasta observar coloración verde esmeralda en los tubos (lo que 

indicó la finalización de la digestión). Posteriormente a ser detectado dicho color se los 

dejó calentar durante 15 minutos más. Finalizado el proceso de digestión, se los dejó 

enfriar. Luego el contenido de cada uno de los tubos se trasvasó a matraces de 50 mL de 

volumen, completándose el volumen con agua destilada.  

Por último, el amonio formado se cuantificó por el método colorimétrico descripto 

por Nkonge y Balance (1982) basado en la reacción de Berthelot con modificaciones, que 

consistió en el siguiente protocolo. Inicialmente se prepararon cinco soluciones de 

reactivos que fueron añadidas a 250 µL de muestra diluida (80 µL de muestra + 170 µL de 

agua destilada) en el siguiente orden: 750 µL de solución C, seguido de 200 µL de solución 

D, y finalmente 100 µL de la solución E (Tabla 2.1)  
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El fundamento de la colorimetría se basa en la reacción de los iones amonio con 

salicilato e hipoclorito (NaClO), en presencia del catalizador nitroprusiato, para formar el 

compuesto indofenol (verde): 

 

                          NH4
+ + Salicilato + NaClO             Indofenol   (2.6) 

 

La intensidad del color formado es proporcional a la concentración de nitrógeno en 

la muestra estudiada.  
 

Tabla 2.1: Soluciones de los reactivos utilizados para el proceso de colorimetría en el 

método de microKjeldahl 

 
Las muestras (junto a los reactivos) fueron llevadas a agitación durante 20 minutos, 

y concluido este proceso fueron colocadas en una placa de Elisa (65 µL) con la adición de 

65 µL de agua destilada. En la misma placa de Elisa se colocaron las soluciones 
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correspondientes a la curva de calibración utilizada para determinar el contenido de 

nitrógeno de cada muestra.  

Para la construcción de la misma se digirió seroalbúmina bovina (Sigma Aldrich, 

16%N, 96% pureza), en las siguientes cantidades 0, 4.6, 4.8, 8, 10 y 20 mg por duplicado 

con mismo protocolo utilizado para las muestras detallado anteriormente. Durante la 

digestión se incluyeron además dos tubos con controles (estándares de nitrógeno). Uno de 

los tubos contenía (NH4)2SO4 mientras que el otro contenía urea, ambos de grado 

analítico. Las dos sustancias utilizadas como control fueron secadas durante varias horas 

en estufa a una temperatura de 105°C y cuidadosamente pesadas una vez frías, a fin de 

conocer exactamente si se estaba midiendo todo el contenido de nitrógeno que aportaban 

las muestras. 

La lectura de la absorbancia se llevó a cabo en un lector de placas (Synergy HT, 

BioTek, Estados Unidos) a una longitud de onda de 660 nm que permitió calcular la 

concentración de nitrógeno en las muestras 

 

2.6.7 Propiedades de sedimentación: índice volumétrico de lodos (ISV)  

El ISV (mL.g ST-1) se determinó para todos los sistemas, SBRACET, SBRFENOL-AC y 

SBRSQ. Se tomaba una muestra del licor de mezcla de cada SBR (100 mL), para las 

diferentes condiciones experimentales estudiadas, y se la colocaba en una probeta de 100 

mL. Posteriormente se dejaba sedimentar durante 30 minutos y se observaba el volumen 

de la biomasa sedimentada en la probeta (VB30). Luego se determinaba el ISV30              

(mL.g ST-1) mediante la siguiente expresión (Mullins y col, 2018):  

 

𝐼𝐼𝐼30 =
𝑉𝑉30 (𝑚𝑚/100𝑚𝑚 )

𝑆𝑆 (𝑔/100𝑚𝑚)  

(2.7) 

 

donde ST es la concentración de sólidos totales expresado como g.(100 mL)-1.  

Se ha propuesto que el ISV debe ser menor a 90 mL.g ST-1 para considerar una 

excelente sedimentabilidad de los gránulos (Liu y Tay, 2006).  
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2.6.8 Determinación del tamaño granular  

La distribución de tamaño de partícula de la biomasa se determinó utilizando la 

técnica de dispersión dinámica de la luz (DLS, del inglés Dynamic Light Scattering) también 

conocida como espectroscopía de correlación fotónica (PCS, del inglés Photon Correlation 

Spectroscopy) o dispersión cuasi-elástica de la luz (QELS, del inglés Quasi Elastic Light 

Scattering) utilizando un equipo Mastersizer E 2000 (Figura 2.6). Estas determinaciones 

fueron realizadas utilizando 50 mL de licor de mezcla. La técnica DLS mide la velocidad del 

movimiento browniano, movimiento al azar de las partículas debido al “golpeteo” de las 

moléculas del solvente alrededor de ellas, permitiendo relacionar estos movimientos con el 

tamaño de la partícula. 
 

  
Figura 2.6: Mastersizer E 2000 

 

Esta técnica mide las fluctuaciones temporales de la luz dispersada, a partir de lo 

que se determina el coeficiente de difusión traslacional (D) que se relaciona con el tamaño 

de la partícula por medio de la ecuación de Stokes-Einstein (ecuación 2.7), que relaciona el 

diámetro hidrodinámico (d), la viscosidad del medio aparente (ƿ), la temperatura absoluta 

(T) y la constante de Boltzman (K) (1.38x10-23 J.K-1) (Bhattacharjee, 2019; Malvern 

Instruments Ltd, 2014 a y b):    

 

𝐷 =  
𝐾.𝑇

3.𝜋.𝜌. 𝑑  

 (2.8) 
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2.7 EFICIENCIAS DE REMOCIÓN DE NITRÓGENO Y DETERMINACIÓN DE FA Y FNA 

2.7.1 Cuantificación de la eficiencia de eliminación de nitrógeno amoniacal y nitrógeno 

inorgánico 

El nitrógeno amoniacal removido (NH3-NR) se determinó mediante la siguiente 

expresión:                        

                        (2.9) 

 

donde (NH3-N)O y (NH3-N)F corresponden a las concentraciones de nitrógeno 

amoniacal (mg NH3-N.L-1) al comienzo y al final del ciclo operativo, respectivamente. 

El nitrógeno inorgánico removido (NiR) se determinó a partir de la siguiente 

expresión: 

         (2.10) 

donde NiO es la concentración de nitrógeno inorgánico al comienzo del ciclo 

operativo (mg.L-1) y NiF es la concentración de Ni (mg.L-1) al final del ciclo (efluente de 

SBR). NiO corresponde a NH3-N del agua residual sintética. NiF es la suma de NH3-N, NO2
--

N y NO3
--N. Las concentraciones de nitrato y nitrito al comienzo del ciclo (del sobrenadante 

restante del ciclo anterior) no se consideraron en la determinación de la concentración de 

NiO. 

 

2.7.2  Concentraciones de FA y FNA en el SBR 

Las concentraciones de FA y FNA en el SBR se estimaron mediante las siguientes 

expresiones propuestas por Chen y col, 2015: 

 

𝐹𝐴 �𝑚𝑚.𝐿−1� =
17
14

�𝑁𝐻4
+ −𝑁� 𝑥 10𝑝𝑝

𝐸𝐸𝐸 [6334/(273 + 𝑇)]  𝑥 10𝑝𝑝
 

           (2.11) 
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𝐹𝑁𝐴 (𝑚𝑚.𝐿−1) =
46
14

[𝑁𝑂2
− −𝑁] 

𝐸𝐸𝐸 [−2300/(273 + 𝑇)]  𝑥 10𝑝𝑝
 

             (2.12) 

 

2.8 PARÁMETROS CINÉTICOS       

Se determinaron las velocidades volumétricas (r) de consumo de DQOS y NH3-N a 

partir de la pendiente de las curvas de decaimiento de cada compuesto en un intervalo de 

tiempo determinado. También se determinaron las velocidades volumétricas de producción 

de NO3
--N y NO2

--N a partir de la pendiente de las curvas de acumulación de los mismos. 

Además se determinaron las velocidades específicas (q) de consumo o producción, 

correspondientes a cada compuesto químico, a partir del cociente entre las velocidades 

volumétricas obtenidas y la concentración de biomasa (ST, g.L-1). 

Los parámetros cinéticos fueron determinados para los SBRs bajo las diferentes 

condiciones experimentales estudiadas.  

 

2.9 RESPIROMETRÍA 

La velocidad de consumo de oxígeno de los microorganismos (OUR, oxygen 

uptake rate) se determinó mediante un respirómetro que consistió en un reactor de 250 mL 

conteniendo un electrodo de oxígeno (YSI Modelo 58), calibrado previamente con aire 

saturado en vapor de agua (Figura 2.7). Se utilizó un aireador y agitación magnética 

constante. Las medidas de oxígeno disuelto (OD) fueron registradas por el electrodo y 

almacenadas a razón de 1 dato.(10 segundos)-1. Para este estudio se tomaban muestras 

de cada reactor y se colocaban en el respirómetro para proceder a su aireación durante 

aproximadamente 2 minutos. Posteriormente se detenía la aireación y se registraba el 

descenso de la concentración de OD en función del tiempo. La pendiente de la recta 

obtenida correspondió a la velocidad de respiración total (OURT, mgO2.L-1.h-1). OUR fue 

determinado para todas las condiciones experimentales ensayadas. 
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Figura 2.7: Electrodo de oxígeno (YSI Modelo 58) y determinación de OUR. A) Electrodo de OD, 

B) Determinación de la velocidad de respiración total (OURT, mgO2.L-1.h-1). 

 
2.10 DETERMINACIÓN DE CARBOHIDRATOS TOTALES (CT) 

La concentración de carbohidratos totales (CT) de la biomasa se determinó 

mediante el método Antrona siguiendo una modificación de la técnica propuesta por 

Osborne y Voogt (1996). En procesos biológicos con régimen “feast/famine” se cicla 

comúnmente glucógeno y se asume que los cambios en la concentración de carbohidratos 

totales ocurren sobre el componente glucógeno (Liu y col, 2007; Zheng y col, 2005). En los 

SBRs utilizados en el presente trabajo de tesis, alimentados con diferentes fuentes de 

carbono, también fue asumido que los cambios en la concentración de CT estuvieron 

asociados con la síntesis de glucógeno, como sustancia de reserva intracelular, y su 

posterior degradación. Para la determinación de CT se tomaba de cada SBR muestras de 

1 mL de licor de mezcla, previa homogeneización mediante sonicación (sección 2.6.1), se 

colocaban en tubos eppendorf de 1.5 mL. Luego los tubos se centrifugaban en una 

microcentrífuga (Eppendorf 5415 D) durante 10 minutos a 13.000 R.P.M. El sobrenadante 

se descartaba y el pellet se resuspendía en 1 mL de agua destilada. Posteriormente se 

centrifugaban los tubos bajo las mismas condiciones descriptas. La biomasa resuspendida 

y lavada en los tubos era trasvasada a tubos de ensayo de mayor volumen y se les 

adicionaba 5 mL del reactivo antrona (0.2 g de antrona en H2SO4 al 95% v/v). Los tubos 

fueron colocados en un baño a 100°C durante 10 min. Inmediatamente los tubos se 

incubaron en un baño con hielo durante 10 minutos. Culminado este período, se 

determinaba la concentración de glucosa por espectrofotometría a una longitud de onda de 

620 nm usando ácido sulfúrico (H2SO4) como blanco. Se preparó una curva estándar 
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usando diluciones seriadas de una solución stock de glucosa (100 μg de glucosa.mL-1). 

Los resultados fueron expresados en mg de glucosa.L-1. La concentración de glucógeno 

fue estimada para los reactores operados bajo las diferentes condiciones experimentales.  

 
2.11 EXTRACCIÓN Y CUANTIFICACIÓN DE POLIHIDROXIALCANOATO (PHA) 

La producción de PHA en el SBRACET, en todas las condiciones estudiadas, se 

determinó mediante la extracción del polímero y su cuantificación espectrofotométrica 

siguiendo el método, ligeramente modificado, propuesto por Venkateswar Reddy y col. 

(2012). Inicialmente se tomó un volumen de 1 L del SBR y fue dividido en cuatro botellas 

de centrifugación de 250 mL de volumen. La centrifugación se realizó a una fuerza 

centrífuga relativa de 10.000 g durante 10 minutos en una centrífuga Beckman Avanti J 

(Beckman Coulter Inc., Brea, California, USA). Finalizada la misma, se descartó el 

sobrenadante y se realizaron dos lavados con agua destilada en las mismas condiciones. 

El pellet resultante fue secado en estufa de vacío a 60°C y 0.6 atm hasta peso constante (g 

ST.L-1). Posteriormente se redujo el tamaño de la biomasa seca por medio de un mortero, 

con el fin de favorecer el proceso de extracción de PHA con solvente que se detalla a 

continuación. La biomasa triturada de cada condición experimental se pesó (1.5–2.0 g) y 

se colocó a un balón donde se realizó la extracción del polímero con cloroformo (50 mL) en 

reflujo a una temperatura de 60 ºC durante 3 hs con suave agitación (200 R.P.M). Una vez 

terminada la etapa de extracción se procedió a la separación de los restos celulares 

mediante el método de filtración al vacío utilizando una membrana de fibra de vidrio con 

tamaño de poro de 1 µm. El filtrado obtenido (20 mL) se concentró en placa de 

calentamiento bajo campana con el fin de evaporar casi completamente el solvente y 

obtener una fina película del polímero. Luego, la película obtenida se dejó enfriar a 

temperatura ambiente y se la colocó en un tubo Hach de 10 mL. Al tubo que contenía la 

película se le adicionó 8 mL de etanol al 96% a 4°C para precipitar el polímero.  

Posteriormente se procedió a centrifugar, usando una centrífuga ROLCO (CM 

2036, Rolco S.L.R. Argentina), durante 10 minutos a 2.000 R.P.M con el fin de separar el 

PHA.   

Luego, la purificación del polímero se realizó mediante dos lavados con una 

solución hidroalcohólica (etanol/agua destilada) al 50%. Al polímero purificado se lo coloco 

en un tubo de ensayo pesado previamente en balanza analítica (PesoTUBO) y se lo secó en 

estufa de vacío hasta peso constante (PESOTUBO+PHA). Finalmente, por diferencia de peso 
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(PESOTUBO+PHA – Pesotubo) se obtuvo una concentración inicial de PHA en base seca 

(Figura 2.8).  
Para calcular la concentración final de PHA fue necesario conocer su pureza. Se 

realizaron dos curvas de calibración, una para determinar PHB (polihidroxibutirato) y otra 

para conocer si la muestra contenía polihidroxivalerato (PHV).  

Inicialmente se pesaron 25 mg de patrón de PHA, copolímero poli (3 

hidroxibutirato-co-3-hidroxivalerato) P(3HB-co-3HV) con contenido de PHV 12% en moles 

(Sigma Aldrich), y se resuspendió en 25 mL de ácido sulfúrico concentrado. Luego se 

sometió tanto al patrón (PHA en ácido sulfúrico) como a las muestras, resuspendidas 

también en ácido sulfúrico, a tratamiento térmico en baño a 100°C durante 10 minutos. 

Concluido este tiempo, la solución se retiró del baño y fue colocado en hielo molido para 

detener la reacción. Los patrones fueron diluidos para obtener las curvas de calibración en las 

mismas proporciones que se diluyeron las muestras (diluciones desde 1/50 hasta 1/1000 para 

medir PHB y diluciones 1/2 hasta 1/10 para medir PHV) en un volumen final de 10 mL en 

tubos de ensayo. Se midió absorbancia a cada una de las diluciones a 235 nm para medir 

PHB y 285 nm para PHV, para obtener la regresión lineal que permitió poder determinar las 

concentraciones de PHA y PHV en las muestras en estudio. 

Cabe destacar que se determinó PHA en tres etapas del proceso: al comienzo del 

ciclo (0 hs), al final de la etapa “feast” y al final del ciclo (24 hs).  

 

 
Figura 2.8: Esquema de la metodología para extracción y purificación de PHA 
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2.12 MICROSCOPÍA ELECTRÓNICA DE BARRIDO (SEM)  

La morfología de la biomasa se observó con SEM (Wu y col, 2010) de alta 

resolución utilizando un microscopio FEI La B6 (Eindhoven, Países Bajos) a un voltaje de 

aceleración de 5 kV con un detector de electrones para condiciones de bajo vacío (Figura 

2.9). Se tomaban muestras del licor de mezcla de los reactores (SBRs) y se centrifugaban 

a 10.000 R.P.M durante 10 minutos. Posteriormente la biomasa granular resultante (pellet) 

se lavaba con buffer fosfato (50 mM, pH 7), se centrifugaba nuevamente y se descartaba el 

sobrenadante. Finalmente, los gránulos microbianos se trataban con paraformaldehído al 

4% y se deshidrataban a partir de una serie graduada de soluciones de etanol (50%, 70%, 

80%, 90% y 100%). Finalmente, las muestras fueron secadas a temperatura ambiente para 

su observación mediante SEM.  

 

 
Figura 2.9 Microscopio electrónico de barrido de alta resolución 

 
2.13 ENSAYOS BIOQUÍMICOS: ANÁLISIS DE LAS COMUNIDADES NITRIFICADORAS,  
DESNITRIFICADORAS Y FIJADORES DE NITRÓGENO PRESENTES EN LOS 
REACTORES  

Se detectó la presencia de los diferentes grupos microbianos presentes en los 

biorreactores, involucrados en el ciclo del nitrógeno (nitrificantes, desnitrificantes y 

bacterias fijadoras de N2), mediante los ensayos bioquímicos que se detallan a 

continuación:  
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Se utilizaron diferentes medios de cultivos para confirmar la existencia de bacterias 

fijadoras de nitrógeno gaseoso (N2), bacterias nitrificantes oxidantes de amonio (BOA) y 

nitrito (BON) y bacterias desnitrificantes (BD). 

A- Bacterias fijadoras de N2: El medio de cultivo presentó la siguiente composición: 

manitol (15 g.L-1), K2HPO4 (0.5 g.L-1), MgSO4.7H2O (0.2 g.L-1), NaCl (0.1 g.L-1), agar (15 

g.L-1), Na2MoO4.2H2O (0.001 g.L-1) y FeCl3.6H2O (0.010 g.L-1). Este medio fue esterilizado 

en autoclave a 121°C durante 15 minutos. Luego el medio se extendía, bajo condiciones 

de esterilidad (bajo mechero), en placas de Petri estériles. Una vez sólido, se sembraba un 

volumen de 100 µL de tres diluciones seriadas del licor de mezcla de cada reactor y se 

extendía con espátula de Drigalsky. Las placas de Petri  inoculadas se incubaban a 30°C 

durante siete días. Concluido este periodo, se contaban las colonias desarrolladas (Hugh y 

Leifson, 1953.) A continuación, se esquematiza de forma sintética el proceso llevado a 

cabo (Figura 2.10).   

 

  
Figura 2.10: Detección de bacterias fijadoras de nitrógeno 

 
B- Bacterias nitrificantes oxidantes de amonio y de nitrito: Se utilizó una 

solución estándar compuesta por: K2HPO4 (5 g.L-1), MgSO4 (2.5 g.L-1), NaCl (2.5 g.L-1), 

Fe2(SO4)3 (0.05 g.L-1) y MnSO4 (0.05 g.L-1). Para los microrganismos oxidantes de amonio 

se utilizó 50 mL de la solución estándar descripta y se le adicionó (NH4)2SO4 (0.5 g.L-1), 

CaCO3 (1 g.L-1) y agua destilada (950 mL). Para los microorganismos oxidantes de nitrito 

se utilizó 50 mL de la solución estándar y se le adicionó NaNO2 (1 g.L-1), CaCO3 (1 g.L-1) y 

agua destilada (950 mL). Estos medios fueron esterilizados en autoclave a 121°C durante 

15 minutos.  
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Los medios de cultivo esterilizados (5 mL) se colocaron en diferentes tubos de 

ensayo. Se hicieron tres diluciones seriadas del licor de mezcla y se colocó en cada tubo 

un volumen de 100 µL de cada una de ellas. Finalmente, las mismas se incubaron en 

estufa a 30°C durante 21 días. Concluido el tiempo de incubación, se procedió al revelado 

de las muestras.  

Para evidenciar la oxidación de nitrito a nitrato (Figura 2.11) se agregó en un 

portaobjetos una gota de la dilución correspondiente junto con una gota del reactivo A 

(solución de a-naftilamina), y otra del reactivo B (solución de ácido sulfanílico 0.8%). Luego 

de 30 segundos se leyó el resultado de la siguiente forma: positivo era indicado cuando no 

había desarrollo de color (+ incoloro) y negativo mediante la observación de color rojo/rojo-

amarillo (-color). Asimismo, este estudio se utilizó para observar la presencia de bacterias 

desnitrificantes, a partir de la adición de polvo de cinc (Zn) a los tubos positivos (incoloros). 

Donde nuevamente el revelado indicaba positivo cuando no había desarrollo de color (+ 

incoloro) y negativo la formación de color rosado a rojo (- color) (Fadin y col, 1980).  

 

 
Figura 2.11: Detección de la presencia de bacterias oxidantes de nitrito y bacterias desnitrificantes 

 

Para evidenciar la oxidación del amonio a nitrito (Figura 2.12) se repitió el mismo 

protocolo que para los oxidantes de nitrito, con la siguiente lectura del revelado el cual 

indicaba positivo si había formación de color (+ color) y negativo cuando no se observaba 

coloración (- incoloro) (Hugh y Leifson, 1953.)  
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Figura 2.12: Detección de presencia de bacterias oxidantes de amonio 

 
C- Bacterias desnitrificantes: Para determinar este grupo de microorganismos 

(Figura 2.13) se utilizó un medio de cultivo rico en peptona (5 g.L-1), extracto de carne (3 

g.L-1) y KNO3 (1 g.L-1). Para este ensayo el medio de cultivo fue fraccionado en 5 mL en 

tubos de ensayo con campana durham y luego esterilizado entre 15 y 20 minutos en 

autoclave a 121°C. 

Se realizaban tres diluciones seriadas del licor de mezcla de cada reactor bajo 

mechero para conservar las condiciones de esterilidad. Luego se sembraban las diluciones 

(100 µL) en los tubos esterilizados con campana de Durham. Se registró la presencia 

(tubos positivos) o ausencia (tubos negativos) de burbujas de gases de nitrógeno (Tiedje 

JM, 1994).  

 
Figura 2.13: Detección de la presencia de bacterias desnitrificantes 

 
2.14 EXTRACCIÓN Y AMPLIFICACIÓN DE ADN GENÓMICO MICROBIANO 

Se extrajo el ADN genómico microbiano por duplicado de muestras de los 

biorreactores para diferentes condiciones experimentales, utilizando un kit de ADN marca 

E.Z.N.A (OMEGA, EE. UU.)  
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Para la extracción se siguió el protocolo del fabricante según se detalla a 

continuación: 

a- En primer lugar, se centrifugaron 50 mL del licor de mezcla de cada reactor a 

10.000 rpm durante 10 minutos. 

b- 1 mL del pellet resultante (gránulos) fue lavado dos veces con agua destilada.  

c- El pellet lavado fue resuspendido en 480 µL de EDTA 50 mM con 120 µL de 

lisozima (10 mg.mL-1) y mezclado lentamente. Luego la mezcla fue incubada a 37 ºC 

durante 60 minutos.  

d- Posteriormente la mezcla fue centrifugada a 16.000 g durante 2 minutos y el 

sobrenadante fue eliminado.  

El propósito de este tratamiento previo consistió en debilitar la pared celular para 

producir una lisis eficiente.  

e- El pellet resultante fue resuspendido suavemente en un volumen de 600 µL de 

solución de lisis (solución de proteasas) y fue incubado a 80 ºC durante 5 minutos.  

f- Finalmente la mezcla se dejó enfriar a temperatura ambiente y se agregó 3 µL de 

la solución RNAasa, invirtiendo los tubos 2 a 5 veces para mezclar. Seguido a esto, los 

tubos con las muestras se incubaron a 37 ºC durante 60 minutos y se dejaron enfriar a 

temperatura ambiente. 

g- Se les agregó 200 µL de la solución de precipitación de proteínas a los lisados 

celulares obtenidos y se mezcló en vórtex durante 20 segundos.  

h- Las muestras fueron luego incubadas en frío (hielo) durante 5 minutos, para 

luego ser centrifugadas a 16.000 g durante 3 minutos.  

Los sobrenadantes que contenían el ADN se transfirieron a un tubo microcentrífuga 

de 1.5 mL de volumen y se agregaron 600 µL de isopropanol a temperatura ambiente con 

el objetivo de precipitar el ADN. Posteriormente se mezclaron lentamente invirtiendo los 

tubos hasta observar filamentos de ADN y se centrifugaron a 16.000 g durante 2 minutos. 

Los sobrenadantes obtenidos de esta última centrifugación se extrajeron cuidadosamente y 

los tubos con los pellets resultantes fueron invertidos y secados en papel absorbente 

limpio.  

Una vez secos los pellets de ADN, fueron lavados con un volumen de 600 µL de 

etanol al 70% a temperatura ambiente, invirtiendo los tubos suavemente. Posteriormente 

se centrifugaron a 16.000 g durante 2 minutos y se descartaron los sobrenadantes.  



Capítulo 2 

100 

 

Los pellets resultantes de ADN se dejaron secar al aire durante 15 minutos. Una 

vez seco el ADN de cada tubo fue rehidratado agregando un volumen de 100 µL de la 

solución de rehidratación y los tubos fueron incubados overnight a 4ºC. Cumplido el tiempo 

de incubación, los tubos con las muestras fueron almacenados a -80 °C hasta su posterior 

análisis.  

Las muestras purificadas fueron amplificadas en termociclador mediante la técnica 

de la reacción de cadena de la polimerasa (PCR). Esta técnica consistió en 30 ciclos (5 

ciclos en productos de PCR) utilizando un kit HotStarTaq Plus Master Mix (Qiagen, EE. 

UU.) bajo las siguientes condiciones: 94 °C durante 3 minutos, seguido de 28 ciclos de 94 

°C durante 30 segundos, 53 °C durante 40 segundos y por último 72 °C durante 1 minuto, 

después de lo cual se realizó un paso de extensión final a 72 °C durante 5 minutos. 

Después de la amplificación, los productos de PCR se verificaron en gel de agarosa al 2% 

para determinar el éxito de la amplificación y la intensidad relativa de las bandas. A 

continuación, en la Figura 2.14 se detalla un esquema que resume el proceso llevado a 

cabo en los laboratorios del Instituto CINDEFI.  

 
Figura 2.14. Procedimiento para el análisis de las comunidades bacterianas con un enfoque 

basado en PCR 

 

La secuenciación para el posterior análisis de la diversidad bacteriana de cada 

muestra se realizó en el Molecular Research Laboratory (MR DNA; Shallowater, TX) 

utilizando la técnica de next-generation sequencing (NGS) por Illumina a partir de un 

equipo HiSeq siguiendo las pautas del fabricante. La región hipervariable V3 del gen 16S 

rARN se amplificó en termociclador marca Eppendorf, usando la combinación de 

cebadores 341F / 518R 5'CCTACGGGAGGCAGCAG3 'y 5'ATTACCGCGGCTGCTGG 3' 

(Li y col, 2009).  
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2.15 ESTUDIO DEL CONSORCIO MICROBIANO GRANULAR  

2.15.1 Aplicación del software para el filtrado y análisis bioinformático de las lecturas 

obtenidas en el equipo HiSeq.  

Luego de obtener los datos enviados por MR DNA se llevó a cabo un análisis 

mediante técnicas bioinformáticas a partir del conjunto de datos del gen ARNr 16S con el 

objetivo de determinar la diversidad y funciones metabólicas potenciales de la comunidad 

microbiana de cada sistema estudiado. Para llevar a cabo este estudio se utilizaron bases 

de datos y se realizaron los análisis que se presentan a continuación. 

El KEGG (Kyoto Encyclopedia of Genes and Genomes) (Enciclopedia de Genes y 

Genomas de Kioto) es una colección de bases de datos en línea de genomas, rutas 

enzimáticas, y químicos biológicos (grupos ortólogos), llamados KO, que corresponden a 

los nodos de los mapas de ruta KEGG. La base de datos PATHWAY registra las redes de 

interacciones moleculares dentro de las células, y variantes de ellas específicas a 

organismos particulares. Las secuencias o genes ortólogos son aquellas secuencias 

homólogas que se han separado por un evento de especiación. Es decir, cuando una 

especie diverge en dos especies separadas, se dice que las copias divergentes de un 

mismo gen en las especies resultantes son ortólogas. En otras palabras, las secuencias 

ortólogas son las secuencias que se encuentran en diferentes especies y que son 

altamente similares debido a que se han originado en un antepasado común.  

La evidencia más concluyente de que dos genes similares son ortólogos es el 

resultado del análisis filogenético sobre el linaje de ese gen. Los genes ortólogos 

descienden del mismo ancestro y usualmente, pero no siempre, tienen la misma función. 

Las secuencias ortólogas proveen información útil en taxonomía y en estudios 

filogenéticos. Puede utilizarse el patrón de divergencia genética para inferir las relaciones 

existentes entre especies. Dos especies que se hallan estrechamente relacionadas tendrán 

secuencias de ortólogos altamente similares. Por el contrario, dos especies 

filogenéticamente alejadas presentarán una gran divergencia en la secuencia de los genes 

o secuencias ortólogas bajo estudio. 

Cada entrada KO se identifica por el identificador único llamado número K ('K' 

seguido de un número de cinco dígitos). A los genes en genomas completos se les asignan 

los números K tanto computacionalmente como manualmente. El sistema KO es la base 

para vincular información genómica con información funcional sistémica de nivel superior a 

través de los procesos de mapeo KEGG. A partir de esto y con el fin de estimar la 
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abundancia de taxones bacterianos y los roles funcionales en términos de KO para 

diferentes condiciones experimentales de los bioreactores, se analizó por duplicado el 

conjunto de datos de los fragmentos de genes de ARNr 16S amplificados, del ADN 

microbiano extraído utilizando el flujo de trabajo Microbiome Helper (Comeau y col, 2017): 

esto incluye el uso de QIIME (Caporaso y col, 2010) (una fuente online abierta de 

bioinformática para realizar análisis de microbiomas), FastQC (v0.11.5) 

(http://www.bioinformatics.babraham.ac.uk/projects/ fastqc /) y PEAR (v0. 9.10) (Zhang y 

col, 2014) en los primeros pasos para evaluar marcos de lectura sin procesar, identificar 

marcos de lecturas ambiguos y unirlos. Luego se procedió a la detección y eliminación de 

secuencias quiméricas utilizando la herramienta de código abierto VSEARCH (v1.11.1) 

(Rognes y col, 2016) y el algoritmo UCHIME (Edgar y col, 2011) respectivamente.  

Las secuencias quiméricas pueden formarse durante los diferentes ciclos del 

proceso de amplificación del ADN si dos o más moléculas diferentes de ADN se unen 

dando lugar a una secuencia híbrida que, en caso de no ser eliminada, generaría falsa 

diversidad en el análisis (Edgar y col, 2011). 

Luego se determinó para cada muestra analizada (y su duplicado) las unidades 

taxonómicas operativas de referencia (OTU, operational taxonomic unit) al 97% de 

identidad utilizando SortMeRNA (herramienta de alineación de secuencia local para el 

filtrado, mapeo y selección de OTU) (Kopylova y col, 2012) y SUMACLUST (aplicación de 

agrupación de secuencias) (Mercier y col, 2013) agrupando los marcos de lectura en la 

base de datos Greengenes. Un paso muy importante es la normalización de la Tabla de 

OTUs. La variabilidad por muestra es muy grande por lo tanto para hacer comparable el 

número de secuencias que pertenecen a cada OTU entre las distintas muestras es preciso 

llevar a cabo una normalización de la Tabla de OTUs, eliminando las OTUs de baja 

confianza; es decir que el número total de secuencias para todas las muestras sea 

constante. La Tabla de OTUs normalizada se empleó en pasos posteriores para determinar 

la composición relativa a nivel taxonómico de clase, orden, filo, y género de cada muestra. 

 

2.15.2 Análisis de la diversidad microbiana 

Entre los estudios llevados a cabo mediante estás técnicas bioinformáticas se 

evaluó la diversidad de cada muestra ensayada, lográndose obtener las curvas de 

rarefacción (técnica de evaluación de la riqueza de especies de una muestra) y el índice de 
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diversidad (índice de Shannon) utilizando el software Qiime1 a partir del script 

alpha_rarefaction.py (Kim y col, 2017).  

Los análisis de rarefacción permiten la comparación de la diversidad entre 

diferentes muestras que difieren en número de secuencias y la extrapolación de la 

diversidad calculando el número hipotético de especies en una muestra a través de 

diferentes índices estimadores de riqueza (como por ejemplo el índice de Shannon). Las 

curvas de rarefacción presentan, para distintos números de secuencias, la cantidad y 

composición de especies diferentes que se pueden encontrar en las distintas muestras o 

en agrupaciones de las mismas. 

El índice de Shannon representa una medida cuantitativa que refleja la estructura 

de la comunidad microbiana dada por la abundancia, la riqueza de unidades taxonómicas 

(como las especies) y la relación de dominancia. Matemáticamente, el índice de Shannon 

se calcula por medio de la siguiente expresión:  

 

             (2.13) 

 

En la ecuación 2.13, la variable i representa la especie, la variable S representa la 

riqueza de especies (número de especies), pi representa la abundancia relativa de la 

especie i, calculada como el número de secuencias de cada especie dividido por el número 

total de secuencias en la muestra. De esta manera, el índice cuantifica la incertidumbre en 

la predicción de la identidad de la especie de un individuo que es tomado al azar de una 

muestra (Pla y col, 2006). 

 

2.15.3 Predicción funcional en PICRUst  

Se llevó a cabo una investigación filogenética de las comunidades 

correspondientes a las diferentes condiciones experimentales de los reactores, cuyo ADN 

fue extraído, mediante la reconstrucción de estados no observados a partir de PICRUst 

(Phylogenetic Investigation of Communities by Reconstruction of Unobserved States). Este 

constituye un paquete de software de bioinformática diseñado para predecir el contenido 

funcional del metagenoma o bien de las bacterias identificadas mediante la secuenciación 

del gen rARN 16S (Langille y col, 2013).  
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Durante el flujo de trabajo de Qiime se formó un archivo de extensión .BIOM, el 

cual es requisito para usarse como entrada en PICRUst (Langille y col, 2013). PICRUst 

(v1.1.0) permite inferir el potencial funcional de las comunidades procariotas en términos 

de ortología y vías KEGG y permite la predicción filogenética de los organismos (Langille y 

col, 2013). La Tabla OTUs generada con Qiime1 (explicado en la sección anterior) se 

utilizó como archivo de entrada para la predicción filogenética de los organismos hallados 

en el sistema, obteniéndose como archivo de salida la abundancia de los KO (asociados a 

cada muestra) y su asociación a cada ruta metabólica. 

Los pasos principales para el protocolo del análisis bioinformático por PICRUst 

para cada muestra analizada y su duplicado incluyen los siguientes pasos: 

1. Reducir la Tabla de OTU a solo las OTU de referencia (eliminando las de 

novo, originadas en regiones genómicas que no contienen previamente ningún gen de 

referencia). 

2. Normalizar la Tabla de OTUs en función del número de copias del gen de 

ARNr 16S que predice el algoritmo de PICRUst para cada OTU. Predecir abundancias de 

ortología KEGG (KO) en cada muestra. 

3. Agrupar los KOs en función de la ruta metabólica en que están implicados 

(Kyoto Encyclopedia of Genes and Genomes, http://www.genome.jp/kegg/) (Kanehisa y 

Goto, 2000)  

4. Relacionar los OTU que contribuyen a cada KO de interés.  

Asimismo, se utilizó el programa STAMP (v2.1.3) y PINCH2 (v2.0.1) para la 

visualización de datos y los posteriores análisis estadísticos (Parks y col, 2014). Se obtuvo 

el Nearest Sequenced Taxon Index (NSTI) score para cada muestra, que correspondió al 

índice de taxón obtenido para cuantificar la disponibilidad de representantes genómicos 

cercanos para cada muestra de microbioma. En síntesis, NSTI corresponde al promedio de 

las distancias filogenéticas para cada organismo con sus parientes (organismos vecinos) 

obtenidos de un genoma de referencia secuenciado, medido en términos de sustituciones 

por sitio en el gen rARN 16S y ponderado por la frecuencia de ese organismo en la Tabla 

de OTUs.  Este índice fue utilizado como indicador de la precisión de PICRUst (Langille y 

col, 2013). 

Generalmente la precisión de PICRUst disminuye al aumentar el NSTI en las 

muestras. Cabe destacar que la capacidad de calcular valores NSTI dentro de PICRUst a 

partir de datos obtenidos por el análisis del gen 16S permite a los usuarios determinar si 
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sus muestras se pueden analizar mediante predicción por PICRUst para predecir roles 

funcionales potenciales de la comunidad microbiana analizada (Langille y col, 2013). 

En la Figura 2.15 se detalla un esquema sintético del flujo de trabajo realizado para 

la determinación de los consorcios microbianos de los SBRs. 

 

 
Figura 2.15: Flujo de trabajo realizado para la determinación de los consorcios microbianos de los SBRs 
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CAPÍTULO 3: BIOGRANULACIÓN, ESTABILIDAD Y MONITOREO DEL SBR 
AERÓBICO EN EL TRATAMIENTO DE UN EFLUENTE FÁCILMENTE 
BIODEGRADABLE BASADO EN ACETATO DE SODIO Y NITRÓGENO AMONIACAL   
3.1 OBJETIVOS 

Objetivo general:  

Estudiar la remoción simultánea de carbono orgánico y nitrógeno en sistemas 

granulares aeróbicos considerando los siguientes aspectos: estabilidad granular y 

funcional, procesos biológicos y monitoreo. Para ello se utilizó un SBR alimentado, bajo 

régimen “feast/famine”, con un efluente sintético fácilmente biodegradable basado en 

acetato de sodio y sulfato de amonio. Se espera que bajo régimen “feast/famine” y 

condiciones completamente aeróbicas resulte favorecido el proceso de nitrificación-

desnitrificación simultánea (NDS) aeróbica. 

Objetivos específicos: 

• Evaluación de la remoción simultánea de carbono orgánico y nitrógeno en el 

SBR granular aeróbico. 

• Evaluar la estabilidad del SBR considerando el tamaño granular y la cinética 

de remoción de carbono orgánico y nitrógeno. 

• Proponer un balance de masa de carbono orgánico y nitrógeno para 

cuantificar los procesos de crecimiento heterótrofo, nitrificación y NDS. 

• Proponer un método simple de control de los procesos de remoción de 

carbono orgánico y nitrógeno en el SBR basado en la técnica de titulación y balance de 

protones. 

 
3.2 FACTORES QUE INFLUYEN EN LA NITRIFICACIÓN  

Los principales factores que afectan la nitrificación son temperatura, pH, alcalinidad 

(concentración de carbonato y bicarbonato), concentración de oxígeno disuelto (OD) y 

nitrógeno amoniacal (NH3-N), relación de materia orgánica/nitrógeno amoniacal y la 

presencia de sustancias inhibidoras como amoníaco libre (FA, free ammonia), ácido nitroso 

libre (FNA, free nitrous acid), hidroxilamina libre y sulfuro, entre otras, que pueden afectar 

la actividad BOA (bacterias oxidantes de amonio) y BON (bacterias oxidantes de nitrito) de 

diferente manera (Rodriguez-Gomez y col, 2019; Correa y col, 2018). 
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3.2.1 Temperatura 

La temperatura influye en la velocidad específica de crecimiento tanto de BOA 

como de BON. A temperaturas comprendidas entre 10 y 20 °C, la velocidad específica de 

crecimiento de BON es mayor a las de BOA, provocando una baja acumulación de nitrito 

(Peng y Zhu, 2006). A 20–25 °C se observa una disminución de la actividad de nitratación 

(BON) junto con un aumento de la actividad de nitritación (BOA). A temperaturas 

superiores a 25 °C, es posible que la actividad BOA supere a BON, siendo 25-35 °C el 

rango de temperatura óptimo para la acumulación de nitrito (Peng y Zhu, 2006; Rodriguez-

Gomez y col, 2019). 

 

3.2.2 pH 

La nitrificación se ve fuertemente afectada por el pH del sistema. El pH óptimo para 

la nitrificación se encuentra entre 7.5 y 9.0 (Cheng y col, 2016; Rodriguez-Gomez y col, 

2019), alcanzándose una actividad máxima de las bacterias oxidantes de NH4
+-N a pH= 

8.0 (Rodriguez-Gomez y col, 2019).  

 

3.2.3 Alcalinidad 

Se ha propuesto una relación estequiométrica de 7.1 g CaCO3.g-1 NH4
+-N oxidado 

y, en consecuencia, se ha informado que la falta de carbonato detendría la nitrificación 

(Rodriguez-Gomez y col, 2019). 

 

3.2.4 Oxígeno Disuelto (OD) 

Las bacterias nitrificantes presentan un alto consumo de oxígeno para la 

conversión de amonio en nitrato (4.57 g O2.g-1 NH4
+-N oxidado) (Rodriguez-Gomez y col, 

2019). La concentración de OD constituye un factor limitante clave para el crecimiento de 

BOA y BON. Una concentración de OD de 0.5 mg.L−1 limita la actividad tanto de BOA como 

de BON, lo que llevaría a una acumulación de amonio y nitrito (Ruiz y col, 2003; Guo y col, 

2008). Se informó que el nivel de oxígeno para la acumulación de nitrito estaría en el rango 

de 0.5–1.5 mg.L−1 OD y que por encima de un OD de 1.7 mg.L−1 se lograría la nitrificación 

completa hasta nitrato (Rodriguez-Gomez y col, 2019). 
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3.2.5 Relación DQO:N 

En la nitrificación, la relación materia orgánica/nitrógeno amoniacal, expresada 

comúnmente como relación DQO:N, es un factor crítico para la inhibición de las bacterias 

nitrificantes. Los compuestos orgánicos tienden a inhibir el proceso de nitrificación a través 

de la competencia por oxígeno entre organismos nitrificantes y microorganismos que 

degradan materia orgánica, ya que estos últimos tienen una mayor afinidad por el oxígeno, 

por lo tanto, a menor relación materia orgánica/NH3–N, mayor será el crecimiento de 

bacterias nitrificantes (Yadu y col, 2018; Rodriguez-Gomez y col, 2019).  

 

3.2.6 Amonio libre (FA) y Ácido nitroso libre (FNA) 

El amoniaco libre (FA) y el ácido nitroso libre (FNA, HNO2) exhiben efectos 

inhibitorios sobre los metabolismos de las bacterias oxidantes de amoníaco y nitrito 

(Vadivelu y col, 2006). Las concentraciones de estos compuestos se ven afectadas por la 

temperatura y el pH en el sistema en estudio (Anthonisen y col, 1976). 

Se ha informado que las susceptibilidades de las especies BOA y BON a FA y FNA 

difieren entre sí (Blackburne y col, 2006), lo que significa que existen rangos de 

concentración de FA y FNA que solo inhibirían la oxidación de NO2.  

Por un lado, FA es inhibidor de los procesos de oxidación de amonio y nitrito 

durante la nitrificación (Anthonisen y col, 1976). Se han encontrado niveles de inhibición 

variables en la nitrificación. FA ha presentado una inhibición más fuerte en la oxidación de 

nitrito que en la oxidación de amonio (Liu y col, 2019). 

Por otro lado, se ha demostrado que FNA presenta una elevada eficiencia para 

eliminar BON, indicando que podría presentar mayor actividad inhibitoria para BON que 

para BOA (Wang y col, 2014 a,b). Sin embargo, aún la bibliografía que respalda la 

susceptibilidad de la mayoría de las especies BOA a FA y FNA es sumamente limitada 

(Kinh y col, 2016).  

Por último, se ha informado que existe una correlación entre la presencia de 

hidroxilamina libre, un intermediario en la nitrificación por BOA, y la baja actividad 

nitrificante (Peng y col, 2006; Rodriguez-Gomez y col, 2019). Este compuesto podría inhibir 

tanto el proceso de oxidación de amoníaco como de nitrito (Wan y col, 2016).  
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3.3 FACTORES QUE INFLUYEN EN LA DESNITRIFICACIÓN  

Existen una variedad de factores que pueden influir en el proceso de 

desnitrificación, entre ellos se encuentran: temperatura, pH, oxígeno disuelto, relación 

DQO:N, FA y FNA, la concentración de nitrato en el agua a tratar, la cantidad y calidad de 

carbono orgánico. (Sirivedhin and Gray, 2006). Todos estos factores están estrechamente 

unidos, de tal forma que el cambio en un factor daría como resultado un cambio en los 

restantes (Sirivedhin and Gray, 2006).  

La diversidad, estructura y actividad metabólica de una comunidad bacteriana 

desnitrificante se ve muy afectada por las diferencias en distintos factores como la fuente 

de carbono, el oxígeno y la salinidad (Rajta y col, 2019). 

 

3.3.1 Temperatura  

La temperatura es uno de los principales parámetros en el control del proceso de 

desnitrificación. Se ha informado que la desnitrificación no es posible por debajo de una 

temperatura de 5°C, observándose la mejor actividad desnitrificante en estaciones de 

verano (Stanford y col, 1975; Sirivedhin and Gray, 2006); sin embargo, otros trabajos han 

medido cierta actividad desnitrificante a 4 °C, aunque a tasas mucho más lentas 

(Richardson y col, 2004).  

La temperatura adecuada para la desnitrificación aeróbica se encuentra en el 

rango mesofílico de 25-37 °C (Li y col, 2018). Sin embargo, los microorganismos 

psicrofílicos y termofílicos también se han explorado por su potencial en la eliminación de 

nitrógeno (He y col, 2018). Las bajas temperaturas pueden reducir la eficiencia de 

desnitrificación de diferentes organismos (Lakha y col, 2009). Por último, también se ha 

informado que bacterias termofílicas utilizan amoníaco y nitrato a temperaturas muy altas 

de 50 °C (Takenaka y col, 2007). Esto indica que existen varios microorganismos que 

pueden llevar a cabo la desnitrificación aeróbica a diferentes temperaturas (Rajta y col, 

2019). 

 

3.3.2 pH 

El pH es otro de los factores críticos en el proceso de desnitrificación. A medida 

que el nitrato se agota durante este proceso, aumenta el pH (Ji y col, 2015). El pH neutro a 

alcalino (7-8) se considera óptimo para la desnitrificación (Li y col, 2018). 
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3.3.3 Oxígeno disuelto (OD) 

El oxígeno disuelto (OD) es otro de los factores que afecta al proceso de 

desnitrificación. Inicialmente se creía que la desnitrificación era un proceso estrictamente 

anóxico y que la actividad de las enzimas involucradas en el proceso se inhibía en 

presencia de oxígeno. Además, en presencia de nitrato y oxígeno, los microorganismos 

seleccionan el oxígeno como su receptor terminal de electrones debido a que la respiración 

aeróbica produce un mayor rendimiento energético que la desnitrificación. Sin embargo, 

desde hace algunos años se ha informado que especies como Paracoccus pantotrophus 

(anteriormente denominada Paracoccus denitrificans y Thiosphaera pantotropha) posee 

enzimas desnitrificantes activas incluso a concentraciones de oxígeno disuelto de 80-90% 

(Robertson y col, 1988). Desde entonces, se han realizado muchos estudios para 

comprender el efecto del oxígeno sobre el crecimiento y la eficiencia de desnitrificación de 

varias bacterias desnitrificantes y se ha observado que algunas de ellas pueden tolerar 

altas concentraciones de oxígeno (Rajta y col, 2019). Esto induce a pensar que el efecto 

de la concentración de oxígeno disuelto en la desnitrificación depende de los 

microorganismos. Incluso las mismas especies de desnitrificantes aeróbicos pueden diferir 

en su capacidad de desnitrificación bajo diferentes niveles de oxígeno disuelto (Rajta y col,  

2019).  

 

3.3.4 Fuentes de carbono adecuadas y relación DQO: N  

Respecto a la fuente de carbono, cabe destacar que los desnitrificantes 

heterotróficos requieren carbono orgánico para dos fines fundamentales, uno de ellos es 

utilizarlo para crecimiento celular y el otro como donador de electrones en el proceso de 

desnitrificación. Diversas fuentes de carbono, como glicerol, glucosa, succinato, etanol, 

sacarosa, metanol, formiato, acetato y piruvato de sodio, pueden ser utilizadas en este 

proceso. La elección correcta de una fuente de carbono que sea barata y adecuada es 

requisito para una desnitrificación eficiente (Rajta y col, 2019). 

Los polímeros biodegradables como el ácido poliláctico (PLA), el ácido poli-3-

hidroxibutírico (PHB) y la policaprolactona también se usan como fuentes de carbono, y 

tienen una alta eficiencia de desnitrificación con una liberación mucho menor de carbonos 

orgánicos disueltos que las fuentes de carbono natural. Sin embargo, su uso es bastante 

caro (Hiraishi y Khan, 2003). Muchas especies heterótrofas tienen la capacidad de 
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almacenar reservas de energía en forma de PHB, con el fin de ser utilizado para el 

crecimiento y mantenimiento de la biomasa (Oehmen y col, 2007). Estos microorganismos 

tienen la capacidad de utilizar el PHB intracelular como fuente de carbono para desnitrificar 

(Zeng y col, 2004). 

Otro de los factores que influye en el proceso de desnitrificación es la relación 

carbono/nitrógeno (DQO:N o C:N), la cual es una medida de la relación donante de 

electrones a receptor. Para que tenga lugar una desnitrificación efectiva se requiere el uso 

de una dosis apropiada de fuente de carbono (Obaja y col, 2005). Si el carbono está 

presente en una cantidad menor, el flujo de electrones no puede cumplir con los requisitos 

de energía para el crecimiento celular y, como resultado, la desnitrificación se ve afectada. 

Sin embargo, si la cantidad de carbono está por encima de la concentración óptima, 

entonces el aumento en la tasa de desnitrificación es muy limitado (Huang y col, 2001) y el 

carbono orgánico excedente puede ser descargado al ambiente con el efluente final. Se ha 

indicado que una baja relación de DQO:N (menor a 6-8), requiere la adición una fuente de 

carbono externa para lograr una completa desnitrificación de NOX (NO2
-, NO3

-) producido 

en el proceso de nitrificación (Jin y col, 2012). 

La relación C:N óptima para lograr una desnitrificación adecuada es específica 

para cada organismo heterotrófico (Kim y col, 2008). En general, la mayoría de las 

bacterias heterotróficas requieren una relación DQO:N que se encuentre en el rango de 8-

16 (Kim y col, 2008; Zhang y col, 2019b).  

 

3.3.5 Impacto de FA y FNA en la desnitrificación 

En general, FA podría tener un efecto inhibidor sobre los desnitrificantes 

comparable a BOA y BON (Liu y col, 2019). Si bien existen pocos estudios sobre el 

impacto de FA sobre el proceso de desnitrificación, Yang y col, (2018) informaron que la 

exposición de lodo activado a FA de 16 mg de NH3.L-1 durante 1 día disminuyó la actividad 

desnitrificante en un 36%. 

Al igual que en el caso de los nitrificantes, es probable que el umbral de inhibición 

de FNA sea una función de las características de la comunidad microbiana, así como de 

otros factores operativos. Se ha sugerido que la actividad de reducción de nitrato es 

inhibida 40% a concentraciones iniciales de FNA entre 0.01 y 0.025 mg HNO2-N.L-1 y 100% 

a 0.2 mg HNO2-N.L-1 (Ma y col, 2010). 
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3.4 FACTORES QUE INFLUYEN EN LA NDS  

La NDS permite reducir el tamaño del reactor y prescindir de la utilización de 

tanques separados ya que, como se ha observado en muchos estudios, las velocidades de 

nitrificación y desnitrificación son similares a las de los sistemas convencionales (tanques 

separados). Esta ventaja permitiría simplificar drásticamente el diseño general del proceso. 

Los factores principales que influyen en el proceso de NDS son: la fuente de 

carbono (acetato, glucosa y metanol son las utilizadas mayoritariamente y con las cuales 

se han observado resultados exitosos), la relación DQO:NTK (en una relación de 7) la 

concentración de oxígeno y el tamaño de los flóculos y/o gránulos. Third (2003) ha 

informado que el tamaño del flóculo o gránulo influye sobre el OD requerido, observando 

que cuanto más pequeño son los flóculos menores porcentajes de NDS se obtienen, 

debido a que este proceso depende de las zonas aeróbicas y anóxicas que se generen 

dentro del gránulo.  

Los sistemas NDS con desnitrificación aeróbica no requieren el control estricto de 

la concentración de oxígeno y el tamaño de los agregados microbianos no afectaría de 

forma significativa la eficiencia del proceso. Estas constituyen ventajas que permiten 

simplificar la operación y control del proceso NDS (Dutta and Sarkar, 2015).  

 
3.5 MONITOREO DE SISTEMAS PARA REMOCIÓN DE CARBONO Y NITRÓGENO  

Actualmente se ha informado que muchos consorcios microbianos heterótrofos 

presentan elevadas capacidades de remoción de nitrógeno mediante el proceso de NDS 

(Guisasola y col, 2007). Los sistemas biológicos enriquecidos en nitrificantes heterotróficos 

podrían ofrecer muchas ventajas, como una excelente nitrificación y capacidad de NDS. 

Sin embargo, la estabilidad de estos sistemas puede verse alterada por deficiencias en la 

aireación, cambios de pH y entrada de tóxicos, lo que podría causar un efecto irreversible. 

La detección temprana de fallas es particularmente importante para aquellos procesos 

biológicos más susceptibles como la nitrificación. La aplicación de estrategias de control 

para algunos procesos biológicos clave permitiría el funcionamiento óptimo del reactor. La 

titulación es un método sencillo y económico que se ha propuesto para el seguimiento de 

procesos biológicos (Guisasola y col, 2007). Este método consiste en la medición indirecta 

de la tasa de consumo o producción de protones mediante la cuantificación de los 

volúmenes de ácido o base respectivamente, que se dosifican al reactor para mantener un 
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pH constante. Esto es posible porque los procesos biológicos influyen fuertemente en el pH 

del medio ambiente. 

 
3.6 DETERMINACIÓN DE ACTIVIDAD METABÓLICA DE BOA Y BON MEDIANTE 
RESPIROMETRÍA 

La respirometría es la medida de la tasa de consumo biológico de oxígeno y se ha 

utilizado ampliamente para el seguimiento de procesos biológicos aeróbicos. Guisasola y 

col. (2004) mostró el vínculo existente entre las mediciones de la velocidad de consumo de 

oxígeno (OUR) y los procesos biológicos en un SBR aeróbico. Los ensayos respirométricos 

permiten estimar los parámetros cinéticos de la nitrificación mediante la obtención de 

medidas respirométricas, basadas en el agotamiento de oxígeno por consumo de sustrato, 

para lodos activados (Surmacz-Gorska, y col, 1995) o biopelículas. Para cultivos mixtos 

que contienen microorganismos oxidantes de amoniaco y nitrito, se necesitan inhibidores 

selectivos que permitan la separación de las diferentes actividades (Bédard y Knowles, 

1989). La inhibición debe ser instantánea y completa para la población objetivo sin afectar 

a otras poblaciones. La aliltiourea inhibe selectivamente la oxidación del amoniaco en 

concentraciones entre 8 y 80 mM (Hofman y Lees, 1953), probablemente por quelación del 

cobre del sitio activo de la monooxigenasa amoniacal (Bédard y Knowles, 1989), mientras 

que el clorato se utiliza para detener la oxidación de nitrito en sistemas de lodos activados 

(Belser y Mays, 1980). Sin embargo, es preciso destacar que las enzimas AMO (enzimas 

amoníaco monooxigenasas) y HAO (enzimas hidroxilamina oxidorreductasas), 

responsables del proceso de nitrificación en microorganismos autótrofos (BOA), también se 

han encontrado en microorganismos heterótrofos (Bothe y col, 2000) y por lo tanto podrían 

ser sensibles a los inhibidores recientemente mencionados. Las enzimas responsables de 

la oxidación de nitrito presentes en nitrificantes heterótrofos podrían ser también afectadas 

por aliltiourea y clorato. 

 
3.7 MATERIALES Y MÉTODOS 

3.7.1 Efluente sintético fácilmente biodegradable y condiciones de operación 

En el SBRACET se estudiaron dos condiciones experimentales definidas por la carga 

volumétrica de nitrógeno inorgánico. La Condición NB (nitrógeno bajo) presentó una carga 

volumétrica de nitrógeno de 60 mg N.(L.día)-1, resultando una relación DQO:N:P de 
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100:10:2. La condición NA (nitrógeno alto) presentó una carga volumétrica de 90 mg 

N.(L.día)-1, resultando una relación DQO:N:P de 100:15:2 (Tabla 3.1). Cabe destacar que 

ambas condiciones son favorables para el proceso de nitrificación (Rodriguez-Gomez y col, 

2019). 
 

Tabla 3.1: Cargas volumétricas de nitrógeno, fósforo y DQO (acetato) en el SBRACET 

 

Efluente sintético 

Condición 
NB 

 

Condición 
NA 

 

Carga volumétrica de 

nitrógeno inorgánico                                            

(mg NH3-N.(L.día)-1) 

60 90 

 

Carga volumétrica de 

fósforo inorgánico                              

(mg PO4
3--P.(L.día)-1) 

 

12 

 

12 

Carga volumétrica de 

DQO 

(mg DQO.(L.día)-1) 

 

600 

 

600 

 

DQO:N:P 

 

100:10:2 

 

100:15:2 

 

 

Para ambas condiciones se utilizó un efluente sintético conteniendo sulfato de 

amonio ((NH4)2SO4) como fuente de nitrógeno, fosfato de potasio (K2HPO4 Y KH2PO4) y 

una fuente de carbono orgánica fácilmente biodegradable: acetato de sodio (CH3COONa) 

(Tabla 3.2), enriquecido con dos soluciones de elementos traza: M1 y M2 (Sección 2.2).  

 
 

 

 



Capítulo 3 

117 

 

Tabla 3.2: Composición de los efluentes sintéticos utilizados en las Condiciones NB y NA 

del SBRACET 

Efluente 
sintético 

Condición NB 

(gr.L-1) 

Condición NA 

(gr.L-1) 

CH3COONa 1.5660 1.5660 

(NH4)2SO4 0.5640 0.8145 

KH2PO4 0.0651 0.0651 

K2HPO4 0.0514 0.0514 

MgSO4.7H2O 0.2700 0.2700 

CaCl2.2H2O 0.0427 0.0427 

Solución M1 1 mL 1 mL 

Solución M2 1 mL 1 mL 

 

3.7.2 Control de pH 

Inicialmente se intentó controlar el pH del SBR en un rango entre 6.8 y 8.0 

mediante la adición de bicarbonato de sodio (NaHCO3) al efluente sintético, debido a que 

estos valores son los adecuados para lograr el crecimiento de microorganismos 

nitrificantes. Sin embargo, este método no permitió estabilizar el pH en el rango deseado. 

Por este motivo, se implementó el uso de un controlador automático de pH, el cual se 

conectó a dos bombas peristálticas para la dosificación de una solución básica de NaOH 

(0.5 M) y una solución ácida de H2SO4 (0.91 M) (Figura 2.1). Este sistema de control 

permitió mantener el pH en un valor constante de 7.5± 0.2 durante todo el estudio. 

 

3.7.3 Proceso de granulación, aclimatación y estabilidad 

El reactor se operó inicialmente bajo la condición experimental NB. Se utilizó un 

inóculo de 700 mL de lodos activados que provino de un SBR automatizado, tal como se 

indicó en la sección 2.3, y se adicionó un volumen de 3.9 L del efluente utilizado en esta 

condición (Tabla 3.2). Para favorecer la auto-inmovilización microbiana (granulación) se 

utilizó el procedimiento ya detallado en la sección 2.4. La biomasa fue aclimatada al 

efluente sintético y a las condiciones operativas del SBR (condición NB). 
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En la condición NA, inicialmente el SBR se inoculó con 700 mL de la biomasa 

granular proveniente de la condición NB y se utilizó 3.9 L del efluente sintético 

correspondiente (Tabla 3.2). 

El SBRACET, para condiciones NB y NA, fue operado a temperatura ambiente, bajo 

régimen “feast/famine” y ciclos repetitivos de 24 hs compuestos por las siguientes fases: 

adición del medio de cultivo (2 minutos), fase de reacción aeróbica (1428 min), purga de 

lodos (1 minuto), fase de sedimentación (5 minutos) y extracción del sobrenadante (2 

minutos). El tiempo de retención celular (TRC) fue de 20 días y el tiempo de retención 

hidráulico (TRH) de 2.79 días para ambas condiciones experimentales.  
El período de aclimatación de los microorganismos a las condiciones operativas se 

extendió desde el inicio de la operación del reactor hasta alcanzar una completa remoción 

de carbono orgánico (100%) y buenas propiedades de sedimentación de la biomasa (ISV< 

90 mL.g-1). La estabilidad del sistema, para cada condición experimental, fue alcanzada 

una vez que se lograron velocidades constantes de consumo de carbono orgánico y 

amonio y propiedades físicas constantes de la biomasa definidas en términos de su índice 

de sedimentabilidad y tamaño granular durante al menos 3 TRC.   

 

3.7.4 Ensayos de respirometría  

Se realizaron ensayos respirométricos en reactores batch, utilizando el 

respirómetro descripto en la sección 2.9, con el fin de evaluar la concentración umbral de 

toxicidad del nitrógeno (nitrógeno amoniacal y nitrito) y la actividad metabólica de los 

diferentes grupos de microorganismos que coexisten en el sistema (BOA, BON y bacterias 

heterótrofas). Estos ensayos se basaron en la determinación de la actividad respiratoria de 

cada grupo microbiano frente a diferentes concentraciones de la fuente de energía, 

nitrógeno amoniacal y nitrito para BOA y BON respectivamente, y la fuente de carbono y 

energía, acetato de sodio, utilizada por heterótrofos. 

Se realizaron tres tipos de ensayos, uno de ellos para analizar el grupo de 

microorganismos oxidantes de amonio, otro para analizar el grupo de microorganismos 

oxidantes de nitrito y por último el grupo de microorganismos oxidantes de la fuente de 

carbono orgánico. Para analizar cada grupo por separado se utilizaron inhibidores con el 

fin de suprimir las vías de oxidación no evaluadas en cada ensayo.  
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Cabe destacar que para todos los ensayos que se describirán a continuación, se 

tomaron muestras del SBRACET bajo condiciones de estabilidad (a las 24 hs, final del 

período “famine”). Estos ensayos se hicieron en ambas condiciones (NB y NA) con el fin de 

comparar los sistemas y evaluar si se produjeron cambios en la actividad de los diferentes 

grupos microbianos.  

 

A- Determinación de la actividad de las bacterias oxidantes de amonio (BOA) 
Para la determinación de la actividad de las BOA mediante respirometría se 

llevaron a cabo diferentes ensayos batch. 

Inicialmente, se tomó un volumen de 320 mL del SBR y se dejó sedimentar la 

biomasa granular en una probeta de 500 mL, descartándose el sobrenadante. 

Posteriormente, la biomasa sedimentada se centrifugó a 3000 R.P.M durante 10 min a fin 

de eliminar el remanente del efluente tratado. Luego se resuspendió el pellet (biomasa) en 

agua corriente y se centrifugó (3000 R.P.M, 10 minutos). Este lavado se realizó dos veces.  

La biomasa lavada se colocó en un vaso de precipitado de 500 mL y se llevó a un 

volumen final de 60 mL con agua corriente. Posteriormente se le adicionó 260 mL de 

medio de cultivo, M.C. (Tabla 3.3). El volumen final resultante (320 ml) fue dividido en 

partes iguales en diferentes vasos de precipitado de 50 mL de volumen para aplicarles 

posteriormente a cada uno de ellos diferentes pulsos de soluciones stock de sulfato de 

amonio (0.35 y 4.28 M) con el fin de evaluar diferentes concentraciones de nitrógeno 

amoniacal (10.7-50-100-150-250-500-1000-2500 mg N.L-1) en cada ensayo batch (Figura 

3.1). Luego de colocar el pulso de nitrógeno a cada batch, conteniendo el M.C y la 

biomasa, se agregó de forma inmediata el inhibidor de oxidantes de nitrito (Clorato de 

sodio, ClNaO3, Sigma 106.44 g.mol-1, 99%), mediante un pulso de una solución stock (3.2 

M ClNaO3), para obtener una concentración de 10 mmol.L-1 (Cai y col, 2018) con el fin de 

evaluar únicamente la oxidación de amonio.  
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Tabla 3.3 Composición del medio de cultivo (M.C.) utilizado en los batch para determinar la 

actividad de las BOA 

 

Composición g.L-1 

KH2PO4 0.0973 

K2HPO4 0.0766 

NaHCO3 0.2625 

M1 (mL) 1 

M2 (mL) 1 

 

 
Figura 3.1 Fotografía del reactor BATCH con el inóculo de microorganismos (izquierda) y 

concentración inicial de nitrógeno amoniacal utilizada en cada ensayo batch (derecha) 

 
En cada batch la mezcla (biomasa + medio de cultivo + NH3 + ClNaO3) se aireó y 

se agitó continuamente a 200 R.P.M utilizando un agitador magnético marca IKA. Los 

batch se operaron a 22°C, pH de 7.5 y 7 mg OD.L-1. Luego se detuvo la aireación y se 

registró el valor de OD cada 10 segundos durante 2 minutos. Este procedimiento fue 

realizado en cada batch a diferentes tiempos (0, 1, 2, 4, 5, 6, 8 hs). Cabe destacar que 

cada ensayo batch fue realizado por duplicado. La pendiente obtenida de la disminución 

lineal de la concentración de oxígeno disuelto correspondió a la velocidad de consumo de 

oxígeno volumétrica total (OURTOT, mg O2.(L.h)-1). La velocidad de consumo de oxígeno 
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fue expresada como velocidad específica (SOURTOT, mg O2.(gST.h)-1). La concentración 

de biomasa para determinar las medidas de SOUR se determinó a partir del método de 

sólidos totales (sección 2.6.2).  

Se realizaron dos ensayos control, en las mismas condiciones anteriormente 

descriptas (medio de cultivo, agitación, aireación y concentración de biomasa), que se 

explican a continuación. 

  Control 1: Para determinar la velocidad de consumo de oxígeno endógeno 

(SOUREND) se realizó un control con la adición del inhibidor al batch conteniendo el medio 

de cultivo y la biomasa pero sin la incorporación del pulso de nitrógeno. 
 Control 2: Para evaluar la velocidad de consumo de oxígeno del sistema en 

condiciones de operación rutinaria se utilizó otro control al cual no se le adicionó el 

inhibidor, pero sí un pulso de nitrógeno intermedio entre los ensayados (150 mg.L-1) (Figura 

3.1).  
En cada uno de los ensayos batch se midió nitrógeno amoniacal, nitrógeno como 

nitrito y nitrógeno como nitrato mediante las determinaciones explicadas en las secciones 

2.6.3, 2.6.4 y 2.6.5, tanto al inicio como al final del ensayo con el objetivo de evaluar la 

eficiencia del inhibidor utilizado sobre las BON (autótrofos y heterótrofos). 

Se determinó la velocidad de consumo de oxígeno de los microorganismos 

oxidantes de amonio (SOURBOA) para cada condición estudiada (Figura 3.1) a partir de la 

siguiente expresión:                               

                                         SOURBOA = SOURTOT - SOUREND                                 (3.1) 

 

Los resultados fueron presentados mediante gráficos SOURBOA vs concentración 

de nitrógeno amoniacal. Se aplicó el modelo de Aiba (ecuación 3.2), el cual fue ajustado a 

los datos experimentales mediante el software Sigma Plot 10.0, a fin de determinar los 

parámetros cinéticos de la oxidación de amonio y de inhibición de este sustrato (Carrera y 

col, 2004): 

𝑞 =  
𝑄𝑚𝑚𝑚 . [𝑆]
𝐾𝐾 + [𝑆]

𝑒𝑒𝑒(
−𝑆
𝐾𝐼𝐼

) 

                                                                                            
(3.2)                      

donde q es la velocidad específica de consumo de oxígeno asociado a la oxidación 

de amonio en las diferentes condiciones estudiadas (mg O2.(g ST.h)-1), KS es la constante 
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de afinidad del amonio (mg.L-1), Qmax es la velocidad específica máxima de consumo de 

oxígeno asociado a la oxidación de amonio (SOURBOAm; mg O2.(g ST.h)-1), [S] es la 

concentración de nitrógeno amoniacal (mg.L-1) y KIA (mg.L-1) es la constante de inhibición.  

El modelo aplicado permitió estimar la velocidad específica máxima de consumo de 

O2 de BOA (SOURBOAm), la cual constituye una medida de la actividad metabólica de BOA 

de cada condición experimental (NB y NA).  

 

B- Determinación de la actividad de las bacterias oxidantes de nitrito (BON) 
Para la determinación de la actividad de las BON se realizaron ensayos batch bajo 

las mismas condiciones operativas (temperatura, pH, agitación y OD) así como el mismo 

procedimiento descripto para determinar actividad BOA (Sección 3.7.4 A). En este estudio 

se utilizó aliltiourea (Sigma, 116.18 g.mol-1, 98%) como inhibidor del proceso de oxidación 

de amonio a nitrito, debido a que el objetivo consistió en evaluar únicamente la actividad de 

las BON. El medio de cultivo utilizado se presenta en la Tabla 3.4. El (NH4)2SO4 es 

requerido como fuente de nitrógeno y el NaHCO3 como fuente de carbono inorgánico para 

el metabolismo anabólico de BON. A los reactores batch, conteniendo la biomasa y medio 

de cultivo (320 mL), se adicionaron diferentes pulsos de soluciones stock de una sal de 

nitrito (NaNO2, 0.35 y 4.28 M) con el fin de evaluar diferentes concentraciones de nitrito 

(Figura 3.2). En cada ensayo, la concentración de aliltiourea fue 86 µmol.L-1 (Ginestet y col, 

1998). 
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Tabla 3.4: Composición del M.C utilizado en los ensayos batch para determinar la actividad de las 

BON 

 

Composición g.L-1 

(NH4)2SO4 0.0650 

KH2PO4 0.0076 

K2HPO4 0.0060 

NaHCO3 0.0506 

M1 (ML) 1 

M2 (ML) 1 

 

 
Figura 3.2: Fotografía del reactor BATCH con el inóculo de microorganismos (izquierda) y 

concentraciones iniciales de nitrógeno como nitrito utilizadas en cada ensayo batch (derecha) 

 

La SOURTOT fue determinada por respirometría como se describió en la Sección 

3.7.4 A. 
Al igual que en la sección A, se midió la biomasa por el método de sólidos totales y 

se llevaron a cabo mediciones de las especies de nitrógeno (amoniacal, nitrito y nitrato) 

tanto al inicio como al final de los ensayos.  
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Se utilizaron tres controles llevados a cabo en reactores batch empleando el medio 

de cultivo descripto en la Tabla 3.4, bajo las mismas condiciones operativas descriptas en 

Sección 3.7.4 A (temperatura, pH, agitación y OD). 

 Control 1: Al reactor batch se adicionó el inhibidor de BOA pero sin el pulso 

de la sal de nitrito. Este ensayo permitió determinar la velocidad de consumo de oxígeno 

endógena (SOUREND).  

 Control 2: Se utilizó una condición intermedia de las estudiadas (250 mg.L-1 

NO2
--N), sin la incorporación del inhibidor aliltiourea. Este control se utilizó para determinar 

la actividad metabólica del consorcio microbiano total (actividad BOA y BON, autótrofa y 

heterótrofa).  

 Control 3: Nuevamente se utilizó una condición intermedia de las estudiadas 

(250 mg.L-1 NO2
--N) y el inhibidor aliltiourea. En este caso el medio de cultivo, descripto en 

Tabla 3.4, no contenía sulfato de amonio. Este último control se llevó a cabo con el fin de 

evaluar que el inhibidor se encuentre inhibiendo la actividad de todas las especies 

oxidantes de amonio (autótrofas y heterótrofas). También permitiría detectar si la ausencia 

de amonio limita la actividad de las BON. 

A partir de este ensayo, se determinó la velocidad de consumo de oxígeno de los 

microorganismos oxidantes de nitrito (SOURBON) a partir de la siguiente expresión:  

  

          SOURBON = SOURTOT - SOUREND                                                                    (3.3) 
  

Los resultados fueron presentados mediante gráficos SOURBON vs concentración 

de nitrito. Se aplicó el modelo de Aiba (Ec. 3.2) a fin de determinar los parámetros cinéticos 

de la oxidación de nitrito y de inhibición de este sustrato (Carrera y col, 2004). En este 

caso, KS es la constante de afinidad del nitrito, Qmax es la velocidad específica máxima de 

cosumo de oxígeno asociado a la oxidación de nitrito (SOURBONm; mg O2.(g ST.h)-1), [S] es 

la concentración de la sal de nitrito (mg.L-1) y KIA es la constante de inhibición (mg.L-1).  
 

C- Determinación de la actividad de los microorganismos heterótrofos  

La actividad de los microorganismos heterótrofos (consumidores de la fuente de 

carbono, acetato de sodio) se determinó bajo las mismas condiciones operativas 

(temperatura, pH, agitación y OD) y el mismo procedimiento descripto para evaluar la 

actividad BOA (Sección 3.7.4 A). En este estudio se utilizó el medio de cultivo detallado en 
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Tabla 3.5 y cinco reactores batch, donde los pulsos correspondieron a la sal acetato de 

sodio. Las concentraciones estudiadas fueron las siguientes: 26, 52, 105, 508, 1872 mg 

DQO.L-1.  

 El inhibidor elegido fue el mismo que se utilizó para bloquear la oxidación de 

amonio (aliltiourea). La elección de la allitiourea para este ensayo se basó en considerar 

que suprimiendo la acción de las BOA, y por ende la oxidación de amonio, y sin tener en el 

medio de cultivo otra fuente de nitrógeno, sólo estaríamos evaluando la oxidación de la 

fuente de carbono orgánico por medio de los microorganismos responsables de este 

proceso. 

La SOURTOT fue determinada por respirometría como se describió en la Sección 

3.7.4 A.  La biomasa fue determinada a partir del método de sólidos totales. Además, se 

midió amonio, nitrito y nitrato. Cabe destacar que la medición de nitrito y nitrato permite 

determinar la ausencia de nitrificación. 
Se utilizaron dos controles bajo las mismas condiciones operativas de todos los 

ensayos batch realizados.  

 Control 1: El primer control contenía el medio de cultivo (Tabla 3.5), el 

inhibidor aliltiourea, sin la adición del pulso de DQO (acetato de sodio) y fue utilizado para 

determinar la velocidad de consumo de oxígeno endógeno (SOUREND). 

 Control 2: El segundo control consistió en el medio de cultivo de la Tabla 3.5, 

con un pulso de DQO de 105 mg.L-1 sin la adición del inhibidor, con el fin de determinar de 

forma simultánea al ensayo, eficiencias de remoción de los compuestos nitrogenados 

presentes.  
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Tabla 3.5: Composición del M.C utilizado para los batch para determinar la actividad de las 

bacterias heterótrofas oxidantes de carbono orgánico 

 

Composición g.L-1 

(NH4)2SO4 0.3370 

KH2PO4 0.0973 

K2HPO4 0.0766 

NaHCO3 0.2625 

M1 (mL) 1 

M2 (mL) 1 

 

A partir de este ensayo se calculó la velocidad de consumo de oxígeno de 

bacterias heterótrofas (SOURHET) mediante la siguiente expresión: 

                            

 SOURHET = SOURTOT - SOUREND    (3.4) 

 

Con los valores obtenidos en este apartado se aplicó la ecuación de Monod 

(Tanyolaç y col, 2001) (Ecuación 3.5), con el fin de calcular la constante de afinidad del 

acetato (KS) y la velocidad específica máxima de consumo de oxígeno de heterótrofos 

(Qmax, SOURHETm).  

 
𝑞 =  

𝑄𝑚𝑚𝑚. [𝑆]
𝐾𝑆 + [𝑆]  

                       (3.5) 

  

A partir de las velocidades máximas de consumo de oxígeno (SOURm), 

determinadas mediante los ensayos respirométricos para cada grupo microbiano (BOA, 

BON y bacterias heterótrofas), se estimó la velocidad máxima de consumo de oxígeno de 

la comunidad nitrificante (SOURNITm) y la actividad nitrificante relativa (ANR) mediante las 

siguientes expresiones: 

    
𝑆𝑆𝑆𝑅𝑁𝑁𝑁𝑚 = 𝑆𝑆𝑆𝑅𝐵𝐵𝐵𝐵 + 𝑆𝑆𝑆𝑅𝐵𝐵𝐵𝐵  

                         (3.6)  
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mHETSOURSOURSOUR mNITmTOT

+=
              (3.7)

  

                                                 
mTOT

mNIT

SOUR

SOUR
100ANR =                                                     (3.8)       

 

La actividad nitrificante relativa puede ser considerada una medida del 

enriquecimiento de la comunidad microbiana con bacterias nitrificantes. 

Es preciso mencionar que en todos los ensayos recientemente descriptos se utilizó 

la técnica de respirometría detallada en el capítulo 2 sección 2.9. 

 
3.8 CONSUMO Y PRODUCCIÓN DE PROTONES (H+) 

Para poder evaluar los procesos que estaban ocurriendo en el SBRACET, de forma 

rápida, sencilla y económica, se utilizó la técnica de titulación, la cual se encuentra basada 

en el consumo y producción de protones (H+). Esta técnica se implementó para evaluar 

principalmente el proceso de remoción de nitrógeno amoniacal por actividad nitrificante. 

Para ello se monitoreó de forma precisa la dosificación de ácido, particularmente ácido 

sulfúrico H2SO4 (0.91 M) y la base hidróxido de sodio NaOH (0.5 M) al reactor para 

controlar el pH en un valor constante de 7.5. La producción/consumo de protones (HP, 

mmol H+), para un determinado período, fue calculada mediante la siguiente expresión 

(Guisasola y col, 2007):  

 

                                    HP= Vbase Cbase – Vácido Cácido              (3.9) 
      

donde Vbase y Vácido representan los volúmenes consumidos de las soluciones de 

base y ácido utilizadas (mL) y Cbase y Cácido representan sus concentraciones 

respectivamente (M). 

HP fue determinada cada 15 minutos a lo largo de cada ciclo operativo. Las 

velocidades de producción/consumo de protones (rHP, mmol H+.(L.h)-1) fueron 

determinadas a partir de la pendiente de las curvas de HP en función del tiempo.  
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3.9 RESULTADOS DE LA OPERACIÓN DEL SBRACET ALIMENTADO CON UN 
EFLUENTE SINTÉTICO FÁCILMENTE BIODEGRADABLE 

El SBRACET fue alimentado con un efluente sintético conteniendo acetato de sodio 

como fuente de carbono y energía y sulfato de amonio como fuente de nitrógeno. Se 

evaluaron dos condiciones experimentales denominadas NB (nitrógeno bajo) y NA 

(nitrógeno alto) con relación DQO:N de 100:10 y 100:15 respectivamente.  

 

3.9.1 Estabilidad de los sistemas: tamaño de gránulos, ISV y morfología granular 

El SBRACET se operó inicialmente con una carga volumétrica de nitrógeno de 60 mg 

N. (L.día)-1 (Condición NB). La estabilidad del sistema en términos del tamaño granular y 

las propiedades de sedimentación (ISV) se lograron después de aproximadamente 80 días 

de operación que correspondieron a 4 TRC. En condiciones de estabilidad, el tamaño 

promedio de los gránulos fue de 0.4 mm y el ISV de 20 mL.g ST-1. La concentración de 

biomasa en esta condición fue de 1.9 g ST.L-1 (D.S= 0.3).  

En la Condición NA, con una carga de nitrógeno de 90 mg N. (L.día)-1, la 

estabilidad del sistema se alcanzó también después de aproximadamente 80 días de 

operación. En este caso, el tamaño promedio de los gránulos fue de 1.2 mm y el ISV de 5 

mL.g ST-1. La concentración de biomasa alcanzada fue de 2.3 g ST.L-1 (D.S= 0.7). 

En la Figura 3.3 A se puede observar la distribución de tamaño promedio granular 

a lo largo de los diferentes TRC estudiados para la condición NB mientras que en la Figura 

3.3 B se puede observar el perfil correspondiente para la condición NA. En estas Figuras 

se puede verificar el pico en la condición NB (Figura 3.3 A) en 0.4 mm aproximadamente, 

mientras que en la condición NA (Figura 3.3 B) se puede verificar el máximo valor en el eje 

cartesiano de la gráfica en 1.2 mm. Cabe destacar que el equipo utilizado (Mastersizer E 

2000) no detecta tamaños mayores a 1.7 mm, es por eso que las gráficas presentan un 

límite de tamaño representado. Por otro lado es importante mencionar que el tamaño 

promedio es brindado por el software de detección del equipo, el cual como se mencionó 

anteriormente brinda los valores d y D promedio en cada ensayo (Cap. 2, sección 2.6.8).  
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Figura 3.3: Distribución del tamaño granular promedio a lo largo de los TRC de la condición NB (A) 

y NA (B) correspondiente a los valores d promedio. 

 

En la Figura 3.4 se puede apreciar la biomasa granular del SBR en condiciones de 

estabilidad (4 TRC transcurridos) para la condición NB. La observación microscópica 

mediante SEM (aumento 2000 X) reveló una morfología similar en los TRC estudiados, con 

forma esférica/ovalada y estructura compacta. También fue observada la presencia de lodo 

activado, lo cual es muy frecuente en sistemas granulares aeróbicos (Wilén y col, 2018).  

 

 
Figura 3.4: Micrografías de microscopía electrónica de barrido (SEM) de lodo granular 

aeróbico en la condición NB 

 

3.9.2 Consumo de carbono orgánico y nitrógeno  

El sustrato orgánico, medido como DQO soluble, se eliminó casi por completo (80-

90%) en las primeras horas de los ciclos operativos en ambas condiciones. Este período 

de disponibilidad de fuente de carbono y energía externa correspondió al período “feast”. 

En la Condición NB, la fase “feast” correspondió a las primeras dos horas del ciclo mientras 

que para la condición NA se extendió hasta las 4 hs. La etapa restante correspondió al 
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periodo “famine”, caracterizado por la ausencia de fuente de carbono orgánico externo 

(Figura 3.5 A y C).   

En ambas condiciones (NA y NB), la acumulación de glucógeno y PHA, como 

reservas de carbono intracelular, se produjo a partir del consumo de acetato durante el 

período “feast”. Después de que la fuente de carbono externa estuvo casi agotada, el 

glucógeno y PHA se degradaron durante el período “famine” (inanición) (Figura 3.5 A y C). 

Por tanto, en el período “famine”, las reservas de carbono intracelular se utilizan para todos 

los procesos metabólicos relacionados con el mantenimiento y el crecimiento celular. 

El nitrógeno amoniacal se eliminó de forma completa en ambas condiciones 

(Figura 3.5 B y D). En la condición NB, las formas oxidadas de N (nitrito y nitrato) no 

aumentaron significativamente durante el período “feast”. A priori se podría suponer que no 

hubo actividad nitrificante en ese período, sin embargo la nitrificación fue evidente en el 

período “famine” donde un aumento progresivo de la concentración de NO3
--N tuvo lugar 

hasta el final del ciclo operativo. Por otro lado, NO2
--N se generó ligeramente y fue 

rápidamente removido (Figura 3.5 B). En la condición NA, la actividad nitrificante tuvo lugar 

durante todo el ciclo operativo. La acumulación de nitrito fue observado entre 0 y 2 h del 

ciclo; posteriormente el mismo disminuyó a niveles muy bajos que no pudieron ser 

detectados por el método espectrofotométrico utilizado. Respecto al nitrato, se puede 

observar que aumentó progresivamente a lo largo todo el ciclo de funcionamiento (Figura 

3.5 D). Debe tenerse en cuenta que en ambas condiciones NB y NA, las concentraciones 

iniciales de nitrito y nitrato (es decir a las 0 h del ciclo operativo) correspondían 

aproximadamente a la mitad de las concentraciones detectadas al final del ciclo (24 h), 

esto es debido a que la relación de intercambio volumétrico en el reactor fue del 50% 

(Figura 3.5).  
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Figura. 3.5: Cambios en las concentraciones de acetato (medido comoDQOs), glucógeno, PHA y 

diferentes formas de nitrógeno inorgánico a lo largo de un ciclo operativo del SBR bajo condiciones 

de estabilidad. Condición NB (A y B) y Condición NA (C y D). DQO (   ), glucosa (♦), PHA (▲),                                 

NH3-N (●), NO3
--N (■), NO2

--N (▲) 

 

Cabe destacar que, en ambas condiciones, se logró la remoción completa de NH3-

N y una eliminación de N inorgánico de aproximadamente 50% (Tabla 3.6). En la sección 

3.10 se presentan los balances de masa propuestos para cuantificar la contribución de 

cada proceso, nitrificación y asimilación de nitrógeno, a la remoción de amoniaco para las 

fases “feast” y “famine” y para el ciclo total.  

El nitrógeno gaseoso generado por desnitrificación puede ser determinado a partir 

de la diferencia entre el amonio removido y la suma de las concentraciones de las formas 

de nitrógeno oxidado (NO2
--N y NO3

--N) y nitrógeno intracelular (Silva y col, 2019). En la 

presente sección, considerando los balances de todas las formas de nitrógeno solubles, en 

influente y efluente, como así también el NORG que es retirado con la purga de biomasa 

(considerando la formula elemental de la misma) se pudo estimar la magnitud del proceso 
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de desnitrificación en ambas condiciones en estado estable. Estos balances consistieron 

en considerar la siguiente ecuación: NH3-No = (NX + ∆(NOX-N) +NG) , donde: 

NH3-No (mg N.L-1) corresponde a la concentración de N amoniacal en el reactor a tiempo 

inicial proveniente del efluente sintético obtenido mediante la determinación de Nessler 

(sección 2.6.3, capítulo 2) que corresponde a un valor de 60 mg N.L-1 para la condición NB 

y 90 mg N.L-1 para NA. NX corresponde al N en mg N.L-1 destinado a biomasa por 

crecimiento. Cabe destacar que NX= NP/VT donde NP (mg N) corresponde al nitrógeno de 

la purga de biomasa, obtenido a partir del producto entre la concentración de biomasa del 

SBR determinada como SSV (g SSV.L-1) y la purga diaria del SBR (0.32 L.(día)-1), 

considerando la fómula elemental de biomasa, y VT es el volumen de trabajo del reactor 

(4.6 L). NP correspondió a 66 mg N para la condición NB y 80 mg N para la condición NA, 

resultando valores de NX de 14.3 mg N.L-1 y 17.4 mg N.L-1 respectivamente.  

∆NOX-N (mg N.L-1) corresponde a la concentración de N como formas oxidadas (N-

nitrito+N-nitrato) generadas en cada ciclo operativo, siendo ∆NOX-N= ∆NOX-NF - ∆NOX-NO 

(es decir la diferencia entre concentraciones de NOX-N entre el final e inicio de cada ciclo.  

NG (mg N.L-1) corresponde al nitrógeno gaseoso generado por desnitrificación en el SBR 

en cada ciclo operativo.  

Como resultado de este balance, estimamos N gaseoso, correspondiente a la suma 

de NO, N2O y N2, removido por desnitrificación: 25.6 mg N.L-1 para NB (correspondiente al 

≈ 42% del NH3-N removido) y 39.5 mg N.L-1 para la condición de NA (correspondiente al ≈ 

44 % del NH3-N removido).  

La velocidad específica de consumo de acetato fue similar para ambas condiciones. 

Sin embargo, hubo diferencias significativas respecto a la velocidad de consumo inicial de 

NH4
+-N durante el período “famine”, siendo para la condición NA aproximadamente 2 veces 

mayor que la correspondiente a la condición NB (Tabla 3.6). Esto pudo deberse a que en la 

condición NA, una mayor concentración de NH3-N inicial probablemente favoreció la 

actividad nitrificante, sin afectar el consumo heterotrófico de acetato. La velocidad de 

degradación de glucógeno en fase “famine” fue similar en ambas condiciones (Tabla 3.6). 
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Tabla 3.6 Eficiencia de remoción de Nitrógeno y parámetros cinéticos 

Estudio estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05) 

. 

    Ciclo 
operativo 

Parámetros 
DQO:N:P  

   Condición NB 
100:10:2 

Condición NA 
100:15:2 

 
 

Ciclo total 

 
% Remoción de NH4

+-N 
 

100 
 

100 

 
% Remoción de N inorgánico  

            
51.61 (4.84) 

 
48.50 (0.88)** 

        

                                                      
 

Fase “feast” 
 

 
rDQOs (mg DQOS. (L.h)-1) 

 
qDQOs (mg DQOS. (g ST.h)-1) 

 

 
   302.10 (15.60) 

 
159.00 (16.80) 

 
422.33 (24.09)* 

 
154.50 (16.30)** 

 

   

 
 

   Fase “famine”  

 
 r(NH3-N)T (mg NH3-N.(L.h)-1) 

 
q(NH3-N)T (mg NH3-N.(g ST.h)-1) 

 
4.10 (0.57) 

 
2.15 (0.35) 

 
9.00 (0.98)* 

 
3.90 (0.42)* 

 
rGluC (mg GLU. (L.h)-1) 

 
1.86 (0.99) 

 
2.28 (0.16) 

 
qGluC (mg GLU. (g ST.h)-1) 

 
0.97 (0.09) 

 
0.99 (0.08) 

 

Es importante destacar que es esperable que en estos sistemas predomine tanto la 

presencia de microorganismos nitrificantes autótrofos como de nitrificantes heterótrofos, 

debido a que si bien en los sistemas de tratamiento de aguas residuales el crecimiento de 

nitrificantes heterótrofos se favorece con elevadas cargas de nitrógeno y carbono orgánico 

(Zhao y col, 2013), estas bacterias presentan también la capacidad de crecer con baja 

DQO y baja relación DQO:N (Chai y col, 2019). Asimismo, se ha informado que la 

disminución en la relación “feast/famine” favorece el enriquecimiento de los 

microorganismos nitrificantes heterótrofos, mientras que los micoorganismos autótrofos se 

reducen (Zhang y col, 2019b). En el capítulo 4 se expone la relevancia de los 

microorganismos nitrificantes heterótrofos en este estudio.  
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3.9.3 Amonio libre y acido nitroso libre  

En la Tabla 3.7 se pueden observar los valores de amoníaco libre (FA, free 

ammonia, ecuación 2.11) y ácido nitroso libre (FNA, HNO2, ecuación 2.12), siendo éste 

último muy bajo en ambas condiciones (<0.004 mg.L-1).    

 
Tabla: 3.7: Valores obtenidos de FA y FNA para las condiciones NB y NA 

Análisis estadístico: *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05). 

 

SBRACET Condición NB Condición NA 
FA (mg.L-1) 1.23 (0.15) 1.85 (0.12)* 

 
FNA (mg.L-1) 

 
0.0012 (0.0006) 

 
0.0035 (0.0004)* 

 

Es ampliamente aceptado que las bacterias autotróficas son más sensibles a los 

agentes tóxicos que los heterótrofos (Zhou y col, 2011). Asimismo, se ha informado que 

dentro del grupo de nitrificantes autotróficos, tal como se ha mencionado previamente las 

bacterias oxidantes de nitrito (BON) son más sensibles a FA y FNA que las BOA. 

En el presente estudio, los niveles de FNA fueron más bajos que el umbral de 

inhibición informado en la literatura tanto para BOA como para BON autotróficos; sin 

embargo, los niveles de FA podrían estar dentro del rango de inhibición de algunas BON 

autótrofas. Las concentraciones de FA se encontraron por debajo de los niveles típicos de 

inhibición de BOA. 
FA es inhibidor de los procesos de oxidación de amonio y nitrito durante la 

nitrificación (Anthonisen y col, 1976). Se han encontrado niveles de inhibición variables en 

la nitrificación (Liu y col, 2019). FA ha demostrado una inhibición más fuerte en la oxidación 

de nitrito que en la oxidación de amonio (Liu y col, 2019). Algunos autores afirman que la 

inhibición de la oxidación de nitrito en BON por FA comienza a una concentración de 0.1–

1.0 mg de NH3.L-1, mientras que la oxidación de amonio en BOA se inhibe a 10–150 mg de 

NH3.L-1 (Kim y col, 2006; Rodriguez-Gomez y col, 2019). Esto podría causar la inhibición 

selectiva de las BON en un rango de concentración de FA de 1.0–10 mg de NH3.L-1 y en 

consecuencia una acumulación de nitrito en el sistema. Los diferentes niveles de tolerancia 

informados podrían atribuirse a diferentes condiciones de operación, es decir OD y tipo o 

forma de crecimiento microbiano suspendido o agrupado (Xia y col, 2018). En la condición 
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NA del presente estudio, los niveles iniciales aún más elevados de FA podrían afectar 

negativamente a los BON, lo que podría explicar la acumulación de nitritos al comienzo del 

ciclo (Figura 3.5 D). Este fenómeno fue menos relevante en la condición NB (Figura 3.5 B). 

Por otro lado, los altos niveles de FA (por ejemplo, hasta 210 mg de NH3-N.L-1) 

podrían causar efectos biocidas sobre la nitritación. En la Tabla 3.7 se puede observar que 

el amoniaco libre (FA, NH3), alcanzó concentraciones máximas de 1.23 mg .L-1 y 1.85 

mg.L-1 para las condiciones NB y NA respectivamente. 

FNA afecta múltiples vías metabólicas en las BOA. La inhibición de la nitrificación 

se iniciaría a una concentración de FNA de 0.22-2.8 mg HNO2-N.L-1 (Tan y col, 2008; Tora 

y col, 2010). Una combinación de distintos factores de proceso y diferentes especies 

microbianas dentro del lodo son responsables de la existencia de un amplio rango de 

niveles de umbral inhibitorios. En estudios realizados por Tora y col. (2010) se han 

encontrado que posibles escenarios de limitaciones de carbono inorgánico aumentan el 

efecto inhibidor de FNA en cultivos enriquecidos con BOA. Sin embargo, otros estudios 

contrastan esta información (Vadivelu y col, 2006). Esta diferencia en los efectos 

contrastantes de inhibición de FNA podría explicarse por diferencias en la comunidad 

microbiana. Además, cabe destacar que diferentes especies y cepas dentro de un género 

podrían poseer tolerancias distintas hacia FNA (Zhou y col, 2011).  

Otros autores han demostrado que FNA tiene diferentes efectos inhibitorios sobre 

las actividades anabólicas y catabólicas de Nitrosomonas, siendo el proceso de biosíntesis 

el más sensible (Vadivelu y col, 2006a). Se ha encontrado que las concentraciones de FNA 

que afectan la actividad de las BOA comienzan desde 0.011-0.07 mg de HNO2-N.L-1, las 

cuales son más bajas que las indicadas previamente, observándose una inhibición 

completa a 0.026-0.22 mg de HNO2-N.L-1 (Zhang y col, 2010). Cabe señalar además, que 

la inhibición de FNA en la nitritación puede ser reversible (Yang y col, 2003).  

Por último se ha informado mediante algunos estudios que Nitrospira, una de las 

especies dominantes de las BON, es más sensible al FNA que Nitrobacter, otro BON típico 

(Blackburne y col, 2007), observándose una inhibición completa de la actividad de 

consumo de oxígeno a una concentración de FNA menor a 0.03 mg de HNO2-N .L-1. 

Debe destacarse que hay pocos estudios que evalúen el efecto de FA y FNA sobre 

las bacterias nitrificantes heterotróficas. 
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3.10 Balance de nitrógeno en el SBRACET 

El nitrógeno amoniacal se puede oxidar por actividad nitrificante o ser utilizado para 

el crecimiento heterotrófico. La identificación de cada proceso es muy difícil por dos 

razones:  

a) La biomasa activa aumenta ligeramente durante el período “feast” de cada ciclo 

operativo, sin embargo, ese pequeño incremento no puede ser detectado 

satisfactoriamente por métodos gravimétricos. 

b) El nitrito y/o nitrato generado por la actividad nitrificante puede ser desnitrificado 

simultáneamente, y en consecuencia, el proceso de nitrificación podría ser subestimado.  

Debido a estos motivos se propone un balance de masa de las diferentes formas 

de nitrógeno inorgánico con el fin de cuantificar la contribución de cada proceso biológico a 

la eliminación global de nitrógeno. Además, el balance de masa permite estimar tanto la 

actividad desnitrificante como el proceso NDS. 

 

3.10.1 Período “feast”: balance de masa para acetato de sodio, nitrógeno y oxígeno 

Third (2003) trabajando con un SBR aeróbico/anóxico, ha propuesto que el acetato 

consumido por las bacterias es utilizado para la oxidación, producción de PHB y 

asimilación para la síntesis de biomasa durante la fase aeróbica. A partir de esto, en el 

presente capítulo se propuso que el acetato puede ser utilizado por los microorganismos 

heterótrofos para la producción de glucógeno y PHA, fosforilación oxidativa (generación de 

ATP), asimilación para la síntesis de biomasa y desnitrificación. Cabe destacar que para 

simplificar el estudio se ha considerado un proceso de desnitrificación completo, es decir, 

la reducción de nitrato hasta gas nitrógeno. Para el período “feast”, se ha introducido una 

modificación del balance de electrones propuesto por Third (2003) donde se incluyó 

además la producción de glucógeno y la desnitrificación. De esta maneta el balance se 

expresó para este período en unidades DQO de la siguiente manera:      

       

𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟 =  𝑟𝐺𝐺𝐺𝐹 + 1.125 𝑟𝑟𝑟𝐴𝐹 +  1.05 𝑟𝑟 + 𝑟𝑂2𝐻 + 1.25 𝑟(𝑁𝑂3
− − 𝑁)𝐷  

(3.10) 

donde rDQOs correspondió a la velocidad de consumo del sustrato orgánico (mmol 

O2.(L.h)-1), rGluF es la velocidad de producción de glucógeno a partir de acetato (mmol 

Glu.(L.h)-1), rPHAF es la velocidad de producción de PHA a partir de acetato (mmol 

PHA.(L.h)-1), rO2H es la velocidad de consumo de oxígeno correspondiente al metabolismo 
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heterotrófico (mmol O2.(L.h)-1), rX es la velocidad de crecimiento heterotrófico a partir del 

consumo de acetato (mmol X.(L.h)-1) y r(NO3
- -N)D es la velocidad de desnitrificación (mmol 

NO3
--N.(L.h)-1). 

Todos los parámetros fueron expresados en unidades de DQO como mmol 

O2.(L.h)-1. Para esto se consideraron algunos supuestos y factores de conversión que se 

presentan a continuación: para el acetato (AC), 1 mmol de O2 correspondió a 1 C-mmol de 

AC; el glucógeno, medido como mg glucosa.L-1, fue convertido en unidades C-mol 

utilizando el factor de conversión 27 g.C-mol Glu-1, y luego fue expresado como mmol O2.L-

1 utilizando el factor 1 mol O2.C-mol Glu-1; el PHA medido como mg PHA.L-1 fue convertido 

en unidades C-mol utilizado el factor de conversión 21.5 g. C-mol PHB-1 y fue expresado 

como mmol O2.L-1 utilizando el factor 1.125 mol O2.C-mol PHB-1. La biomasa activa (mg 

X.L-1) se determinó a partir de la diferencia entre la concentración de sólidos suspendidos 

volátiles (mg SSV.L-1) y la cantidad total de reservas de carbono orgánico, es decir, 

glucógeno (mg glucosa.L-1) y PHA (mg PHA.L-1). La biomasa activa fue expresada como 

mmol O2.L-1 asumiendo la fórmula elemental (CH1.8O0.5N0.2, 24.6 g.C-mol-1) y aplicando el 

factor de conversión 1.05 mol O2.C-mol X-1. Se supuso que la desnitrificación podría tener 

lugar a partir de electrones aportados por el acetato y además se consideró una reducción 

de nitrato a N2. El sustrato orgánico oxidado a través de la desnitrificación se cuantificó 

mediante la estimación de la cantidad equivalente de O2 que sería necesario si el O2 fuese 

el aceptor de electrones en lugar del nitrato. Para ello se utilizó el factor de conversión 

teórico de 1.25 mmol O2.mmol NO3-N-1. 

Debe tenerse en cuenta que el balance de masa con respecto al requerimiento de 

oxígeno para la oxidación de acetato solo implicó la velocidad de consumo de oxígeno 

(rO2) correspondiente al crecimiento heterotrófico (rO2H). Sin embargo, el rO2 determinado 

por respirometría cerrada incluye el consumo de oxígeno para ambos procesos: 

nitrificación (rO2N) y oxidación de acetato. Por lo tanto, rO2T (rO2 total) = rO2N + rO2H;  rO2N 

fue estimado mediante la siguiente expresión: 

 

ox
NNOry

ox
NNHryrO

NONON





 −−+







 −=
22/31/2

                         (3.11) 
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donde yO/N1 es el coeficiente estequiométrico para la oxidación de amoníaco (1.5 

mol O2.mol NH3-N-1), r(NH3-N)ox es la velocidad de oxidación de amoníaco (mol NH3-

N.(L.h)-1), yO/N2 es el coeficiente estequiométrico para la oxidación de nitrito (0.5 mol O2.mol 

NO2
--N-1) y r(NO2

--N)ox es la velocidad de oxidación de nitrito (mol NO2
--N.(L.h)-1). 

Posteriormente se estimó rO2 correspondiente al metabolismo heterotrófico 

mediante la siguiente expresión:  
 

                  
ox

NNOry
ox

NNHryrOrO
NONOTH






 −−−







 −−=
22/31/22

                               (3.12) 

 

Para simplificar los balances se propusieron los siguientes supuestos: se consideró 

que tuvo lugar una nitrificación completa desde amoníaco hasta nitrato (sin desnitrificación 

vía nitrito) y una desnitrificación completa desde nitrato hasta N2 (sin acumulación de 

nitrito). Cabe destacar que la nitrificación parcial, desde amoníaco hasta nitrito, seguida de 

desnitrificación suele favorecerse a concentraciones de oxígeno menores a 1 mg O2.L-1. En 

el presente estudio, el elevado caudal de aire aplicado al reactor condujo a una 

concentración de oxígeno de aproximadamente 7.5 mg O2.L-1. Además, la concentración 

de nitrato aumentó progresivamente desde el comienzo de la nitrificación. Estas 

observaciones permitieron asumir que la nitrificación completa fue el proceso principal. 

Respecto a la desnitrificación parcial, desde nitrato hasta nitrito, la misma se favorece 

comúnmente bajo condiciones limitantes de la fuente de DQO externa o bien cuando se 

utiliza PHA como fuente de carbono. En este estudio, una baja acumulación de nitrito se 

observó principalmente en el período “feast” de la condición NA cuando el acetato todavía 

se encontraba presente (Figura 3.8 D). La acumulación de nitrito observada podría 

explicarse por un fenómeno de inhibición transitoria de la oxidación de nitrito por FA, como 

se explicó en la sección 3.9.3, más que por la ocurrencia de un proceso de desnitrificación 

parcial. Conforme a estos análisis, se propusieron las siguientes expresiones: 

 

( )
ACOXOx

NNOrNNHrNNOr 




 −−−−=





 −−

232              (3.13) 
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ACOxD
NNOrNNOrNNOr 




 −−−





 −−=





 −−

323                            (3.14)                 
donde r(NO2

--N)AC corresponde a la velocidad de acumulación de nitrito (mol NO2
--

N.(L.h)-1),  r(NO3
--N)D es la velocidad de desnitrificación (mol NO3

--N.(L.h)-1) y r(NO3
--N)AC 

es la velocidad de acumulación de nitrato (mol NO3
--N.(L.h)-1). 

Combinando las ecuaciones anteriores (3.13 y 3.14) se obtiene la siguiente 

expresión  

 

               ( )
ACACOXD

NNOrNNOrNNHrNNOr 




 −−−





 −−−−=





 −−

3233
             (3.15) 

 

Para la velocidad de consumo de amonio total se propuso el siguiente balance: 

 
                          ( ) ( ) ( )

OXXT
NNHrNNHrNNHr −+−=−

333
                                (3.16) 

 

donde r(NH3-N)T corresponde a la velocidad de consumo de amoníaco total 

expresada como mol NH3-N.(L.h)-1, r(NH3-N)X corresponde a la velocidad de consumo de 

amoníaco para el crecimiento heterotrófico expresada como mol NH3-N.(L.h)-1, siendo 

r(NH3-N)X= rX.yN/X. yN/X corresponde al coeficiente estequiométrico que relaciona los 

contenidos de nitrógeno y carbono de la biomasa (0.2 mol N.C-mol X-1, para CH1.8O0.5N0.2). 

Finalmente, la velocidad de crecimiento heterotrófico rX se estimó a partir del 

balance propuesto (ecuación 3.10) debido a que no se puede detectar el aumento de 

biomasa por métodos gravimétricos como se explicó anteriormente. Combinando las 

ecuaciones 3.10, 3.12, 3.13, 3.15 y 3.16 de esta sección, reemplazando r(NH3-N)X por 

rX.yN/X y reordenando, se pudo estimar la velocidad de crecimiento heterotrófico a partir de 

acetato y amoníaco para la fase “feast” por medio de lo siguiente expresión: 

 

𝑟𝑥 =
𝑟𝐷𝐷𝐷𝑆 +  𝑟 (𝑁𝐻3 −𝑁)𝑇� 𝑦0/𝑁1 + 𝑦𝑜/𝑁2 − 1.25�+ 1.25  𝑟 (𝑁𝑂3

− − 𝑁)𝐴𝐴  + 𝑟 (𝑁𝑂2
− − 𝑁)𝐴𝐴  � 1.25 − 𝑦𝑜/𝑁2� − (𝑟𝑂2𝑇 +  𝑟𝐺𝐺𝐺𝐹 +  1.125 𝑟𝑃𝑃𝑃𝐹)

𝑦𝑁/𝑋  �𝑦0/𝑁1 + 𝑦𝑂/𝑁2�+ (1.05− 1.25 𝑦𝑁/𝑋)
 

 
        (3.17) 
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3.10.2 Período “famine”: balance de masa para el carbono orgánico endógeno, nitrógeno y 

oxígeno 

Las reservas de carbono intracelular (glucógeno y PHA), acumuladas en el período 

“feast”, fueron utilizadas en el período “famine” como fuentes de carbono y energía para el 

crecimiento microbiano, la generación de ATP por oxidación y el proceso de 

desnitrificación. En relación a estos procesos se propuso el siguiente balance:  

 

 
 

𝑟𝑟𝑟𝑢𝐷 +  1.125 𝑟𝑟𝑟𝐴𝐷 =  1.05 𝑟𝑟 + 𝑟𝑂2𝐻 + 1.25 𝑟(𝑁𝑂3
− − 𝑁)𝐷  

      (3.18) 

 

donde rGluD corresponde a la velocidad de degradación de glucógeno (mmol 

Glu.(L.h)-1) y rPHAD es la velocidad de degradación de PHA (mmol PHA.(L.h)-1). 

Para el balance de masa de amoníaco y oxígeno son válidas las ecuaciones 3.11-

3.16. Combinando las ecuaciones 3.12, 3.13, 3.15, 3.16 y 3.18 y reordenando se puede 

estimar la velocidad de crecimiento heterótrofo a partir de las reservas de carbono 

intracelulares mediante la siguiente expresión:  

   

𝑟𝑋  =  
𝑟𝑟𝑟𝑢𝐷 + 1.125  𝑟𝑟𝑟𝐴𝐷 + 𝑟 (𝑁𝐻3 −𝑁)𝑇 �𝑦𝑂/𝑁1 + 𝑦𝑂/𝑁2 − 1.25� − 𝑟 𝑂2𝑇 + 1.25  𝑟 (𝑁𝑂3

−−𝑁)𝐴𝐴 + 𝑟 (𝑁𝑂2
− −𝑁)𝐴𝐴 �1.25−𝑦𝑂/𝑁2�

𝑦𝑁/𝑋  �𝑦𝑂/𝑁1 + 𝑦𝑂/𝑁2 − 1.25� +  1.05
 

 
         (3.19)  

 

Para ambos períodos “feast” y “famine”, una vez que se estimó rX, la velocidad de 

consumo de amoníaco para el crecimiento heterótrofo r(NH3-N)X fue calculada como 

rX.yN/X. Finalmente, se estimó la velocidad de oxidación de amoníaco r(NH3-N)ox utilizando 

la ecuación 3.16. 
Cabe destacar que todos los parámetros cinéticos se determinaron para la fase 

inicial de cada período, “feast” y “famine”, siendo analizados todos los ciclos operativos de 

ambas condiciones experimentales (NB y NA). 

La eliminación de amoníaco por NDS se estimó para las dos condiciones 

estudiadas mediante la siguiente expresión 
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% 𝑁𝑁𝑁  =   �

𝑟(𝑁𝐻3 −𝑁)𝑂𝑂 − 𝑟(𝑁𝑂𝑋 −𝑁)
𝑟(𝑁𝐻3 −𝑁)𝑂𝑂

� .  100   

          (3.20) 
 
donde r(NOX-N) corresponde a la suma de r(NO2

--N)AC y r(NO3
--N)AC. 

A partir de las estimaciones de r(NH3-N)X y r(NH3-N)OX, mediante las ecuaciones 

3.16, 3.17 y 3.19, se determinó como contribuían los procesos de nitrificación y asimilación 

a la remoción total de nitrógeno. En la Condición NB no se observó remoción significativa 

de amoníaco mediante el proceso de nitrificación en período “feast”, sin embargo, este 

proceso fue observado en el período “famine” en una elevada proporción (Tabla 3.8). En la 

Condición NA se observó nitrificación en ambos períodos (“feast” y “famine”), 

representando el último de ellos un porcentaje mayor del proceso de eliminación de 

amoníaco total. En ambas condiciones, el resto del amoníaco fue eliminado por asimilación 

(Tabla 3.8).  

Respecto a los resultados obtenidos para NDS, cabe destacar que el mismo fue 

observado sólo en el período “famine” para la condición de NB mientras que en la 

condición con mayor carga de nitrógeno (NA) este proceso se llevó a cabo en ambos 

períodos (Tabla 3.8). Es importante destacar la importancia del balance de masa 

propuesto, el cual permitió determinar la relevancia de los procesos de nitrificación y el 

proceso de NDS.                            
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Tabla 3.8: Remoción de nitrógeno por nitrificación, asimilación y NDS en el período “feast”, “famine” 

y ciclo total de las condiciones NB y NA.                                                                                                      

Análisis estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05. (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05) 

SBRACET  CONDICIÓN NB CONDICIÓN NA 

 
 
 

PERÍODO “FEAST” 

 
% Remoción de NH4

+-N por 
nitrificación  

  
0.0 % ( 0.0)  

  
28.0% (2.9)* 

 
% NDS 

 

 
0.0 % (  0.0)  

 
24.0 % ( 2.8) * 

 
 
 

PERÍODO “FAMINE” 

 
% Remoción de NH4

+-N por 
nitrificación  

 
72.0 % ( 7.5) 

 
76.2 % ( 11.9)** 

 
%NDS 

 

 
54.0 % ( 4.8)  

 
52.0 % ( 5.7)** 

 
 

 
CICLO TOTAL  
(PERÍODO  

“FEAST” + “FAMINE”) 

 
% Remoción de NH4

+-N por 
nitrificación  

 
 

72.0 % ( 8.3) 

 
 

73.7 % ( 12.1)** 

 
% Remoción de NH4

+-N por 
asimilación 

 
28.0 % ( ) 

 
26 .3 ( 3.9)** 

 
%NDS 

 

 
54.0 % ( 4.8) 

 
54.0% ( 4.7)** 

 

De acuerdo al balance de masa propuesto, en la condición NB no hubo actividad 

nitrificante durante la fase “feast”, lo que concuerda con los resultados presentados en la 

Figura 3.5 B. En dicha condición, los procesos de nitrificación y NDS fueron relevantes en 

el período “famine”.  
En la condición NA, a una mayor carga de nitrógeno, los procesos de nitrificación y 

NDS tuvieron lugar desde el comienzo del ciclo operativo. Los niveles mayores de amonio 

favorecieron la actividad nitrificante. En el período “feast” se estimó baja actividad de NDS, 

siendo el proceso de desnitrificación impulsado por el acetato. En dicho período se estimó 

que el acetato se usó principalmente para el crecimiento microbiano y el almacenamiento 

de glucógeno y PHA y, en menor medida en el proceso de desnitrificación. En el período 

“famine”, se estimó que una elevada fracción del nitrato generado se desnitrificaba 

simultáneamente utilizando reservas intracelulares como fuente de carbono. Esto condujo 

a un % NDS de 54% el cual fue 2.2 veces mayor que el correspondiente al período “feast” 

conforme al balance de masa propuesto (Condición NA). En el período “famine” se 
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propone que la degradación de las reservas intracelulares podría acoplarse a la oxidación 

de amonio, lo que llevaría a un proceso NDS más eficiente que el correspondiente al 

período “feast” (Tabla 3.8). 

 
3.11 ENSAYOS DE RESPIROMETRÍA Y MODELADO 

Los datos experimentales de velocidad de consumo de oxígeno, determinados 

mediante los ensayos respirométricos descriptos en la Sección 3.7.4, de los diferentes 

grupos microbianos (BOA, BON y heterótrofos) se modelaron utilizando el programa 

SIGMA PLOT para ambas condiciones experimentales (NB y NA). Para el caso de BOA y 

BON se utilizó el modelo de Aiba y para microorganismos heterótrofos, oxidantes de 

carbono orgánico, se aplicó el modelo de Monod. 

 
A- Determinación de la actividad de bacterias oxidantes de amonio (BOA) 

En primer lugar, para ambas condiciones el foco del estudio estuvo centrado en 

determinar qué grupos de microorganismos eran inhibidos por el clorato de sodio. Según 

bibliografía (Féray y Montuelle, 2003) el clorato de sodio es un inhibidor de la enzima 

oxido-reductasa presente en BON autótrofos, por ende, el uso de este reactivo permite 

bloquear la vía de oxidación de nitrito hasta nitrato. Por otro lado, las BON heterótrofas 

tienen enzimas catalasas (Stein, 2011) las cuales son una categoría de oxido-reductasas. 

Sin embargo, no existe actualmente bibliografía que indique que el clorato de sodio pueda 

actuar como inhibidor de dichas enzimas en estos microorganismos, aunque cabe destacar 

que tampoco existe información contraria. En nuestros ensayos se supuso que este 

inhibidor bloquea la vía de oxidación de nitrito a nitrato tanto para microorganismos 

autótrofos como heterótrofos. La ausencia de formación de nitrato en los ensayos 

realizados con clorato de sodio permitió comprobar dicha hipótesis. Respecto a las BOA 

autótrofas, se ha informado que no son inhibidas por el clorato de sodio (Féray y Montuelle, 

2003), sin embargo, para las BOA heterótrofas no está completamente dilucidado cómo 

repercute el uso de este inhibidor para este grupo de microorganismos.  

Se comparó el ensayo batch con pulso de amonio de 150 mg.L-1 e inhibidor clorato 

de sodio (Batch 4, Figura 3.1) con el ensayo control 2, con igual pulso de amonio pero sin 

la adición de clorato de sodio, a fin de determinar la acción del mismo. En el control 2 se 

evidenció la acumulación de nitrito y nitrato mientras que en el ensayo Batch 4 no se 
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observó acumulación de nitrato demostrando que el clorato de sodio inhibe tanto la 

oxidación de nitrito por BON autótrofos como BON heterótrofos.  

Asimismo, se evaluó la inhibición del clorato de sodio sobre las BOA, mediante la 

comparación de las medidas de OUR obtenidas en el batch N°4 con las del control 2 al 

inicio del estudio (donde aún no había oxidación de nitrito). Como resultado se obtuvo que 

las mismas no fueron significativamente diferentes, por lo que consideramos que el clorato 

de sodio, no es un inhibidor de estas bacterias.  

Por lo tanto, este estudio comparativo nos permite demostrar que los ensayos 

respirométricos realizados son válidos para analizar la actividad de BOA autótrofas y 

heterótrofas tanto en la condición NB como en la condición NA.  

Inicialmente se analizó la condición NB donde se pudo observar, a partir de la 

Figura 3.6, que concentraciones mayores a 900 mg N.L-1 comenzaban a ser inhibitorias 

para las BOA (autótrofas y heterótrofas), con valores de FA que ya se consideran 

inhibitorios por algunos autores para estos grupos metabólicos (FA 18.58 mg.L-1). 

Respecto a la condición NA, se puede observar en la Figura 3.6 como los microorganismos 

oxidantes de amonio (autótrofos y heterótrofos) eran inhibidos a partir de concentraciones 

de nitrógeno mucho menores (500 mg N.L-1), cuyos valores de FA obtenidos también 

comienzan a ser inhibitorios para el sistema (FA 10.32 mg.L-1).   

 

 
Figura 3.6 Actividad de las BOA en la condición NB y NA 
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En la Tabla 3.9 se pueden observar los valores de Qmax, (SOURBOAm) KS y KIA 

obtenidos para ambas condiciones experimentales. 
 

Tabla 3.9 Determinación de la actividad de bacterias oxidantes de amonio (BOA). 

Análisis estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05) 

 

 

 
 
 
 
 
 
 

 
 

También se consideraron los criterios estadísticos R2 ajustado (R2adj) y F para 

comprobar el modelo cinético utilizado. R2adj es una medida que se encuentra relacionada 

con la certeza entre los datos experimentales y el modelo propuesto (considerando el 

número de variables independientes que refleja los grados de libertad). Valores cercanos a 

1 de este parámetro indican que la ecuación es una buena descripción de la relación entre 

las variables independientes y dependientes.  

Por otro lado, el valor estadístico F se utiliza para medir la contribución de las 

variables independientes en la predicción de las variables dependientes. 

 

B- Determinación de la actividad de bacterias oxidantes de nitrito (BON) 
Se ha demostrado que la aliltiourea inhibe los organismos oxidantes de amonio 

(BOA) autótrofos (Liu y col, 2018). Sin embargo, no hay suficientes estudios que indiquen 

que puede inhibir también la oxidación de amonio a nitrito por parte de las bacterias 

heterótrofas, pero tampoco hay bibliografía que indique el efecto contrario. Los ensayos 

respirométricos además de analizar la actividad de las BON permitieron comprobar la 

eficiencia del inhibidor en BOA heterótrofas. En el control 1 (amonio, aliltiourea, sin nitrito) 

no se detectó la acumulación de nitrito, permitiendo corroborar que aliltiourea bloquea la 

BOA 
  Condición NB Condición NA 

Qmax (mg O2.(g ST.h)-1)  19.52 (3.4) 13.55(5.9)** 
KS (mg.L-1) 421.07 (49.9) 275.75 (36)* 
KIA (mg.L-1) 906.67 (102) 618.31 (75.1)* 

R2
adj 0.9923 0.9848 

F 98 123 
P 0.0002 0.0005 
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vía de generación de nitrito a partir de amonio. Además, se compararon los valores OUR 

obtenidos en el ensayo batch 5 (amonio, 250 mg.L-1 NO2
--N + aliltiourea) y en el control 3 

(250 mg.L-1 NO2
--N + aliltiourea, sin amonio). No se encontraron diferencias significativas 

entre las medidas de OUR. Estos análisis permitieron confirmar la hipótesis acerca que la 

aliltiourea inhibe, además de las BOA autótrofas, a las BOA heterótrofas. También se 

corroboró que la ausencia de amonio no afectó la actividad de las BON autótrofas y 

heterótrofas.  

En la Figura 3.7 se puede observar que la inhibición para estos microorganismos 

comenzó a partir de concentraciones de nitrógeno mayores a 1000 mgN.L-1 (Condición 

NB), con valores de FNA inhibitorios de 3.36 mg.L-1. Para la condición NA se observó el 

mismo perfil respecto a la inhibición observada en el ensayo A (determinación de la 

actividad de BOA), donde la concentración de nitrógeno inhibitoria correspondió a valores 

más bajos, mayor a 300 mg N. L-1 (Figura 3.7), con producción de FNA de 1.1 mg.L-1, 

considerada uno de los valores umbrales iniciales responsables de toxicidad para los 

microorganismos.  

 
 

Figura 3.7: Actividad de las BON en la condición NB y NA 
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En la Tabla 3.10 se pueden observar los valores de Qmax, KS y KIA obtenidos para 

ambas condiciones.  
 

Tabla 3.10: Determinación de la actividad de bacterias oxidantes de nitrito (BON) 

Análisis estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de  normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05). 

BON 

 
Condición NB Condición NA 

Qmax (mg O2.(gST.h)-1) 19.91 (2.5) 14.71 (3.7)* 

KS (mg.L-1) 511.32 (6.3) 106.02 (1.8)* 

KIA (mg.L-1) 1010.89 (112) 470.09 (59.3)* 
R2

adj 0.9600 0.9216 
F 65 120 
P 0.0002 0.0001 

 
 
C- Determinación de la actividad de los microorganismos heterótrofos  

A partir del ensayo B se pudo observar que el inhibidor aliltiourea bloquea el 

metabolismo tanto de los microorganismos heterótrofos y autótrofos, en la vía de oxidación 

de amonio.  

En la Figura 3.8 (condición NB y NA) se puede observar como la ecuación de 

Monod se ajustó a los datos respirométricos experimentales. En este estudio el perfil 

observado fue completamente distinto a lo arrojado por los ensayos A y B. Las gráficas 

obtenidas no muestran inhibición en el rango de concentraciones de sustrato (acetato de 

sodio) estudiadas. Los microorganismos presentaron una velocidad máxima de consumo 

de sustrato (SOUR, mg O2. (g ST.h)-1) a partir de una concentración de aproximadamente 

400 mg DQO.L-1 para ambas condiciones.  
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Figura 3.8 Actividad de las bacterias heterótrofas en la condición NB y NA 

 

En la Tabla 3.11 se pueden observar los valores de Qmax y KS obtenidos para 

ambas condiciones. 
 

Tabla 3.11 Determinación de la actividad de los microorganismos heterótrofos.                                        
Análisis estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05) 

Heterótrofos  

 
Condición NB Condición NA 

Qmax (mg O2.(g ST.h)-1) 20.05 (1.7) 16.60 (1.14)* 

KS (mg.L-1) 141.6 (38) 121.5 (27.4)** 

R2
adj 0.8988 0.9604 

F 73 91 
P 0.0005 0.0001 
   

 

A partir de estos estudios se logró determinar el enriquecimiento de 

microorganismos nitrificantes mediante determinación de la actividad nitrificante relativa 

(ANR) (Tabla 3.12). 
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Tabla 3.12: Enriquecimiento de microorganismos nitrificantes.                                                          

Análisis estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05) 

ENRIQUECIMIENTO DE MICROORGANISMOS NITRIFICANTES 

 
Condición NB Condición NA 

SOURNITm(mg O2.(g ST.h)-1) 39.43 28.26 

SOURTOTm (mg O2.(g ST.h)-1) 59.93 44.68 
 

ANR 
 

0.657 
 

0.632** 
   

 

Tal como se puede observar en la Tabla 3.12 no se encontraron diferencias 

significativas entre los valores de ANR de la condición NB y la condición NA, sin embargo, 

se ha podido observar que existe una mayor velocidad de remoción de nitrógeno 

amoniacal en la condición NA en comparación con la condición NB. No obstante, debe 

destacarse que dicha velocidad fue determinada en el reactor bajo condiciones de 

competencia entre los diferentes grupos metabólicos e incluye la remoción de amonio por 

actividad oxidante y aquella asociada a crecimiento heterótrofo a partir de fuentes de 

carbono intracelular en fase “famine”, mientras que la ANR puede considerarse una medida 

de la capacidad nitrificante potencial del sistema estimada a partir de las medidas de OUR 

de cada grupo metabólico, las cuales fueron determinadas de forma independiente en 

ausencia de competencia.  

 

3.11.1 Evaluación de los parámetros estadísticos de los ensayos respirométricos 

En los estudios de respirometría y modelado recientemente desarrollados en la 

sección 3.11 (A, B y C) se ajustó la ecuación propuesta en cada caso a los datos 

experimentales obteniéndose los parámetros cinéticos, informados en las Tablas 3.9-3.11, 

que caracterizan la actividad de los distintos grupos de microorganismos frente a la 

oxidación de distintos sustratos (amonio, nitrito y acetato de sodio).  

Las Tablas 3.9 y 3.10 muestran que basado en el criterio de P, AIBA es un buen 

modelo para describir la inhibición de oxidación de sustrato representado tanto por el 

amonio como por el nitrito, el cual indica la probabilidad de equivocarse cuando se 

concluye que el coeficiente no es cero, es decir cuanto menor sea el valor P, mayor la 
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probabilidad que el coeficiente sea distinto de cero. Asimismo, como se analiza 

tradicionalmente, p<0.05 indica que la variable independiente se puede utilizar para 

predecir la variable dependiente, es decir siendo p menor a 0.05 el modelo se considera 

aplicable (Carrera y col, 2004).  

Tal como se indica en las Tablas 3.9 y 3.10 se puede observar que los valores 

obtenidos de R2
adj fueron para ambas condiciones (NB y NA), en los ensayos de 

determinación de actividad de microorganismos oxidantes de amonio (ensayo A) y 

oxidantes de nitrito (ensayo B), cercanos a la unidad (1).  

Como se ha mencionado previamente, el valor estadístico F se utiliza para medir la 

contribución de las variables independientes en la predicción de las variables 

dependientes. Aquí el análisis es contrario al utilizado para R2
adj, valores de F cercanos a 

1, indican que no existe asociación entre las variables (Carrera y col, 2004). En las Tablas 

3.9 y 3.10 se puede observar que los valores obtenidos son elevados para este parámetro, 

confirmando la buena elección del modelo de inhibición. 

Respecto al ensayo C, que corresponde a la actividad de los microorganismos 

heterótrofos (oxidación de carbono orgánico), se consideraron los mismos parámetros 

estadísticos (Tabla 3.11) que para el modelo de AIBA para evaluar si el modelo de 

MONOD presentaba un buen ajuste para ambas condiciones (NB y NA). Utilizando el 

mismo criterio expuesto recientemente acerca de los parámetros P, R2
adj y F se puede 

observar que este modelo es adecuado para el estudio de este grupo de microorganismos 

donde P para ambas condiciones es menor a 0.05, los valores de R2
adj son cercanos a 1 y 

F arrojó valores elevados.  

   

 3.11.2 Comparación entre los parámetros cinéticos de la condición NB y la condición NA 

Con el fin de evaluar la distribución de los grupos metabólicos en los agregados 

microbianos y siguiendo el modelo de estudio de Carrera y col, (2004) se estudiaron las 

relaciones entre los coeficientes KS para las condiciones NB y NA correspondientes a la 

actividad de los grupos microbianos (BOA, BON). De igual forma se determinaron las 

relaciones entre los parámetros KIA, para ambas condiciones, para los ensayos de 

oxidación de amonio y nitrito (BOA y BON) (Tabla 3.13).  
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Tabla 3.13 Relación entre los parámetros cinéticos KS y KIA de las condiciones NB y NA 

 
 

Debido a que la relación de los coeficientes KS y KIA es mayor a 1 (Tabla 3.13), se 

puede concluir que el coeficiente de la condición NB para todos los estudios está 

influenciado por la transferencia interna de materia en el gránulo, lo cual indicaría que los 

coeficientes de esta condición incluyen el efecto del consumo de sustrato y la transferencia 

de masa interna (Carrera y col, 2004). Asimismo, la relación entre los coeficientes KS de los 

dos grupos de microorganismos (BOA y BON) es distinta, lo que indica que la distribución 

de los grupos metabólicos es heterogénea (Carrera y col, 2004) con diferentes especies de 

microorganismos distribuidos en la parte interior y exterior del gránulo. 

Como se ha mencionado anteriormente (Sección 3.9) en la condición NB se 

desarrollaron gránulos más pequeños (0.4 mm) que en la condición NA (1.2 mm). Sin 

embargo, los gránulos más pequeños (condición NB) podrían ser más densos y menos 

porosos, es decir con menos canales intragranulares. Esta hipótesis permitiría explicar los 

valores mayores a 1 determinados para la relación de los coeficientes KS y KIA, 

particularmente en el caso de las BON (Tabla 3.13). Estas características de la biomasa 

granular de la condición NB podrían indicar que las BON se encuentran ubicadas 

principalmente en las capas más internas de gránulos densos y no así expuestas en la 

superficie. Esta distribución donde las BON se encontrarían menos expuestas, permitiría 

explicar por un lado los valores hallados y observados en la Tabla 3.10 respecto a los 

parámetros KS (aproximadamente cinco veces mayor que la condición NA) y KIA 

(aproximadamente dos veces mayor que la condición NA). Probablemente los BON en esta 

última condición (NA) se encuentren en la superficie granular o con un mayor nivel de 

exposición en el interior de gránulos menos densos con mayor porosidad. Esta exposición 

podría hacerlos más susceptibles a las concentraciones de FA observadas. 
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3.12 Velocidad de producción/consumo de protones para el monitoreo de SBR  

En los sistemas que involucran lodos activados aeróbicos, los principales procesos que 

influyen en el pH son los siguientes: nitrificación, consumo de la fuente de carbono y energía, 

generación de CO2 por medio del proceso de respiración, consumo de amonio y eliminación 

de CO2 por aireación (Gernaey y col, 2002).  

En este estudio se consideraron todos los procesos que suceden dentro del 

biorreactor en ambas condiciones (NB y NA), destacándose los procesos de remoción de 

nitrógeno inorgánico y carbono orgánico.  
La producción o consumo de protones (H+) asociados con el consumo de acetato y 

amonio depende de las reacciones de equilibrio de cada especie química (Guisasola y col, 

2007). 

El ácido acético (HAC) en solución se disocia parcialmente de acuerdo con la 

siguiente reacción: 

                                             HAC            AC- + H+             (3.21) 
 

donde HAC y AC- corresponden a las formas no disociadas y disociadas 

respectivamente. 

El consumo de acetato por medio de las bacterias heterótrofas conduce al 

consumo de H+ provocando la alcalinización del sistema. Esto es debido a que los 

microorganismos consumen la forma no disociada del ácido y los H+ son consumidos por la 

reacción inversa (Pratt el al., 2004).  

Cabe destacar que el consumo de protones implicaría un aumento del pH si este 

parámetro no fuese controlado automáticamente en el biorreactor. La aplicación de la 

técnica de titulación permite medir el consumo de protones mediante la adición de ácido 

(Gernaey y col, 2002).  

La velocidad de consumo de H+ asociada con el consumo de HAC (rHPHAC, mmol 

H+. (L.h)-1) depende de su pKAC (4.8) y el pH del sistema (7.5) y puede ser calculada 

mediante la siguiente expresión, modificada de Guisasola y col, (2007): 

  












+
−=

)−( pHpKACHAC 101

rHACrHP               (3.22) 
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donde rHAC corresponde a la velocidad de consumo de acetato expresada como 

mmol HAC.(L.h)-1, es decir hace referencia al consumo de H+ asociado con el consumo de 

acetato (FCE). Para este análisis, fue necesario convertir el parámetro rDQOs expresado 

como mmol O2.(L.h)-1 en unidades de mmol HAC.(L.h)-1 utilizando el factor de conversión 

0.5 mmol HAC.mmol O2
-1. 

Debido a que el ácido acético está principalmente en forma disociada a un pH de 

7.5, en el presente trabajo de tesis cabe esperar que el consumo de acetato cause una 

elevada velocidad de consumo de H+.  

Otro de los procesos que tuvo lugar en el SBRACET (condiciones NB y NA) 

correspondió al consumo de amoníaco. Al ser el amoníaco una base débil (pKNH3= 9.25), 

se encuentra principalmente en forma protonada (NH4
+) en el rango de pH cercano a la 

neutralidad. Por lo tanto, el consumo microbiano de amoníaco genera acidificación del 

sistema. La velocidad de producción de H+ de este proceso (rHPNH3, mmol H+.(L.h)-1) se 

estimó mediante la siguiente expresión (modificada de Guisasola y col, 2007):  

 

( )














+

−
=

)−( pHpKNH
T

NH

NNHr
rHP

3

3

3 101

            (3.23) 

 

donde r(NH3-N)T corresponde a la velocidad de consumo de amoníaco total 

expresado como  mmol N.(L.h)-1. 

Otro de los procesos que tomó lugar en el biorreactor fue la nitritación, la primera 

etapa del proceso de nitrificación, la cual también contribuye a la acidificación del sistema 

de acuerdo con la siguiente expresión:  

 

                                        2 NH4
+

  + 3 O2                 2 NO2
- + 2 H2O + 4H+          (3.24) 

 

Según esta reacción, la rHP correspondiente al proceso de nitrificación (rHPN, 

mmol H+.(L.h)-1) puede ser calculada de la siguiente forma: 2.r(NH3-N)OX. Para ello, r(NH3-

N)OX debe ser estimada a partir de la diferencia entre r(NH3-N)T (mmol N.(L.h)-1) y r(NH3-

N)X (mmol N.(L.h)-1) (ecuación 3.16). Cabe destacar que la relación NH4
+:H+ propuesta en 

la ecuación 3.24 fue utilizada con éxito en diferentes estudios para medir las velocidades 
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de nitrificación en sistemas operados con control de nitrógeno mediante sensores de pH 

(Massone y col, 1996). 

Respecto al proceso de desnitrificación, el mismo contribuye a la alcalinización del 

sistema. Este proceso neutraliza aproximadamente la mitad de la acidez generada por 

nitrificación. En la desnitrificación con NO3
--N como aceptor de electrones, se ha asumido 

que se consume un H+ por cada ion de NO3
- que traspasa la pared celular, considerando 

que HNO3 es un ácido fuerte (Petersen y col, 2002). Basado en este supuesto propuesto 

por estos autores, en el presente trabajo de tesis la rHP de desnitrificación (rHPD, mmol 

H+.(L.h)-1) se estimó como: - 1.r(NO3
-- N)D expresada como mmol N.(L.h)-1.  

Otros procesos que tienen lugar en reactores biológicos aireados son la producción 

y la eliminación del CO2 (stripping o desgasificación de CO2), los cuales contribuyen a la 

generación y pérdida de H+ respectivamente según la reacción de equilibrio del ácido 

carbónico (Guisasola y col, 2007), presentada en la siguiente expresión:  

 

CO2 +H2O            H2CO3           H+ + HCO3
-                              (3.25) 

 

El CO2 se produce a partir de la oxidación de acetato, glucógeno y PHA; mientras 

que la aireación genera una eliminación continua de CO2 por medio del proceso de 

stripping. La rHP asociada con la producción neta de CO2 (rHPCO2; mmol H+.(L.h)-1) 

corresponde a la diferencia entre los procesos de producción y eliminación de CO2 por 

stripping. 

Finalmente, la rHP resultante de la combinación de los procesos de nitrificación y 

desnitrificación corresponde a:  

   

 
𝑟𝑟𝑃𝑁+𝐷 = 𝑟𝑟𝑃𝑁 +  𝑟𝑟𝑃𝐷  

                                        (3.26) 

 

Cabe destacar que rHPHAC y rHPD presentan valores negativos ya que implican el 

consumo de H+ (alcalinización); mientras que rHPNH3 y rHPN presentan valores positivos 

contribuyendo a la acidificación. El rHPCO2 puede presentar valores positivos o negativos 

dependiendo del fenómeno prevalente, es decir la producción o la eliminación de CO2. Este 

parámetro rHPCO2 (mmol H+.(L.h)-1) se estimó a partir del balance de rHP, el cual está 
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basado en la contribución de todos los procesos biológicos y físico-químicos involucrados 

de acuerdo con la siguiente expresión: 

 

23
CODNNHHACTotal

rHPrHPrHPrHPrHP +++=
+

               (3.27) 
 

donde rHPTotal (mmol H+.(L.h)-1) corresponde al valor de rHP determinado por 

titulación. 
Para ambas condiciones NB y NA, los diferentes parámetros cinéticos (rHP) se 

calcularon considerando la parte inicial (lineal) de los períodos “feast” y “famine” para todos 

los ciclos operativos. La rHP total del SBRACET se determinó mediante el método de 

titulación para ambas fases. 

Se observó que, para ambas condiciones, durante las primeras horas se produjo 

una disminución lineal en HP (consumo de H+), lo cual fue relacionado con el consumo de 

la FCE (acetato) por las bacterias heterótrofas (período “feast”). Se observó una transición 

entre los periodos “feast” y “famine”, en la cual el consumo de protones fue compensado 

por el proceso de producción asociado a la nitrificación. En el período “famine”, se observó 

una producción continua de H+ (aumento lineal) para ambas condiciones, lo cual fue 

asociado principalmente con el proceso de nitrificación (Figura 3.9) 
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Figura 3.9: Perfil del HP de ambas condiciones (NB y NA) en función del tiempo 

 

A partir de este gráfico y la estimación de rHPHAC se pudo encontrar una 

correlación lineal entre rHPTotal y rHPHAC, que incluyó los valores correspondientes al 

período “feast” de todos los ciclos operativos para ambas condiciones experimentales, 

representada por rHPHAC= 0.722.rHPTotal + 0.161 (R2= 0.936) (Figura 3.10). Esta 

correlación, con una pendiente cercana a 1, permitió inferir que el consumo de acetato 

influye fuertemente en el cambio de pH. De manera similar, Gernaey y col, (2002) 

encontraron una relación lineal entre el acetato agregado y la cantidad de H+ consumido en 

ensayos de degradación aeróbica. 
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Figura 3.10: Correlación lineal entre rHPTotal y rHPHAC. 

 

Para el período “famine” se encontró una correlación lineal entre los valores 

obtenidos de rHPTOTAL y rHPN+D para todos los ciclos operativos de ambas condiciones, 

rHPN+D= 0.795.rHPTOTAL – 0.038, R2= 0.937 (Figura 3.11). La pendiente obtenida, cercana a 

1, permitió determinar que los procesos de nitrificación-desnitrificación fueron los más 

relevantes en el cambio de pH de los sistemas estudiados en la fase “famine”. Esto se 

demuestra también en la Tabla 3.14 donde se presentan los valores promedio de rHP de 

todos los parámetros biológicos y fisicoquímicos estimados para los ciclos operativos 

estables de las condiciones NB y NA. Puede observarse que el consumo de protones 

causado por el consumo de DQO es el proceso que más fuertemente influyó en el cambio 

de pH (período “feast”). El valor promedio de rHPHAC para la condición NB fue 

significativamente menor al valor hallado para condición NA en el período “feast”, lo cual se 

corresponde con lo observado para las velocidades de consumo de DQO (rDQOs) (Tabla 

3.6).  
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Figura 3.11: Correlación lineal entre rHPTotal y rHP N+D. 

 

Conforme a la correlación obtenida entre rHPTotal y rHPHAC (Figura 3.10) resulta 

factible monitorear fácilmente la velocidad de consumo de acetato, en fase “feast” del 

sistema, mediante la determinación de la velocidad de consumo de H+. 

Con respecto a los valores de rHPN y rHPN+D, en el caso de la condición NB se 

observó que los procesos de nitrificación y desnitrificación se volvieron relevantes una vez 

consumido casi completamente el acetato (período “famine”). En la condición NA, la 

nitrificación comenzó en el período “feast” generando nitrato (Figura 3.8 D); no obstante, no 

fue el proceso principal. Los valores de rHPN y rHPN+D estimados para el período “feast” y 

“famine” de la condición NA fueron relevantes. La producción de H+ que estuvo asociada 

con el consumo de NH3 fue insignificante (Tabla 3.14).  

En el período “feast”, en ambas condiciones, se estimó una pérdida neta de CO2 

que condujo a un consumo de H+ (rHPCO2 negativo, Tabla 3.14). De acuerdo a estas 

estimaciones puede concluirse que el proceso de stripping fue más relevante que los 

procesos de producción metabólica de CO2. 
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Tabla 3.14: Valores de rHP promedio correspondientes a todos los procesos biológicos y 

fisicoquímicos estimados para todos los ciclos estables de las condiciones NB y NA                                         

Análisis estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05). 

 CONDICIÓN NB CONDICIÓN NA 

mmol H+.(L.h)-1 FEAST FAMINE FEAST FAMINE 

rHPTOTAL -3.78 (0.5) 0.73 (0.07) -4.08 (0.54) 0.86 (0.09) 

rHPNH3 0.06E-1 (0.80E-2) 0.04E-1 (0.80E-2) 0.05E-1 (0.10E-1) 0.09E-1 (0.70E-2) 

rHPN 0.00 (0.00)* 0.44 (0.04)* 0.70 (0.02)* 0.89 (0.09)* 

rHPD 0.00 (0.00)* -0.12 (0.01)* -0.20 (0.02)* -0.25 (0.03) * 

rHPN+D 0.00 (0.00) 0.32 (0.05)  0.5 (0.01) 0.64 (0.06) 

rHPHAC -2.81 (0.44)* -0.08 (0.07)** -3.10 (0.23)* -0.20 (0.10)** 

rHPCO2 -1.03 (0.24) 0.49 (0.05) -1.53 (0.60) 0.40 (0.32) 

 
 

En el período “famine”, la velocidad de producción de H+ asociada con el proceso 

de nitrificación (rHPN) en la condición NA fue el doble a la correspondiente a la condición 

NB. La rHPD para la condición NA fue también el doble de la determinada en la condición 

NB. Estos resultados indican que tanto la nitrificación como la desnitrificación fueron 

favorecidas a una mayor carga de nitrógeno. Asimismo, se observó que los valores de 

rHPN+D también fueron más elevados en la condición NA (Tabla 3.14). Finalmente cabe 

destacar que la cinética de NDS fue favorecida por una mayor carga de nitrógeno (Tabla 

3.14); sin embargo, esto no implicó un aumento en el porcentaje de eliminación de 

nitrógeno (Tabla 3.6). Este resultado pudo deberse al hecho de que la carga volumétrica 

aplicada en la condición NA fue 50% mayor que la correspondiente a la condición NB. 

El balance de nitrógeno propuesto junto con la técnica de titulación constituyen 

metodologías económicamente viables y de fácil aplicación que permiten el rápido 

monitoreo del proceso NDS y del consumo de carbono orgánico.  
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3.13 CONCLUSIONES DEL CAPÍTULO  

En el presente capítulo se estudió el proceso de nitrificación y desnitrificación 

simultánea (NDS) en un reactor discontinuo secuencial (SBR) granular aeróbico, bajo 

condiciones alternantes de disponibilidad de carbono orgánico (fase “feast”) e inanición 

(fase “famine”), utilizando un efluente sintético fácilmente biodegradable basado en acetato 

de sodio y sulfato de amonio. Se han estudiado dos condiciones diferenciadas por la carga 

de nitrógeno (baja (NB) y alta (NA)). En ambas se pudo obtener estabilidad del sistema, en 

relación al tamaño granular y eficiente remoción de carbono orgánico y nitrógeno 

amoniacal. La condición NA ha demostrado mayores velocidades de remoción simultánea 

de nitrógeno amoniacal y carbono debido probablemente a una mayor concentración de 

NH3-N inicial que pudo haber favoreció la actividad nitrificante, sin afectar el consumo 

heterotrófico de la fuente de carbono y energía.  

Se ha observado que el proceso de NDS ocurrió principalmente en el período 

“famine” (período de inanición) en ambos estudios con desnitrificación impulsada por 

fuentes de carbono intracelulares como PHA y glucógeno según el balance de masa 

propuesto en este capítulo, que permitió estimar y discriminar entre los procesos de 

crecimiento heterótrofo, nitrificación y NDS para cada período (“feast” y “famine”) como así 

también para el ciclo total. El amonio fue completamente removido en ambas condiciones, 

siendo la nitrificación el principal proceso responsable representando 72-74% del amonio 

total removido conforme a dicho balance. Asimismo, mediante la utilización de técnicas 

respirométricas y el adecuado ajuste obtenido de los modelos de Aiba y Monod a los datos 

experimentales de la actividad respiratoria de nitrificantes (BOA y BON) y heterótrofos 

respectivamente se ha demostrado la tolerancia y actividad de cada grupo metabólico a 

diferentes concentraciones de sustratos: amonio, nitrito y acetato como fuente de carbono 

y energía. A su vez, estos estudios pudieron determinar el enriquecimiento de bacterias 

nitrificantes en el sistema, el cual no difirió entre las dos condiciones experimentales 

estudiadas. 

Finalmente, se logró demostrar que los procesos de consumo de carbono orgánico 

y NDS pueden ser monitoreados por la técnica de titulación, la cual es simple, rápida y 

económica, y permite poder comprender de forma sencilla los procesos que ocurrían en 

cada período del ciclo en estudio.  
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CAPÍTULO 4 
DETERMINACIÓN DE LAS VÍAS METABÓLICAS DE 

REMOCIÓN DE NITRÓGENO Y ANÁLISIS DE LA 

COMPOSICIÓN MICROBIANA MEDIANTE HERRAMIENTAS 

BIOTECNOLÓGICAS 

 



Capítulo 4 

163 

 

CAPÍTULO 4: DETERMINACIÓN DE LAS VÍAS METABÓLICAS DE REMOCIÓN DE 
NITRÓGENO Y ANÁLISIS DE LA COMPOSICIÓN MICROBIANA MEDIANTE 
HERRAMIENTAS BIOTECNOLÓGICAS 
4.1 OBJETIVOS 

• Estudio del consorcio microbiano (de la composición de la comunidad 

microbiana) presente en los gránulos, mediante NGS, y su relación con los procesos de 

remoción de carbono orgánico y nitrógeno.  

• Evaluación de vías metabólicas de remoción de nitrógeno en sistemas 

granulares aeróbicos.  

• Evaluación cualitativa de los grupos metabólicos presentes en los SBRs. 

 
4.2 MÉTODOS DE EVALUACIÓN DE LA BIODIVERSIDAD: METABARCORDING 

Se realizó un análisis de metabarcording (Mercier y col, 2013) para determinar la 

composición y la abundancia relativa de las poblaciones bacterianas presentes en el 

biorreactor. Metabarcording hace referencia a un método rápido de evaluación de la 

biodiversidad que combina dos tecnologías: identificación basada en ADN y secuenciación 

de ADN de alto rendimiento. Esto permitió determinar la relación entre los procesos 

implicados en el tratamiento de un efluente modelo (fácilmente biodegradable), para lograr 

una adecuada eliminación simultánea de nitrógeno y carbono, y los microorganismos 

involucrados en esos procesos.  
Tal como se mencionó en la sección 2.15, la secuenciación por el método de alto 

rendimiento (NGS, next generation sequencing technology) de los fragmentos de PCR del 

gen 16S rARN se realizó a partir del ADN total extraído de la biomasa granular presente en 

el SBRACET. Este estudió fue llevado a cabo únicamente en la condición NB (carga de 

nitrógeno baja), debido a que ambas condiciones ensayadas en el SBR presentaron 

perfiles similares respecto a la eliminación de nitrógeno inorgánico para el ciclo total como 

así también en los valores obtenidos de %NDS para el período “famine” y ciclo total. La 

predicción obtenida por PICRUst, utilizando la base de datos de Greengenes, permitió 

revelar KEGG (Kyoto Encyclopedia of Genes and Genomes o bien Enciclopedia de genes 

y genomas de Kioto) ortólogos (KO). Como ya se ha mencionado en el capítulo 2, la misma 

es una colección de bases de datos en línea de genomas, rutas enzimáticas, y químicos 

biológicos. 
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Por otra parte PICRUst es un paquete de software bioinformático de Investigación 

filogenética de comunidades microbianas. Esta herramienta sirve en el campo del análisis 

metagenómico permitiendo la inferencia del perfil funcional de un microorganismo. 

 
4.3 DETERMINACIÓN DE RUTAS METABÓLICAS: PREDICCIÓN POR PICRUst 

Tal como se indicó anteriormente se utilizó PICRUst para revelar KEGG ortólogos 

(KO). Para lograr una mejor comprensión de la nomenclatura es necesario destacar que 

cuando se inició la base de datos KEGG en el año 1995, el número EC se utilizó como un 

identificador primario con el fin de poder reconstruir la ruta metabólica a partir del genoma 

completo. Los números EC (Enzyme Commission numbers) representan un esquema de 

clasificación numérica para las enzimas, basado en las reacciones químicas que catalizan. 

Cada número EC está asociado a un nombre recomendado para dicha enzima; los 

números EC codifican reacciones catalizadas por enzimas. Enzimas diferentes, pudiendo 

proceder de organismos diferentes, que catalicen la misma reacción recibirán el mismo 

número EC. Posteriormente en el año 1999 se introdujeron ID de genes ortólogos para 

reemplazar los números de la EC e identificar las vías metabólicas y no metabólicas. Las 

ID de genes ortólogos se convirtieron luego en KO en el año 2002. Actualmente, los 

números EC se tratan como atributos de KO. Existen casos en los que se asignan múltiples 

números EC al mismo KO o bien un solo número EC se puede dividir en múltiples grupos 

de similitud de secuencia (que a menudo representan múltiples grupos de organismos). El 

Comité de Nomenclatura Bioquímica IUBMB / IUPAC (anteriormente, Comisión de 

Enzimas) proporciona los números de la EC en la lista de Nomenclatura de enzimas en 

base a datos experimentales publicados sobre reacciones enzimáticas. 

Desafortunadamente, la lista de nomenclatura enzimática no contiene información de la 

secuencia de aminoácidos de las enzimas utilizadas en los experimentos. Sin embargo, es 

una práctica común asignar números EC en las bases de datos de secuencias (Kanehisa y 

col, 2017). 

Existe una gran dificultad para comprender los procesos biológicos y vías 

metabólicas en hábitat naturales complejos y heterogéneos e incluso en sistemas de 

tratamiento de efluentes complejos y de difícil degradación, cuando poseen múltiples 

contaminantes, así como compuestos tóxicos. Es por este motivo que se plantea el uso de 

un efluente sintético modelo de aguas residuales fácilmente biodegradables, con fuentes 

de carbono y nitrógeno de sencilla asimilación (como es el acetato y sulfato de amonio), 
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como propósito de facilitar la identificación y comprensión de los mecanismos y vías 

metabólicas responsables de la eliminación de contaminantes de interés en sistemas 

granulares aeróbicos.  

 
4.4 TEST BIOQUÍMICOS 

Mediante los ensayos descriptos en la sección 2.13 se analizaron de forma 

cualitativa las cepas bacterianas involucradas en los procesos biológicos de la condición 

de NB. Esta caracterización demostrada en la Tabla 4.1, permitió observar la presencia en 

esta condición de grupos de bacterias oxidantes de amonio y nitrito y de bacterias 

desnitrificantes. Sin embargo, tal como se observa en los resultados expuestos no se ha 

observado la producción de N2. 

 
Tabla 4.1: Características bioquímicas de las cepas del consorcio microbiano de la condición NB 

Características Condición NB 
Oxidantes de amonio + 

Oxidantes de nitrito + 

Producción de N2 - 

Desnitrificantes + 

 
Esto pudo deberse a las limitaciones que posee el método utilizado y asimismo a 

las condiciones en las cuales se desarrolla, considerando que este estudio comprende sólo 

la detección de bacterias desnitrificantes anóxicas convencionales, y no así desnitrificantes 

aeróbicos como tampoco permite revelar la presencia de bacterias que posean la 

capacidad de nitrificar y desnitrificar bajo condiciones de aerobiosis (NHDA).  

 
4.5 ANÁLISIS DE LA COMPOSICIÓN BACTERIANA DE LOS GRÁNULOS 

La extracción de ADN de la biomasa permitió evaluar un total de 59250 secuencias 

agrupadas en 813 OTU. Todas las secuencias representativas de cada OTU se clasificaron 

dentro del dominio Bacteria. La frecuencia relativa reveló la presencia de 6 órdenes 

bacterianos principales (Figura 4.1 A), entre los cuales prevalecieron 15 géneros 

principales (Figura 4.1 B). Los filos más abundantes encontrados fueron Proteobacterias 
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representando el 72% y Bacteroidetes el 25%. En menor proporción se hallaron los filos 

Verrucomicrobia (2%), Planctomycetes y Actinobacteria (que representaron menos del 

1%). 

Dentro del filo Proteobacteria, los órdenes más abundantes encontrados fueron: 

Rhodocyclales, Burkholderiales, Sphingomonadales y Xanthomonadales (Figura 4.1 A). En 

relación con los procesos estudiados en el biorreactor, se pudo predecir una correlación 

con la función de los microorganismos encontrados en el análisis de ADN. En primer lugar, 

en referencia al proceso de remoción de nitrógeno inorgánico, muchas bacterias que 

pertenecen al filo proteobacteria presentan un metabolismo capaz de transformar nitrógeno 

inorgánico y acumular y degradar sustancias de reservas. El orden Rhodocyclales, el cual 

presenta bacterias capaces de llevar a cabo la reducción de nitratos (Pacheco‐Sánchez y 

col, 2019), mostró diferentes, géneros, siendo Thauera (4%), Dechloromonas (8.14%) y 

Zoogloea (43.25%) los más representativos en este estudio (Figura 4.1 B). El género 

Thauera se ha informado como nitrificante parcial heterótrofo (Chen y Ni, 2010) y 

desnitrificante aeróbico. Cabe destacar que Thauera es un género de bacterias Gram-

negativas. La mayoría de las especies de este género son móviles por flagelos y en su 

mayoría tienen forma de bastón. La especie se encuentra en suelo húmedo y agua dulce 

contaminada. 

Se ha demostrado además que pude desnitrificar en ambientes anóxicos y reducir 

especies de nitrógeno como nitrato de forma incompleta tanto en sistemas aeróbicos como 

anóxicos (Pishgar y col, 2019). El género Dechloromonas se caracteriza por ser un 

desnitrificante dominante con excelente capacidad para eliminar diferentes especies de 

nitrógeno inorgánico (Han y col, 2019). Se ha observado que puede reducir tanto especies 

de nitrato como nitrito y desnitrificar de forma aeróbica (Pishgar y col, 2019). Zoogloea 

presenta genes de nitrato reductasa periplásmica y una tasa metabólica extremadamente 

alta de eliminación de amoníaco comparada con otros géneros nitrificantes (Huang y col, 

2015). Es conocido que la actividad desnitrificante de Zoogloea es estimulada por la alta 

disponibilidad de amoníaco. Zoogloea se ha caracterizado en los últimos tiempos por ser 

otra de los géneros con capacidad de nitrificación heterótrofa y desnitrificación aeróbica 

mediante el estudio de su gen napA (Pishgar y col, 2019), sin embargo, se ha destacado 

que su actividad depende en gran medida de la disponibilidad de nitrógeno amoniacal 

presente en el sistema. A diferencia de Thauera, este género se desarrolla en condiciones 

estrictamente aeróbicas (Pishgar y col, 2019). 
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Además, un estudio realizado por Cui y col (2016) informó que los géneros 

Dechoromonas y Thauera son capaces de acumular PHA como reserva de energía cuando 

utilizan como fuente de carbono y energía el acetato.  

Diaphorobacter (4.28%) fue el género más abundante hallado en el orden 

Burkholderiales. Zhang y col, (2017) informaron que este orden (específicamente el género 

Diaphorobacter) presenta las enzimas necesarias para llevar a cabo tanto la nitrificación 

heterotrófica como la desnitrificación aeróbica. Xanthomonadales, particularmente el 

género Lysobacter (1.62%) representó el último orden relevante del filo proteobacterias en 

la condición NB del SBRAC (Figura 4.1 B). Ya ha sido descripta por Sakuntal y col, (2016) la 

relevancia que tiene este orden en los procesos de nitrificación, lo cual respaldó nuestros 

hallazgos. 

 

 
 

Figura 4.1: Abundancia relativa a nivel de orden (A) y género (B) en el SBRAC. En la Figura B se 

muestran sólo las lecturas que representaron más del 2%, para una mejor interpretación de 

resultados, de la frecuencia relativa de los filos más relevantes y sus géneros más abundantes 

según lo revelado por la secuenciación Illumina. Los géneros con <1% de lecturas pertenecientes a 

cada filo se agruparon en "Others" 
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Dentro del phylum Bacteroidetes, los órdenes más relevantes encontrados fueron: 

Sphingobacteriales (9%) y Flavobacteriales (10%). Por un lado, cabe destacar que 

bacterias pertenecientes al orden Sphingobacteriales son conocidas por la capacidad de 

fijar CO2 y degradar materia orgánica (Hester y col, 2018). Por otro, respecto al orden 

Flavobacteriales,  Yang y col, (2019) informaron que es capaz de reducir nitrato y participar 

en los procesos de desnitrificación mediante un estudio llevado a cabo a partir de la cepa 

UJ101 perteneciente al género Flavobacterium. Este género estuvo presente en este 

estudio en un porcentaje de 1.92% (Figura 4.1 B). Asimismo, es importante mencionar que 

Flavobacterium tiene la capacidad de nitrificar y desnitrificar aeróbicamente (Yang y col, 

2019).  
Respecto al filo Planctynomicetes, el cuál se encuentra en una pequeña proporción 

en nuestro estudio, presenta especies que cumplen un papel importante en el proceso 

anammox. Las especies de este filo presentan un papel crucial en el ciclo biológico del 

nitrógeno ya que se estima que producen aproximadamente la mitad del gas nitrógeno (N2) 

presente en la atmósfera (Van Teeseling y col, 2015).  

Los principales géneros detectados en el SBRAC (Condición NB) y su abundancia 

relativa son presentados en la Tabla S4 (Material suplementario, Capítulo 4) 

Respecto a los microorganismos tradicionales encargados de la nitrificación 

autotrófica convencional (BOA y BON) se detectaron Nitrosomonas y Nitrobacter en 

porcentajes muy bajos (<0.15 %) (Tabla S4 Material suplementario, Capítulo 4). 

 
4.6 EVALUACIÓN DE LA CONTRIBUCIÓN DE LAS POBLACIONES BACTERIANAS A 
LOS PRINCIPALES PROCESOS BIOLÓGICOS 

La predicción obtenida por PICRUst, utilizando la base de datos de Greengenes, 

reveló 35 KEGG ortólogos (KO) que pertenecen a genes funcionales en las OTU 

bacterianas de los géneros más relevantes en el ciclo del nitrógeno encontrados en el 

SBRAC (condición NB) involucrados en las rutas metabólicas de la transformación de 

nitrógeno inorgánico y la fijación de carbono (Tabla 4.2). Sin embargo, también hemos 

encontrado otros KO, con funciones relevantes en el ciclo del nitrógeno, en géneros menos 

abundantes en el sistema estudiado. Se puede observar en la Tabla 4.2 las funciones de 

cada una de las enzimas representadas en términos de KO (las más relevantes son 

representadas con un asterisco,*). 
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Para una mejor interpretación de la información obtenida, el análisis de KO se 

realizó a nivel de orden. En la Figura 4.2 se puede apreciar la distribución de KO entre los 

órdenes más relevantes. 

Según la predicción de PICRUst y el análisis de los géneros más abundantes en el 

sistema, Rhodocyclales fue considerado el principal grupo bacteriano funcional capaz de 

realizar la fijación de nitrógeno, mediado por reacciones clave catalizadas por enzimas 

nitrogenasa (K02586, K02588 y K02591) (Figura 4.2 A y Tabla 4.2). A partir de este 

análisis también se observó una contribución importante, aunque menor, de K02591 por 

Sphingomonadales y Burkholderiales. 

Rhodocyclales fue también el principal contribuyente a las enzimas involucradas en 

la reducción desasimilatoria de nitrato y en el proceso de desnitrificación. Esto se observa 

principalmente por la presencia de la enzima nitrito reductasa representada por los 

siguientes KO: K00368 y K00363, y la enzima nitrato reductasa representada por K00370, 

K00371, K00374, K02567 y K02568.  

La desnitrificación también estuvo representada por la enzima nitrato reductasa 

periplásmica NapA (K02567), óxido nítrico reductasa, subunidad II que contiene citocromo 

c (K02305) y la subunidad B de óxido nítrico reductasa (K04561) que se encontraron en el 

orden Rhodocyclales. Se destaca que los KO recientemente mencionados también se 

encontraron de forma significativa en el orden Xantomonadales, principalmente mediante 

K04561 y K00363, que se encuentran involucrados en el proceso de desnitrificación y 

reducción desasimilatoria de nitrato respectivamente (Figura 4.2 y Tabla 4.2). 
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Tabla 4.2: Kegg Orthologs (KO) involucrados en las rutas metabólicas de la transformación 

nitrógeno inorgánico, la producción de PHB y la fijación de carbono.                                                            

(* indica los KO más abundantes) 
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La enzima representada por el K00376, que desempeña un papel relevante en el 

proceso de desnitrificación, fue encontrada en los siguientes órdenes bacterianos 

Rhodocyclales, Cytophagales, Burkholderiales, Rhizobiales y Flavobacteriales (Figura 4.2).  
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Figura 4.2: Representación de los genes más abundantes en términos de KO en los órdenes 

bacterianos más relevantes involucrados en el metabolismo de la eliminación de nitrógeno 

inorgánico (A) y el metabolismo de carbohidratos (B). 

 

Los genes Amo, Hao y Nap se utilizan a menudo para detectar la capacidad de 

nitrificación de especies bacterianas NHDA (Lang y col, 2019).  

Amo es un gen que codifica a AMO (amoniaco monooxigenasa), que es la primera 

enzima utilizada por los microorganismos para oxidar el nitrógeno amoniacal en 

hidroxilamina. Hao es el gen que codifica HAO (hidroxilamina oxidorreductasa), que juega 

un papel clave en la reacción de nitrificación. Se utiliza para oxidar hidroxilamina a nitrito. 

La enzima nitrato reductasa (NAP) puede reducir el nitrato a nitrito, que es esencial para la 



Capítulo 4 

173 

 

transformación de nitratos en condiciones aeróbicas. A menudo se utiliza como marcador 

funcional para identificar desnitrificadores aeróbicos (Huang y col, 2015; Zhu y col, 2012).  

Para probar la presencia de las secuencias de genes que codifican estas enzimas 

en las secuencias de ADN bacteriano, se puede utilizar técnicas como la amplificación por 

PCR de genes de enzimas potenciales como son: amo, hao y napA (Lang y col, 2019). 

La enzima AMO que cataliza la oxidación de amoníaco a hidroxilamina 

correspondió a los siguientes KO: K10944, K10945 y K10946. Esta enzima también está 

involucrada en los siguientes ciclos: metabolismo de metano, de nitrógeno y de carbono. 

Las enzimas responsables de la oxidación de hidroxilamina a nitrito y finalmente nitrato 

también se detectaron, pero en menor proporción. La enzima representada por K10535 

(hidroxilamina deshidrogenasa u oxidasa), por ejemplo, se detectó en el orden Nitrospirales 

y Nitrosomonadales. Cabe destacar que esta enzima, responsable de la oxidación de 

hidroxilamina a nitrito, ha sido encontrado en Nitrospirales entre otros órdenes (de Voogd y 

col, 2015). A través del análisis PICRUst también fue posible corroborar la existencia de 

enzimas responsables del transporte de nitrato (K002575).  

La presencia de enzimas claves involucradas en la nitrificación, así como la 

detección de nitrito y fundamentalmente nitrato, permitió confirmar que este proceso tuvo 

lugar en el sistema.  

Es necesario mencionar como se ha informado en el presente trabajo de tesis que 

PICRUst permite revelar las enzimas potenciales que podrían ser sintetizadas por la 

comunidad microbiana, pero no afirma que todas las halladas sean expresadas y por ende 

funcionales en los microorganismos. Sin embargo, nos permite confirmar la presencia y 

relevancia del proceso de nitrificación y desnitrificación en el sistema biológico estudiado.  

Es importante destacar que, además de los KO relacionados con el proceso de 

nitrificación como K10944, K10945, K10946 y K10535, haya probablemente otros KO 

involucrados en la nitrificación-desnitrificación que no pudieron ser detectados. Esto es 

debido a que PICRUst es un software bioinformático que presenta una base de datos 

específica. Esto conlleva a que sólo se puede predecir un número limitado de genes 

funcionales, ya que cuando la secuencia de ARNr 16S no está presente en la base de 

datos, los programas de bioinformática utilizados no proporcionan información sobre las 

capacidades fisiológicas del organismo desconocido.  

La enzima AMO correspondió probablemente a BOA autotróficas. En 

proteobacterias, AMO tiene tres subunidades, AMO-A, AMO-B y AMO-C, con diferentes 
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tamaños y estructuras. Las enzimas AMO de las bacterias nitrificantes y en particular la 

metano monooxigenasa (pMMO) de las bacterias metanotróficas son homólogas y 

comparten muchas características. Las estructuras de sus operones son casi idénticas 

(Bothe y col, 2000). En los microorganismos nitrificantes heterotróficos también se 

encontraron AMO. Sin embargo, esta enzima particularmente para Paracoccus 

pantotrophus GB17 consta de solo dos subunidades y tiene varias características en 

común con la familia de enzimas que incluye AMO y pMMO (Bothe y col, 2000). 

En relación con las enzimas relacionadas con el ciclo del carbono, la ceramida 

glucosyltransferasa (K00720) (enzima involucrada en el metabolismo de lípidos) fue 

aportada por el orden Xanthomonadales (Figura 4.2 B y Tabla 4.2). Respecto al flujo de 

carbono: las enzimas involucradas en la glucólisis / gluconeogénesis como la mioinositol 2-

deshidrogenasa (K00010) se predijeron solamente para el orden Cytophagales. Asimismo, 

se detectaron enzimas para el ciclo hidroxipropionato-hidroxibutirato y el ciclo 

Dicarboxilato-hidroxibutirato (K00626) en los seis filotipos bacterianos presentes en SBRAC. 

Cabe destacar que el K00626 también se encuentra involucrado en otros procesos como el 

metabolismo de lípidos, aminoácidos y proteínas. Las enzimas para el ciclo dicarboxilato-

hidroxibutirato fueron aportadas principalmente por el orden Rhodocyclales, seguido de los 

órdenes Flavobacteriales, Xanthomonadales y Cytophagales. Entre estas enzimas se 

encontraron la subunidad alfa y beta de succinil-CoA sintetasa (K01902, K01903) y 

fumarato hidratasa (K01595, K01676) las cuales también se encuentran involucradas en el 

ciclo del citrato (TCA) y en la biosíntesis de metabolitos secundarios, succinato 

deshidrogenasa (K00239, K00240 y K00241), cuya participación también involucra la 

acción en el ciclo TCA, en la biosíntesis de metabolitos secundarios y en la oxidación 

fosforilativa, la malato deshidrogenasa (K00024), cuya acción se ha hallado además del 

ciclo del TCA, en el metabolismo del piruvato, en la síntesis de aminoácidos y en el 

metabolismo descarboxilato, y fosfoenolpiruvato carboxilasa (K01007) que además de los 

procesos recientemente mencionados tiene una participación activa en la glucólisis. Esto 

se pude observar en la Figura 4.2 B y Tabla 4.2. 

 
4.7 PROCESOS TENTATIVOS DE ELIMINACIÓN BIOLÓGICA DE NITRÓGENO 

El modelo esquemático de genes funcionales implicados en el metabolismo del 

nitrógeno, predicho por PICRUst, para el SBRAC (condición NB) se presenta en la Figura 

4.3. De acuerdo a esta Figura, los procesos probables relacionados con el metabolismo del 
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nitrógeno son los siguientes: nitrificación, fijación de nitrógeno, reducción desasimilatoria 

de nitrato y desnitrificación. Previamente fue demostrada una buena actividad nitrificante 

debido a la generación de elevadas concentraciones de nitrato (Sección 3.9.2). La fijación 

de nitrógeno se consideró poco relevante bajo las condiciones ambientales prevalentes, 

exceso de amoníaco, en el sistema. El proceso de reducción de nitrato podría tener lugar 

en el reactor aeróbico mediante la reducción desasimilatoria de nitrato hasta amonio 

(RDNA) y/o desnitrificación, aunque es bien conocido que estos procesos requieren 

generalmente condiciones anóxicas. Cabe destacar que en la ruta asimilatoria de nitrato, 

los KO fueron muy poco relevantes (Tabla 4.2) es por este motivo que no fueron 

considerados como proceso probable de reducción de nitrato. 
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Figura 4.3 Modelo esquemático de los genes funcionales implicados en el metabolismo del 

nitrógeno codificados en el genoma de los microorganismos 

 

Debe considerarse que la mayoría de los microorganismos desnitrificantes y 

algunas bacterias involucradas en la reducción desasimilatoria de nitrato hasta amonio son 

aeróbicas, pudiendo cambiar a un proceso de reducción de nitrito o nitrato bajo 

condiciones anóxicas; cabe destacar que muchas bacterias RDNA son anaerobias 

(Hardison y col, 2015). En presencia de nitrito/nitrato tiene lugar la competencia entre los 

desnitrificantes y las bacterias RDNA por los donadores de electrones y aceptores de 

electrones (NO3
--N y NO2

--N). Termodinámicamente, la desnitrificación produce más 

energía libre por electrón y RDNA produce más energía libre por molécula de nitrato (∆G°= 

-623 KJ por mol de nitrato) que la desnitrificación completa hasta N2 (∆G°= -556 KJ por mol 

de nitrato) (Strohm y col, 2007). Por lo tanto, la desnitrificación ocurre comúnmente bajo 

condiciones limitantes del donador de electrones, es decir baja relación DQO:NO3
--N y 
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RDNA ocurre bajo condiciones limitantes de NO3
--N, es decir alta relación DQO:NO3

--N 

(Yoon y col, 2015 ; Chutivisut y col, 2018).  
En el SBRAC se determinó que la desnitrificación fue probablemente el proceso 

más relevante de reducción de nitrato por las siguientes razones:  

a- El SBR fue operado a una baja relación DQO:N lo que condujo a niveles 

relativamente altos de nitrato por actividad nitrificante. 

b- El acetato, fuente de carbono y energía, es un compuesto fácilmente 

biodegradable que fue utilizado principalmente para el crecimiento microbiano y la síntesis 

y almacenamiento de glucógeno y PHA. 

c- La reducción de nitrato fue impulsada principalmente por las reservas de 

carbono intracelular.  

Estos fenómenos condujeron a condiciones de nitrato no limitantes (baja relación 

DQO:NO3
--N), las cuales fueron favorables para las bacterias desnitrificantes. Finalmente, 

las altas concentraciones de oxígeno favorecieron el crecimiento de desnitrificantes 

aeróbicos, los cuales pueden llevar a cabo el proceso de desnitrificación en presencia de 

oxígeno. 

Por otra parte, las condiciones operativas probablemente fueron responsables del 

enriquecimiento de bacterias nitrificantes heterótrofas. Se propone que el amoníaco fue 

removido por el proceso de nitrificación completo, que involucra la oxidación de amoníaco 

seguido de oxidación de nitrito hasta nitrato, llevado a cabo principalmente por 

heterótrofos, aunque se considera que es un proceso energéticamente desfavorable para 

estas bacterias (Stein, 2011). Cabe destacar que las bacterias autótrofas además pudieron 

contribuir al proceso de nitrificación. 

Estudios previos han informado que el proceso de oxidación de NH4
+ acoplado a la 

desnitrificación de NO2
-/NO3

- por bacterias nitrificantes heterótrofas puede contribuir al 

mantenimiento del equilibrio redox celular mediante la oxidación del exceso de NADH bajo 

condiciones de hipoxia (Stein, 2011). Sin embargo, en el presente estudio probablemente 

no hubo bajos niveles de oxígeno dentro de los gránulos debido a las altas 

concentraciones de oxígeno en el licor de mezcla del biorreactor (7.5 mg O2.L-1). La 

actividad nitrificante heterotrófica probablemente constituyó un mecanismo de 

detoxificación del amoníaco libre. Se propone que el proceso de desnitrificación pudo 

haber ocurrido a partir de nitrato, asumiendo como válidos los supuestos planteados en el 

capítulo 3, sección 3.10, particularmente el hecho de que el proceso de nitrificación parcial, 
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desde amonio hasta nitrito, seguido de desnitrificación, desde nitrito hasta N2, es 

favorecido a concentraciones de O2 bajas (< 1 mg O2.L-1). Zoogloea sp. (Rodocyclales) fue 

probablemente el principal microorganismo responsable del proceso de desnitrificación de 

nitrato (Figura 4.3).  

En bibliografía se ha informado que hay una gran variedad de nitrificantes 

heterótrofos capaces de llevar a cabo la desnitrificación aeróbica a través del proceso de 

nitrificación heterótrofa y desnitrificación aerobia (NHDA) como Diaphorobacter sp. 

(Burkholderiales) y Flavobacterium sp. (Flavobacteriales), entre otros, los cuales fueron 

encontrados con alta abundancia en el SBRAC (Figura. 4.1) Probablemente, estas bacterias 

NHDA contribuyeron al proceso de desnitrificación aeróbica del sistema 

 
4.8 CONCLUSIONES DEL CAPÍTULO  

En el presente capítulo se determinó que la nitrificación heterotrófica-

desnitrificación aeróbica (NHDA) fue el principal proceso responsable de la eliminación 

biológica del nitrógeno mediante la detoxificación a partir del amonio. Esta conclusión pudo 

obtenerse a partir de una combinación de profundos estudios llevados a cabo en los 

diferentes ciclos estudiados. Estos estudios incluyeron un detallado y criterioso análisis 

bioinformático, utilizando la predicción por PYCRUst, asociado a los análisis de los 

principales aspectos ecológicos de la comunidad microbiana junto al profundo estudio 

bibliográfico realizado, asi como el análisis de los diferentes balances de masa propuestos 

(capítulo 3). 

El análisis de la comunidad microbiana a partir de la extracción de ADN y posterior 

secuenciación de NGS, posibilitaron el estudio de las enzimas determinadas por los KO de 

cada uno de los géneros y/o especies más abundantes y principales asociados a su ruta 

metabólica mediante la base de datos brindada por la Enciclopedia de Genes y Genomas 

de Kioto. Estos estudios complementaron la interpretación de los resultados obtenidos por 

los balances de masa y junto al análisis de las variables ambientales (OD, relación 

DQO:NO3
--N) permitieron sustentar y concluir que la remoción por medio de la 

desnitrificación aeróbica predominaba sobre el proceso de reducción desasimilatoria de 

nitrato hasta amonio (RDNA).  

Cabe destacar que los ensayos realizados de forma cualitativa mediante test 

bioquímicos permitieron tener un resultado preliminar acerca de los posibles procesos 

biológicos, nitrificación y desnitrificación, que estaban ocurriendo en el SBR. 
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Entre los órdenes detectados, se ha encontrado gran abundancia de bacterias 

NHDA, entre las que se encuentran principalmente, Diaphorobacter sp. y Flavobacterium 

sp. Asimismo se han detectado especies potenciales con capacidad de desnitrificación 

aeróbica, como lo es Zooglea sp. Se sugiere que estos géneros fueron los principales 

responsables del proceso NHDA. 

Los microorganismos nitrificantes autótrofos convencionales fueron hallados en 

menores abundancias relativas de lo que se esperaba según la bibliografía reportada  

hasta la fecha. Por lo tanto no fueron las principales especies destacadas en los procesos 

de remoción de nitrógeno. Esto demuestra la importancia de realizar un abordaje integral, 

de los procesos biológicos, basado en la aplicación de diferentes técnicas y herramientas 

metodológicas como análisis de compuestos químicos, cinética y balances de masa, 

análisis ecológico y bioinformático. 
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4.9 TABLAS SUPLEMENTARIAS SBRACET: CONDICIÓN NB 

Se encuentran resaltados a continuación en color celeste los géneros, así como las 

diferentes categorías taxonómicas, más abundantes 

Tabla S1. Abundancia relativa bacteriana a nivel de filos 

FILO SBRACET 

ascomycota 0.0063 

bacteroidetes 25.5839 

chloroflexi 0.0511 

arthropoda 0.0000 

actinobacteria 0.5891 

verrucomicrobia 1.9941 

fibrobacteres 0.0010 

planctomycetes 0.6497 

eukaryota 0.0177 

cyanobacteria 0.0029 

chlamydiae 0.0976 

acidobacteria 0.1145 

gemmatimonadetes 0.0087 

firmicutes 0.0547 

proteobacteria 70.7874 

chlorobi 0.0129 

nitrospirae 0.0186 

deinococcus 0.0099 
 

Tabla S2. Abundancia relativa bacteriana a nivel de clase 

CLASE SBRACET 

oligoflexia 3 

opitutae 684 

chloroflexia 8 

gemmatimonadetes 16 

bacteroidia 581 

acidobacteriia 209 

clostridia 15 

sphingobacteriia 16217 

oscillatoriophycidae 5 

deinococci 18 

deltaproteobacteria 1575 
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betaproteobacteria 111091 

thermomicrobia 83 

fibrobacteria 2 

bacteroidetes 31 

chlamydiia 170 

planctomycetia 1176 

actinobacteria 1081 

verrucomicrobiae 2931 

chlorobia 24 

gammaproteobacteria 8626 

nitrospira 33 

caldilineae 3 

bacilli 82 

alphaproteobacteria 8638 

cytophagia 10318 

flavobacteriia 18920 
 

Tabla S3. Abundancia relativa bacteriana a nivel de orden 

 
      ORDEN 

 
     SBRACET 

 
                ORDEN 

 
SBRACET 

clostridiales 15 bdellovibrionales 1224 

planctomycetales 1155 caldilineales 3 

chattonellales 23 burkholderiales 10262 

bacteroidales 581 bacillales 66 

hydrogenophilales 14 acidobacteriales 209 

aeromonadales 13 eurotiales 11 

verrucomicrobiales 2931 longamoebia 9 

cytophagales 10318 sphingomonadales 1693 

opitutales 684 candidatus 
brocadiales 

21 

oscillatoriales 5 deinococcales 18 

chloroflexales 8 rhodobacterales 3331 

thermomicrobiales 83 holosporales 52 

actinomycetales 1065 rhodospirillales 146 

flavobacteriales 18920 solirubrobacterales 7 

sphingobacteriales 16217 oligoflexales 3 

nitrosomonadales 402 neisseriales 13 

alphaproteobacteria 1 thiotrichales 1 
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fibrobacterales 2 gemmatimonadales 16 

chromatiales 720 pseudomonadales 319 

chlamydiales 170 chlorobiales 24 

myxococcales 314 caulobacterales 867 

desulfuromonadales 37 xanthomonadales 7262 

alteromonadales 33 rhodocyclales 100400 

rhizobiales 1773 acidimicrobiales 9 

bacteroidetes order ii. incertae 
sedis 

31 nitrospirales 33 

lactobacillales 16 rickettsiales 775 

legionellales 278   
 

Tabla S4. Abundancia relativa bacteriana a nivel de género 

 
GÉNERO 

    
SBRACET 

 
GÉNERO 

   
SBRACET 

 
GÉNERO 

   
SBRACET 

      

prosthecobacter 2818 filimonas 2 fibrobacter 2 

aciditerrimonas 5 marinobacter 33 cytophaga 21 

ohtaekwangia 23 hymenobacter 9 chlorobium 24 

caldilinea 3 dokdonella 345 rhizobium 148 

citreicella 96 nitrospira 33       candidatus     
nucleicultrix 

52 

derxia 14 adhaeribacter 10 gordonia 4 

salinirepens 3 geobacter 33 verrucomicrobiu
m 

36 

lechevalieria 4 nitrosomonas 339 defluviicoccus 4 

gemmata 51 planctomyces 135 novosphingobium 24 

sporocytophaga 4 aquisphaera 250 candidatus 
kuenenia 

21 

flavihumibacter 142 pirellula 9 nakamurella 24 

haliscomenobact
er 

181 proteiniclasticum 4 heterosigma 23 

pseudonocardia 357 phaeobacter 2 vitellibacter 146 

pseudolabrys 71 acidisphaera 5 flavisolibacter 33 

silanimonas 5 flavitalea 52 owenweeksia 38 

reyranella 7 rhodobacter 716 desulfuromusa 4 

byssovorax 275 aquibacter 13 paracoccus 13 

aquincola 88 singulisphaera 353 bradyrhizobium 48 

sphingobacterium 2952 rhodocyclus 6 zoogloea 78641 

luteolibacter 77 labilithrix 19 cellulosimicrobiu 44 
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m 

cystobacter 5 deinococcus 18 curvibacter 78 

tsukamurella 1 leadbetterella 4 diaphorobacter 7782 

amaricoccus 2 peredibacter 3 epilithonimonas 3 

janthinobacterium 5 luteimonas 787 caedibacter 759 

ralstonia 1 chondromyces 12 acinetobacter 109 

sphingopyxis 1225 chloroflexus 8 comamonas 1 

conexibacter 7 rhodoferax 19 niastella 40 

opitutus 684 ilumatobacter 4 xylophilus 217 

thiobacillus 14 leucobacter 21 carnobacterium 1 

gemmobacter 117 lactococcus 11 methylibium 26 

pseudorhodofera
x 

99 mucilaginibacter 15 erythrobacter 31 

flavobacterium 3557 sphingomonas 277 roseomonas 123 

winogradskyella 14 rhodoplanes 2 cyanothece 5 

hyphomicrobium 81 lysobacter 2959 solitalea 68 

terrimonas 203 variovorax 11 legionella 278 

aquimonas 171 bdellovibrio 1221 thauera 6943 

cloacibacterium 5 pseudomonas 210 leuconostoc 3 

fluviicola 1857 bacteroides 581 candidatus 
aquirestis 

5 

thermomonas 45 phenylobacterium 1 leptothrix 2 

aspergillus 11 devosia 80 streptococcus 1 

sphingobium 17 pseudoxanthomo
nas 

2661 demequina 2 

thiothrix 1 microbacterium 351 mariniflexile 11536 

xanthomonas 78 brevundimonas 150 shinella 83 

rickettsia 16 methylosinus 1 kaistobacter 4 

lacibacter 133 kaistia 1 tepidimonas 1 

gelidibacter 18 hydrogenophaga 703 thermomicrobium 83 

woodsholea 714 burkholderia 8 formosa 13 

nitrosovibrio 8 ideonella 7 mesorhizobium 371 

acidovorax 883 sphingosinicella 115 dyadobacter 3258 

chryseobacterium 14 rhodovastum 3 candidatus  
metachlamydia 

170 

fusibacter 11 emticicia 660 nitrosospira 55 

xenophilus 1 acetobacter 1 saccharibacter 3 

bartonella 3 isosphaera 357 steroidobacter 98 

oligoflexus 3 methylocystis 146 arenimonas 28 

spirosoma 509 nordella 3 simplicispira 316 
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gemmatimonas 16 rhodothermus 31 niabella 1665 

aeromicrobium 1 stenotrophomona
s 

6 bosea 207 

vitreoscilla 13 rhodanobacter 79 phyllobacterium 273 

acanthamoeba 9 flexibacter 5820 rhodococcus 25 

sulfuritalea 7 cellulomonas 2 pedobacter 29 

dechloromonas 14803 candidatus  
alysiosphaera 

1 caulobacter 2 

nitrobacter 255 acidobacterium 209 arthrobacter 228 

aeromonas 13 tetracoccus 1861 paenibacillus 66 

pararhodobacter 524 chitinophaga 858 anaeromyxobacte
r 

3 

nitrosococcus 720 lewinella 9839 crocinitomix 1703 

    tessaracoccus 1 
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CAPÍTULO 5. TRATAMIENTO DE EFLUENTES LÁCTEOS EN SBR GRANULAR 
AERÓBICO 
5.1. OBJETIVOS DEL CAPÍTULO   

Objetivo general:  

Evaluar la factibilidad de lograr el tratamiento de aguas residuales lácteas (suero de 

queso) suplementadas con amoníaco utilizando un reactor discontinuo secuencial, con 

biomasa granular aeróbica, operado bajo régimen “feast/famine”. 
 

Los objetivos de este capítulo estuvieron centrados en los siguientes criterios 

Objetivos específicos: 

• Optimización de los procesos de remoción de nitrógeno y carbono orgánico 

de un efluente modelo lácteo a partir de la evaluación del efecto de las variables operativas 

posteriormente descriptas.  

• Evaluar el efecto de la carga orgánica, la relación DQO / N y micronutrientes 

en la capacidad de nitrificación y desnitrificación de los SBR alimentados con efluentes 

sintéticos de la industria láctea.  

• Analizar la capacidad de acumulación de reservas de carbono intracelulares  

(glucógeno) y su uso como fuente de carbono para la desnitrificación, en los SBRs que 

exhibieron nitrificación. 

• Análisis de la composición de los consorcios microbianos mediante 

secuenciación por ILLUMINA y la utilización de técnicas bioinformáticas del sistema en 

estudio.  

• Relación de la composición microbiana del SBR, determinada por tecnología 

NGS, con los procesos biológicos detectados para cada condición operativa. 

. 
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5.2 CARACTERIZACIÓN GENERAL DE EFLUENTES LÁCTEOS 

Los efluentes del procesamiento de la leche tienen una temperatura aumentada y 

grandes variaciones en el pH, ST, DBO, DQO, nitrógeno total (NT), fósforo total (PT) y 

aceite y grasa (FOG, fat, oil and grease) (Slavov, 2017). Existe poca información sobre la 

composición de efluentes lácteos a escala industrial (Britz y col, 2006). Típicamente las 

aguas residuales lácteas son de color blanco y tienen un olor desagradable y un carácter 

turbio (Quasim y Mane, 2013). Los efluentes lácteos se caracterizan por una alcalinidad 

muy baja, aproximadamente 2.5 g.L-1 expresada como CaCO3 en el permeado de leche, lo 

que genera un potencial de acidificación rápida y mayores costos de reactivos para el 

mantenimiento del pH durante la purificación (Slavov, 2017). Debido a su alto contenido 

orgánico, las aguas residuales lácteas se caracterizan por altos valores de DBO y DQO 

que varían entre 60 y 80 g.L-1 (Slavov, 2017). Alrededor del 90% de la carga de DBO y 

DQO es causada por la lactosa, mientras que la fracción restante corresponde a las 

proteínas del suero.  

Cada efluente lácteo tiene notablemente diferentes concentraciones de NT y PT 

(Karadag y col, 2014). El nitrógeno existe principalmente en forma de grupos amino a partir 

de proteínas de la leche. También se detectan otros compuestos nitrogenados: urea, ácido 

úrico e iones NH4
+, NO2

- y NO3
- (Slavov, 2017). También se pueden encontrar pequeñas 

cantidades de sales de nitrógeno y amonio procedentes de compresores de amoníaco 

(Slavov, 2017). Los compuestos de fósforo son principalmente inorgánicos, fosfato (PO4
3-) 

y difosfato (P2O7
4-), pero también pueden estar presentes en forma orgánica (Demirel y col, 

2005). 

El principal contaminante en las aguas residuales de procesamiento de leche es el 

suero debido a su alta carga orgánica y volumétrica. Sintéticamente, el suero de leche es 

la fracción líquida obtenida durante la coagulación de la leche en el proceso de fabricación 

del queso y de la caseína, después de la separación del coágulo o fase micelar (entre el 

proceso de mezclado y reposo) (Figura 5.1). La coagulación se obtiene mediante la acción 

de, principalmente, enzimas del tipo del cuajo. En el caso del suero ácido, la coagulación 

se produce, principalmente, por acidificación (CODEX STAN 289-1995). El suero en polvo 

es un producto lácteo obtenido por medio del secado del suero o del suero ácido. 
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Sus características corresponden a un líquido de color amarillo verdoso, turbio, de 

sabor fresco, débilmente dulce, de carácter ácido con un promedio de pH que rara vez 

supera el valor de 5 (Slavov, 2017). El volumen del suero de queso depende de la 

productividad del queso y del tipo de leche procesada: bovina, caprina, ovina, etc. 

(Venetsaneas y col, 2009).   

Es un subproducto rico en proteínas globulares hidrosolubles, lactosa, grasas y 

minerales. Debido a ello es una de las principales fuentes de contaminación ambiental, de 

ahí proviene la importancia de su valorización. La formación de depósitos de proteínas y 

grasas en el interior de las tuberías requiere una limpieza periódica apropiada con 

preparaciones químicas o bacterianas, como por ejemplo proteasas, bacterias lácticas 

entre otras. La principal ventaja en la aplicación de tales bacterias es que continúan 

actuando en las siguientes etapas del tratamiento de aguas residuales, aumentando el 

efecto de purificación (Cammarota y Freire, 2006).  

 
Figura 5.1: Flujo de operación para obtención del suero de queso                                                          

(De Araujo, Florencia y Cozzi, Facundo Martin, 2016) 
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Se ha adoptado la DQO como parámetro de medición del carbono orgánico 

pudiendo identificar fracciones de DQO con diferentes características de biodegradación 

(Ekama y Dold, 1986). 

 
5.3 TRATAMIENTO AERÓBICO DE EFLUENTES LÁCTEOS  

 Los procesos aeróbicos permiten lograr una excelente calidad del efluente en 

términos de eliminación de DQO, DBO y nutrientes. Entre los procesos aeróbicos, el SBR 

parece ser la tecnología más prometedora para el tratamiento de aguas residuales de la 

industria láctea (Kushwaha y col, 2011), sin embargo, en este tipo de efluentes los 

procesos biológicos pueden ser afectados por limitaciones en la transferencia de oxígeno 

así como por problemas de sedimentación de lodos. Cabe destacar que las altas 

concentraciones de DBO y DQO de los efluentes lácteos conducen a una elevada tasa de 

consumo de oxígeno, lo cual reduce drásticamente la disponibilidad del mismo limitando en 

consecuencia los procesos de oxidación biológica. Además, debe considerarse que las 

aguas residuales de suero de queso tienen una relación DQO: N:P media de 100:1.75:0.5, 

que se ha considerado deficiente en nitrógeno para el tratamiento de efluentes por 

procesos biológicos (Prazeres y col, 2012), siendo la relación óptima de DQO:N:P de 

100:5:1 aceptada para procesos aeróbicos basados en el crecimiento heterotrófico. Para 

superar las dificultades mencionadas, la dilución de las aguas residuales de la industria 

láctea con efluentes ricos en amonio podría implementarse en sistemas de tratamiento 

aeróbico (Fux y col, 2002). 

El tratamiento conjunto de las aguas residuales de la industria láctea con efluentes 

ricos en amonio permitiría ajustar la deficiente relación DQO:N que tienen los efluentes 

lácteos, a una relación de 100:5 o incluso menor, 100:10 o 100:15, permitiendo tratar 

mayores volúmenes de efluentes con elevadas concentraciones de amonio. Esta estrategia 

evitaría los costos causados por la adición de carbono o nitrógeno, estrictamente 

necesarios si cada tipo de efluente se querría tratar individualmente por métodos biológicos 

al no tener las concentraciones óptimas estas fuentes requeridas para el tratamiento 

adecuado.  
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5.4. MATERIALES Y MÉTODOS 

5.4.1 Efluente sintético basado en suero de queso (SQ) suplementado con amonio 

Para la elaboración del efluente modelo de la industria láctea se utilizó el suero de 

queso en polvo marca LACTOFOOD (Food S.A., Buenos Aires), cuyos componentes se 

describen en la Tabla 5.1. 

En el suero de queso utilizado, las proteínas representaron < 12% (m.m-1) de 

acuerdo al análisis informado por Food S.A (Tabla 5.1). El contenido en proteína es de 

6.38 multiplicado por el Nitrógeno Total Kjeldahl (NTK) (CODEX STAN 289-1995). 

Asumiendo que el suero de queso presenta una contenido proteico de aproximadamente 

10.0 % (m.m-1), de acuerdo a dicha norma internacional, el NTK representó 1.57 % (m.m-1). 

Este valor es equivalente a 15.67 mg NTK. (g SQ)-1 resultando una relación DQO: NTK= 

100:1.567. Esto conlleva a observar que esta relación indica un exceso de DQO, o 

deficiencia en nitrógeno, para el tratamiento biológico. Por lo tanto, en el presente trabajo 

de tesis, el suero de queso fue suplementado con nitrógeno amoniacal para satisfacer los 

requerimientos nutricionales de los microorganismos heterótrofos.  

Para corroborar el contenido de nitrógeno del suero de queso utilizado en la tesis, 

el NTK fue determinado por el método de microKjeldalh (Capítulo 2, sección 2.6.6).   
En el efluente líquido resultante, el carbono orgánico proveniente del suero de 

queso puede encontrarse en forma soluble (<0,45 µm) (SQS) o bien de forma particulada 

(SQP). El contenido de nitrógeno en el agua residual también comprende una parte 

soluble, compuesta por amonio y por la fracción soluble del nitrógeno orgánico proveniente 

del suero (aminoácidos y proteínas), y el nitrógeno particulado de naturaleza orgánica 

aportado también por el suero.   
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Tabla 5.1: Características del SQ LACTOFOOD utilizado en el efluente modelo 

(cumplimiento según CODEX STAN 289-1995) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

   

CARACTERÍSTICAS LÍMITES PERMITIDOS LACTOFOOD 

ASPECTO Polvo fino, blanco 
amarillento, 

aroma agradable 

Cumple 

 
PH 

 
6.5 + 1 en sol. 10% 

 
6.7 

 
ACIDEZ 

 
Expresada en ácido láctico 

no superior a 0.20 %. 

 
6.3 

 
SOLUBILIDAD 

 
En agua destilada a 40 °C 

min. 98%. 

 
Cumple 

 
HUMEDAD AL EMBOLSE 

 
máx. 5.0% 

 
3.9 % 

 
LÍPIDOS TOTALES 

 
PRÓTIDOS TOTALES 

 
máx. 3.0% 

 
máx. 12.0% 

 
2.7 % 

 
Cumple 

 
LACTOSAS LIBRE 

 
máx. 20.0% 

 
7.1 % 

 
CENIZAS (500 - 550 °C) 

 
máx. 5.0% 

 
1.8 % 

 
LACTOSA HIDROLIZADA 

MODIFICADA 

  
73.1 % 

 
RECUENTOS DE: 

 
BACTERIAS MESÓFILAS AERÓBIAS 

BACTERIAS COLIFORMES 
LEVADURAS 

HONGOS 
COLIFORMES A 45° C 

STAPHYLOCOCUS COAGULASA 
POSITIVO 

SALMONELLA 

 
 
 

máx. 100 ufc/dgr 
máx. 1 ufc/dgr 
max. 5 ufc/dgr 
max. 5 ufc/dgr 

Negativo en 1 gr 
Negativo en 3 gr 

 
Negativo en 25 gr 

 

 
 
 

< 30  
< 1 
< 1  
< 1  

Negativo 
Negativo 

 
Negativo  
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5.4.2 Composición del efluente y condiciones de operación del SBR 

En el SBR alimentado con efluente basado en suero de queso (SBRSQ) se evaluaron 

6 condiciones experimentales detalladas en la Tabla 5.2, definidas principalmente por la 

carga volumétrica de DQO y de nitrógeno (inorgánico, orgánico y NTK) y la 

ausencia/presencia de micronutrientes. Las soluciones de micronutrientes utilizadas (M1 y 

M2) fueron descriptas en Sección 2.2.  

Cabe destacar que la nomenclatura utilizada para cada condición estudiada se llevó 

a cabo considerando la presencia (M) o ausencia de micronutrientes (SM), la carga 

orgánica, baja (CB), media (CM) o alta (CA), el cambio de la carga volumétrica de nitrógeno 

fácilmente asimilable (Nitrógeno inorgánico) por una más baja (NB) y el tiempo de 

residencia celular representado como subíndice, correspondiente a 20 o 10 días. 

En todas las condiciones experimentales, el SBR se alimentó con agua residual 

sintética modelo de la industria láctea, que corresponde a una versión modificada de Chen 

y col. (2015), que fue suplementada con amonio. La misma estuvo compuesta por: suero 

de queso (marca LACTOFOOD) como fuente de carbono y energía para heterótrofos, 

sulfato de amonio ((NH4)2SO4) como fuente de nitrógeno para heterótrofos y autótrofos, 

fosfato dipotásico (K2HPO4) y fosfato monopotásico (KH2PO4) como fuente de fósforo y 

buffer fosfato y NaHCO3 para mantener el pH estable entre 7.0 y 8.0 (Tabla 5.3). Cabe 

destacar que el suero de queso aporta nitrógeno orgánico que puede ser utilizado tanto por 

autótrofos como por heterótrofos. 

Es ampliamente aceptado que las bacterias nitrificantes crecen adecuadamente bajo 

condiciones de pH entre 7.0 y 8.0 (Ciudad y col, 2006). Por debajo de las condiciones de 

neutralidad, el metabolismo de estos microorganismos disminuye significativamente.  

Un problema a tener en cuenta en los reactores aeróbicos con actividad nitrificante 

es la disminución del pH a valores inferiores a 6.0. Este fenómeno es causado por el 

proceso de nitrificación, que implica la producción de protones que aportan acidez al 

medio:  

 

                 2 NH4
+ + 3 O2          2 NO2

- + 2 H2O + 4 H+    (5.1) 
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Tabla 5 2: Cargas volumétricas diarias de nitrógeno, fósforo y DQO (suero de queso) en el SBRSQ 

Efluente sintético 
SQ 

Condición 
(SMCM20) 

Condición  
(MCM20) 

Condición  
(SMCB20) 

Condición 
(MCM10) 

Condición  
(MCA20) 

Condición  
(MCANB20) 

Carga volumétrica 
de nitrógeno 
inorgánico 

mg NH3-N.(L.día)-1 

 
 

71.5                           

 
 

71.5                               

 
 

71.5 

 
 

71.5                               

 
 

71.5 

 
 

61.5 

 
Carga volumétrica 

de fósforo inorgánico 
mg PO4

3--P.(L.día)-1 

 

 
 

35.83 

 
 

35.8  

 
 

35.8 

 
 

35.8  

 
 

35.8 

 
 
     35.8 

Carga volumétrica 
de DQO 

mg DQO.(L.día)-1 

716.8 716.8 358.4 716.8 1075.2 1075.2    

 
Carga volumétrica 

de NTK 
mg NTK.(L.día)-1 

 
 

83.5 

 
 

83.5 

 
 

77.5 

 
 

83.5 

 
 

88.7 

 
 

78.7 

 
Carga volumétrica 

de nitrógeno 
orgánico (Norg) 

mg Norg.(L.día)-1 

 
 
 

12.0 

 
 
 

12.0 

 
 
 

6.0 

 
 
 

12.0 

 
 
 

17.2 

 
 
 

17.2 

 
DQO:NTK:P 

 
100:11.6:5 

 
100:11.6:5 

 
100: 21.6:10 

 
100:11.6:5 

 
100:8.2:3.3 

 
100:7.3:3.3 

 
Micronutrientes  

(M1 y M2) 

 
Ausencia 

 
Presencia 

 
Ausencia 

 
Presencia 

 
Presencia 

 
Presencia 

 
TRC (días) 

 
20 

 
20 

 
20 

 
10 

 

 
20 

 
20 

 

Por esta razón en este estudio se usó agua residual que contenía un buffer fosfato 

(3.3 mM) y una concentración óptima de bicarbonato de sodio (0.375 g L-1) para mantener 

condiciones de pH adecuadas en todas las condiciones estudiadas en este sistema. 
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Tabla 5.3: Composición de los efluentes sintéticos modelo de la industria láctea suplementados 

con amonio utilizados en las diferentes condiciones experimentales 

Efluente 
sintético 

Condición  
SMCM20 
(gr.L-1) 

Condición  
MCM20 
(gr.L-1) 

Condición  
SMCB20  
(gr.L-1) 

Condición   
MCM10 
(gr.L-1) 

Condición   
MCA20 
(gr.L-1) 

Condición  
MCANB20 

(gr.L-1) 

Suero de 
queso 

1.024 1.024 0.512 1.024 1.536 1.536 

(NH4)2SO4 0.481 0.481 0.481 0.481 0.481 0.313 

KH2PO4 0.139 0.139 0.139 0.139 0.139 0.139 

K2HPO4 0.109 0.109 0.109 0.109 
 

0.109 0.109 

NaHCO3 0.375 0.375       0.375       0.375        0.375          0.375 

Solución 
M1 

---- 1 mL        ----  1 mL        1 mL      1 mL 

Solución 
M2 

---- 1 mL        ----     1 mL       1 mL          1 mL 

 

5.4.3 Cultivos microbianos: proceso de aclimatación y granulación 

El SBRSQ se operó inicialmente bajo la condición experimental SMCM20. El reactor 

fue inoculado con un consorcio microbiano aerobio (lodos activados, 0.2 L), y se agregó el 

agua de residual sintética (0.8 L), descripta en la Tabla 5.3 (condición SMCM20), para 

alcanzar el volumen final de trabajo de 1 L. El SBRSQ fue operado manualmente a 

temperatura ambiente. La granulación se llevó a cabo siguiendo el procedimiento descripto 

en la sección 2.4. De la misma forma que para el SBRACET, con acetato como fuente de 

carbono y energía (capítulo 3), se redujo el tiempo de sedimentación desde 20 hasta 5 

minutos, resultando este último un tiempo óptimo para la obtención de un efluente 

clarificado para las diferentes condiciones estudiadas.  

Los lodos fueron aclimatados en el SBRSQ a la condición experimental SMCM20. La 

biomasa granular generada en el reactor, bajo condiciones operativas estables, fue 

utilizada como inóculo de las restantes condiciones experimentales (Condición MCM20 y 

SMCB20, Tabla 5.2).  

El tiempo de residencia celular (TRC) para todas las condiciones experimentales, 

excepto condición MCM10, fue de 20 días (Tabla 5.2). El tiempo de residencia hidráulico 

(TRH) utilizado correspondió a 2.79 días. 
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El período de aclimatación y período de estabilidad fueron determinados siguiendo 

los criterios expuestos para el SBRACET alimentado con acetato (Sección 3.7.3). La 

aclimatación se logró una vez alcanzada una completa remoción de carbono orgánico y un 

buen índice de sedimentabilidad (ISV) de la biomasa. El establecimiento de velocidades 

constantes de consumo de carbono orgánico y amonio, así como un tamaño granular 

medio e ISV constantes determinaron la estabilidad del reactor para cada condición 

experimental estudiada.  

El pH del reactor estuvo controlado en un rango entre 7.0 y 8.0 debido a la 

presencia de bicarbonato de sodio y buffer fosfato en la composición del efluente sintético. 

Cabe destacar que este rango de pH es el que se considera óptimo para el crecimiento de 

microorganismos nitrificantes (Cheng y col, 2006). 

El SBRSQ, para las diferentes condiciones experimentales, fue operado bajo 

régimen “feast/famine” y ciclos repetitivos de 24 hs con las siguientes fases: adición del 

efluente sintético (2 minutos), fase de reacción aeróbica (1428 min), purga de lodos (1 

minuto), fase de sedimentación (5 minutos) y extracción del sobrenadante (2 minutos).  

 

5.4.4 Cuantificación de la eficiencia de la eliminación del nitrógeno amoniacal, nitrógeno 

inorgánico y nitrógeno total Kjeldahl   

La eficiencia de remoción de nitrógeno amoniacal (% NH3-NR) y eficiencia de 

remoción de nitrógeno inorgánico (%NiR) se determinaron aplicando las ecuaciones 2.9 y 

2.10 presentadas en la sección 2.7.  

La remoción de Nitrógeno Total Kjeldahl (NTKR) se determinó mediante la siguiente 

expresión:   

 

                            

%𝑁𝑁𝐾𝑅   = �
𝑁𝑁𝐾𝑂 − 𝑁𝑁𝐾𝐹

𝑁𝑁𝐾𝑂
�100 

        (5.2) 

Donde NTKO es la concentración de NTK al comienzo del ciclo operativo del SBRSQ 

dada por la suma de la concentración de nitrógeno amoniacal y el nitrógeno orgánico 

(NORG) aportado por el suero de queso. 



Capítulo 5 

197 

 

Cabe señalar que el NORG puede encontrarse en forma de partículas, como N 

orgánico particulado, lo cual dificulta que sea separado de la biomasa para una adecuada 

cuantificación mediante el método microKjeldahl. Por lo tanto, al comienzo del ciclo, NORG 

se estimó indirectamente a partir del análisis NTK del suero de queso (NTKSQ). Por último, 

NTKF hace referencia al NTK final luego de la sedimentación, donde se incluye el nitrógeno 

amoniacal, NORG (soluble y particulado) aportado por el suero de queso, el NORG aportado 

por la biomasa y los productos de lisis. 

 

5.4.5 Parámetros cinéticos  

Se determinaron las velocidades volumétricas y específicas de consumo de DQOS 

y NH4
+-N y las velocidades volumétricas de producción de NO3

--N y NO2
--N a partir de la 

metodología explicada en la sección 2.8. Asimismo, se estudiaron otros parámetros 

cinéticos tales como la velocidad de consumo de oxígeno asociada a la oxidación de la 

fracción soluble del suero de queso (SQS, suero de queso soluble) y la fracción particulada 

(SQP, suero de queso particulado) así como la velocidad de consumo de nitrógeno 

orgánico particulado (aportado por el SQP), como se explica en las siguientes secciones. 

 

5.4.6 Ensayos de respirometría: determinación de la velocidad de oxidación del suero de 

queso particulado y suero de queso soluble 

Se llevaron a cabo ensayos respirométricos para estimar la velocidad de oxidación 

del suero de queso particulado y soluble. Para el desarrollo de este estudio se utilizó el 

respirómetro descripto en la sección 2.9. Los ensayos respirométricos fueron realizados 

con muestras de licor de mezcla correspondiente a las condiciones operativas MCM20 y 

SMCB20. Cabe destacar que en este estudio el SBRSQ se encontraba en condiciones de 

funcionamiento estable en base al tamaño granular, ISV y velocidades constantes de 

remoción de carbono orgánico y nitrógeno. Las muestras del licor de mezcla, tomadas al 

final del ciclo de operación es decir luego de 24 hs de reacción, fueron sometidas a un 

pretratamiento y luego fueron colocadas en el respirómetro como se explica a 

continuación. Inicialmente se tomó un volumen de 90 mL de licor de mezcla del SBRSQ. 
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La muestra fue centrifugada a 10.000 R.P.M durante 10 minutos, se descartó el 

sobrenadante y se resuspendió el pellet en agua corriente. Este proceso de lavado se 

realizó dos veces. Posteriormente se realizaron los siguientes ensayos, los cuales se 

llevaron a cabo por duplicado. 

 
A- Determinación de la velocidad de consumo de oxígeno (OUR) heterotrófica 
(OURH) para el suero de queso particulado (SQP)  

Se añadió 15 mL del efluente sintético detallado en la Tabla 5.3 de la condición 

MCM20 y SMCB20 a un vaso de precipitado de 50 mL que contenía 25 mL del licor de 

mezcla previamente lavado. Posteriormente la mezcla fue agitada durante 1 minuto y luego 

centrifugada a 3000 R.P.M durante 10 minutos. El sobrenadante se descartó y se 

resuspendió el pellet en agua corriente. Este proceso de lavado se realizó dos veces con el 

fin de eliminar la fracción soluble del suero de queso (< 0.45 μm). Luego, la biomasa 

lavada junto con la fracción de SQP se suplementó con una solución compuesta por 

amoníaco, fósforo y micronutrientes. La mezcla (40 mL) se colocó en el respirómetro, se 

agitó durante 1 minuto a 200 R.P.M; luego se añadió 1 mL de aliltiourea (Sigma Aldrich, 

116.18 g.mol-1, 98%) con el objetivo de inhibir la actividad nitrificante. Finalmente, la 

mezcla se aireó durante 1 minuto y posteriormente se detuvo la aireación. La pendiente 

obtenida de la disminución lineal de la concentración de oxígeno disuelto correspondió a 

OURHA. 

B- Determinación de la OUR heterotrófica (OURH) para el suero de queso soluble 
(SQS)  

Para llevar a cabo este ensayo se añadió 15 mL de agua corriente a un vaso de 

precipitado (50 mL) conteniendo 25 mL del licor de mezcla previamente lavado. La mezcla 

fue centrifugada y lavada, siguiendo el procedimiento descrito para el ensayo A, con el 

propósito de someter el lodo a un tratamiento físico idéntico. Posteriormente, la biomasa se 

resuspendió en el efluente sintético (15 mL), descripto en la Tabla 5.3 para la condición 

MCM20 y  SMCB20, filtrado mediante una membrana de celulosa de 0.45 µm de tamaño de 

poro y se suplementó con una solución que contenía amoníaco, fósforo y micronutrientes. 

Finalmente, se agregó 1 mL de aliltiourea (Sigma Aldrich, 116.18 g.mol-1, 98%). La 

mezcla (40 mL) se colocó en el respirómetro, se aireó y se determinó OURHB como se 

describió anteriormente (Ensayo A).  
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Cabe señalar que OURHA y OURHB involucraron no solo el consumo microbiano de 

oxígeno asociado a la oxidación del suero de queso particulado y soluble respectivamente, 

sino también la oxidación de las reservas endógenas y la autooxidación de la biomasa. Por 

lo tanto, también fue necesario determinar la actividad respiratoria endógena. 

 

C- Determinación de la OUR endógena heterotrófica 
Para llevar a cabo esta determinación se siguió el procedimiento descripto en el 

ensayo B. Sin embargo, en este caso, la biomasa fue resuspendida en agua corriente (en 

lugar de utilizarse el efluente sintético filtrado) y la OUR correspondió a la actividad 

endógena de los heterótrofos (OUREND). 

Finalmente, los valores de OUR correspondientes a la oxidación de suero de queso 

particulado (OURSQP) y el suero de queso soluble (OURSQS) se determinaron mediante las 

siguientes expresiones 

  

   
   𝑂𝑂𝑅𝑆𝑆𝑆 = 𝑂𝑂𝑅𝐴 − 𝑂𝑂𝑅𝐸𝐸𝐸  

               (5.3) 

                          
𝑂𝑂𝑅𝑆𝑆𝑆 = 𝑂𝑂𝑅𝐵 − 𝑂𝑂𝑅𝐸𝐸𝐸  

    (5.4)   
 

Cabe destacar que OURSQP y OURSQS corresponden a la oxidación del carbono 

orgánico del suero de queso particulado y suero de queso soluble respectivamente. 

 
5.5 RESULTADOS DE LA OPERACIÓN DEL SBRSQ ALIMENTADO CON UN EFLUENTE 
SINTÉTICO BASADO EN SUERO DE QUESO SUPLEMENTADO CON AMONIO 

En esta sección se exponen los resultados del efluente modelo de la industria 

láctea suplementado con sulfato de amonio. El suero de queso constituyó la fuente de 

carbono y energía para microorganismos heterótrofos, así como la fuente de nitrógeno 

tanto para heterótrofos como autótrofos. La adición de amonio permitió lograr una relación 

DQO:N adecuada, además de proveer una fuente de nitrógeno fácilmente asimilable, para 

ambos grupos microbianos. En primer lugar, se estudió el efecto de la presencia/ausencia 

de micronutrientes sobre el proceso de nitrificación. Asimismo, para este estudio se 

evaluaron cambios en la carga orgánica de suero de queso, con el fin de evaluar la 

competencia por parte de los microorganismos por lo micronutrientes.   
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Para este fin, primero se estudiaron las primeras tres condiciones expuestas en la 

Tabla 5.2: condición SMCM20 la cual no contenía micronutrientes (SM) y tenía una carga 

orgánica media (CM) (respecto a los otros ensayos que se llevaron a cabo), la condición  

MCM20, la cual contenía micronutrientes (M) y también contenía carga orgánica media 

(CM) y la condición SMCB20, la cual no contenía micronutrientes (SM) y tenía una carga 

orgánica baja (CB), la cual correspondió a la mitad de la CM. Las tres condiciones 

correspondieron a un TRC de 20 días, como se explicó anteriormente, el subíndice 20 en 

la nomenclatura utilizada.  

En las siguientes secciones se expondrán inicialmente los resultados para estas 

tres primeras condiciones, donde se detallará para cada una de ellas: el tamaño granular, 

ISV, morfología, eficiencia de remoción de carbono orgánico soluble y amoniaco, así como 

los ensayos respirométricos para determinar consumo de suero particulado y N orgánico. 

También se caracterizó la comunidad microbiana de cada sistema mediante análisis 

genómico.  

Finalmente se presentan los resultados correspondientes a las restantes 

condiciones experimentales MCM10, MCA20 y MCANB20 detalladas en la Tabla 5.2. 

 

5.5.1 Efecto de la presencia de micronutrientes sobre la nitrificación. Análisis de 

parámetros físico-químicos  

Se estudió en primer lugar el efecto de la presencia de micronutrientes sobre la 

capacidad de nitrificación, tal como se mencionó recientemente, así como sobre la 

remoción conjunta de carbono y nitrógeno. Es por este motivo que se analizaron tres 

condiciones. Inicialmente se estudió la condición SMCM20, la cual tal como indica la Tabla 

5.2, en ausencia de micronutrientes. La condición MCM20 con igual carga orgánica y 

presencia de micronutrientes. La condición SMCB20 se operó en ausencia de 

micronutrientes y con la carga orgánica reducida a la mitad. Estos ensayos permitirían 

evaluar el efecto de la presencia de micronutrientes sobre la capacidad de nitrificación, así 

como la competencia entre microorganismos autótrofos y heterótrofos por los 

micronutrientes. A partir de los resultados observados en estos dos últimos ensayos, se 

fueron modificando distintos parámetros para seguir optimizando el sistema (resultados 

que serán presentados luego de los estudios de estas tres primeras condiciones). 

 



Capítulo 5 

201 

 

5.5.1.1 Estabilidad de los sistemas: tamaño de gránulos e índice volumétrico de 

sedimentabilidad (ISV) 

La biomasa del SBR automatizado se usó como inóculo en el reactor SBRSQ para 

la condición SMCM20. La biomasa granular generada en dicha condición, bajo condiciones 

de estabilidad, fue utilizada como inóculo de las condiciones experimentales MCM20 y 

SMCB20.  

A continuación, se detallan las concentraciones de biomasa expresadas como ST 

(g.L-1) alcanzadas en el SBRSQ para las condiciones ensayadas (Tabla 5.4). 

 
Tabla 5.4: Concentración en ST (g.L-1) de la biomasa en las diferentes condiciones.               

Análisis estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05. (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05). 

 

 
SBRSQ 

Condición  
SMCM20 

Condición  
MCM20 

Condición  
SMCB20 

 
ST (g.L-1) 

 
3.0 (0.5)                        

 
3.0 (0.4)                             

 
1.5 (0.22)* 

 

Las concentraciones de ST se mantuvieron constantes durante todo el tiempo de 

operación de cada condición. Asimismo, para determinar si los sistemas se encontraban 

estables, se estudió la evolución del tamaño de los gránulos (biomasa granular) a lo largo 

de los diferentes TRC en las tres condiciones. Para la condición SMCM20 se requirieron 5 

TRC (100 días) para la formación de los gránulos de un tamaño promedio de 3 mm de 

diámetro, cuyo valor se mantuvo constante durante todo el estudio.  

Cabe destacar que según bibliografía el tamaño promedio de los gránulos 

aeróbicos se encuentra entre 0.2 y 5 mm (Liu y Tay, 2004). 

En la Figura 5.2 (A y B) se presenta el estudio del diámetro promedio de las 

condiciones MCM20 y SMCB20. Cabe destacar que no se presenta la evolución del tamaño 

granular de la condición SMCM20 ya que el mismo se mantuvo estable durante todo el 

estudio. En la Figura 5.2 se puede observar que el diámetro promedio de los gránulos 

aumentó con el tiempo hasta alcanzar condiciones de estabilidad, a 134 días para la 

condición MCM20 (0.3-0.35 mm, 6.7 TRC) y 260 días (0.3-0.35 mm, 13 TRC) para la 

condición SMCB20.  
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El índice volumétrico de sedimentabilidad (ISV) de las condiciones SMCM20, MCM20 

y SMCB20 estuvo por debajo de 90 mL.g ST-1 indicando una buena sedimentación (Liu y 

Tay, 2004). En la condición SMCM20, el ISV se mantuvo en aproximadamente 30 mL.g ST-

1, en el caso de la condición MCM20 se observó un perfil de ISV que fue disminuyendo a lo 

largo de los TRC transcurridos hasta alcanzar valores de aproximadamente 50 mL.g ST-1. 

En el SMCB20, el ISV se mantuvo constante a lo largo de los TRC transcurridos en 25 mL.g 

ST-1. Cabe destacar que las condiciones de estabilidad para estos sistemas son definidas 

conforme a lo detallado en la sección 5.4.3 de la tesis. Tanto el perfil de la condición 

MCM20 como SMCB20 se puede observar en la Figura 5.2.  

En la Figura 5.2 se observan los parámetros d y D obtenidos de las mediciones del 

tamaño granular. Cabe destacar que las barras de color naranja se refieren al diámetro 

hidrodinámico (d) y las barras color verde agua se refieren al coeficiente de difusión 

traslacional (D), tal como se menciona en el capítulo 2.  

 
Figura 5.2: Tamaño granular (diámetro, mm) e índice volumétrico de lodo (ISV30, mL.gST-1) en 

función de los TRC transcurridos. SBRSQ condición MCM20 (A), SBRSQ condición SMCB20 (B). 

 



Capítulo 5 

203 

 

Respecto al estudio de tamaño y morfología granular, se llevó a cabo la 

observación microscópica de la biomasa en las condiciones MCM20 y SMCB20. Las 

micrografías SEM de los gránulos se muestran en la Figura 5.3 A y B (condición MCM20) y 

en la Figura 5.3 C y D (condición SMCB20), las cuales mostraron una morfología granular 

regular y tridimensional, con límites perfectamente delimitados. Cabe destacar que también 

se observa lodo activado, con crecimiento disperso, lo cual es típico de los sistemas 

granulares aeróbicos.  

 
Figura 5.3: Micrografías de microscopía electrónica de barrido (SEM) de lodo granular aeróbico en 

la condición MCM20 (A, B) y en la condición SMCB20 (C, D). 

 

Cabe destacar que en la condición SMCM20, los gránulos eran demasiado grandes 

para ser observados por SEM.  
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5.5.1.2 Consumo de carbono orgánico soluble y amoníaco 

Para el estudio del consumo de la fuente de carbono orgánico soluble y la 

remoción de nitrógeno amoniacal, se dividió el ciclo correspondiente a 24 hs en dos 

períodos (“feast” y “famine”). El carbono orgánico soluble correspondió a la fracción del 

suero de queso fácilmente biodegradable, siendo medido como DQOs. La remoción de 90-

95% del carbono orgánico soluble permitió definir la extensión del período de disponibilidad 

de carbono externo de fácil biodegradación (fase “feast”). La duración de cada período 

dependió de la condición estudiada.  

En la condición SMCM20, al estudiar el perfil de las formas de nitrógeno, se 

observó una formación muy pobre de las especies de nitrato y nitrito (Figura 5.4 A) 

revelando que la nitrificación fue irrelevante. El descenso de NH4
+-N estuvo asociado 

principalmente al crecimiento de microorganismos heterótrofos. Respecto a la remoción de 

carbono orgánico soluble, medido como DQO, se puede observar que el mismo se agotó 

casi completamente a las 8 horas del ciclo (fase feast), logrando una completa remoción 

durante la fase “famine” (Figura 5.4 B). 

 

 
Figura 5.4: Cambios en las concentraciones de carbono orgánico soluble (suero de queso soluble, 

DQOs) y las diferentes formas de nitrógeno inorgánico a lo largo de un ciclo operativo del reactor 

en estado estable de la condición SMCM20. DQOS (▼), NH4
+-N (●), NO3

--N (■), NO2
--N (▲). 

 

Cabe destacar que esta condición no condujo a resultados promisorios asociados 

al proceso de nitrificación, observándose luego de 24 hs de reacción aún elevadas 

concentraciones de nitrógeno amoniacal lo cual llevó a que fuese descartada para estudios 

posteriores, continuando el estudio con las condiciones MCM20 y SMCB20.  
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En la condición MCM20, el carbono orgánico soluble (DQOs) representó 60-70% de 

la carga orgánica proporcionada por el suero de queso. El nitrógeno amoniacal disminuyó 

progresivamente a lo largo del ciclo (Figura 5.5 A). El DQOs fue removido casi 

completamente en las primeras 2 horas del ciclo operativo con una acumulación 

simultánea de glucógeno (300 mg.L-1) (Figura 5.5 B). Esta fase con disponibilidad de DQO 

fácilmente biodegradable correspondió al período “feast”. En el período “famine” tuvo lugar 

la degradación del glucógeno y el proceso de nitrificación.  

La actividad nitrificante condujo a la formación de NO3
--N, cuya concentración se 

incrementó de forma continua hasta el final del ciclo, sin acumulación significativa de NO2
- -

N (Figura 5.5 A). 

 

 
Figura 5.5: Cambios en las concentraciones de carbono orgánico soluble (suero de queso soluble, 

DQOs), glucógeno y las diferentes formas de nitrógeno inorgánico a lo largo de un ciclo operativo, 

del reactor en estado estable, de la condición MCM20, DQOs (▼), Glucógeno (♦), NH4
+-N (●),              

NO3
--N (■), NO2

--N (▲). 

 

La condición SMCB20 poseía la mitad de la carga orgánica con respecto a la 

condición SMCM20, implicando una reducción de la relación DQO: NTK de 100:11.6 a 

100:21.6, y sin micronutrientes (Tabla 5.2). Además, se observó que el DQOs representaba 

casi por completo el carbono orgánico inicial. La reducción de la carga orgánica conduce a 

un menor crecimiento heterotrófico, como consecuencia de esto, el sistema podría 

favorecerse en el desarrollo de nitrificantes autótrofos. En esta condición, el nitrógeno 

amoniacal se removió parcialmente durante todo el ciclo (Figura 5.6). El proceso de 

nitrificación tuvo lugar desde el principio hasta el final del ciclo, observándose un aumento 

en la concentración de NO3
--N a lo largo del estudio. Asimismo, se observó casi de forma 
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despreciable una mínima acumulación de NO2
--N entre las 2-4 hs de comenzado el ciclo, 

que luego disminuyó rápidamente a niveles no detectables (Figura 5.6. A). La remoción de 

DQOs y la acumulación de glucógeno (207 mg.L-1) tuvieron lugar en las primeras 4 horas 

del ciclo operativo, correspondiente al período “feast”; posteriormente el glucógeno fue 

degradado en la fase “famine” (Figura 5.6 B).  

 

 

Figura. 5.6: Cambios en las concentraciones de carbono orgánico soluble (suero de queso soluble, 

DQOs), glucógeno y las diferentes formas de nitrógeno inorgánico a lo largo de un ciclo operativo 

del reactor, en condiciones de estabilidad, de la condición SMCB20. DQOs (▼), Glucógeno (♦), 

NH4
+-N (●), NO3

--N (■), NO2
--N (▲). 

 

Cabe destacar que en las condiciones estudiadas la acumulación de PHA fue pobre. 

Se llevó a cabo un balance de masa (en unidades de DQO), durante el período “feast” con 

el fin de conocer cuál era la principal reserva de carbono intracelular sintetizada a partir del 

suero de queso. En este balance se incluyó la velocidad de consumo de carbono orgánico 

externo, suero de queso, (rSQ), la velocidad de consumo de oxígeno asociada a la actividad 

heterotrófica (rO2SQ), la velocidad de crecimiento heterotrófico a partir del consumo del 

suero de queso (rX) y la velocidad de producción de glucógeno (rGLU) y PHB (rPHB): 

 

𝑟𝑆𝑆=1.125 𝑟𝑃𝑃𝑃+ 𝑟𝑔𝑔𝑔  + 𝑟𝑂2𝑆𝑆  + 1.05 𝑟𝑥  
         (5.5) 
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El balance propuesto fue realizado para el período “feast” de la condición MCM20, 

en el cual no tuvo lugar el proceso de nitrificación, de manera que el consumo de oxígeno 

asociado a la actividad heterotrófica rO2SQ correspondió a la velocidad total de consumo de 

oxígeno (rO2T) determinado por respirometría. Asumiendo que el carbono orgánico fue 

principalmente acumulado como reserva intracelular, es decir considerando despreciable el 

crecimiento heterótrofo, el balance puede expresarse como: 

 

     
𝑟𝑆𝑆 = 1.125 𝑟𝑃𝑃𝐵 + 𝑟𝑔𝑔𝑔 + 𝑟𝑂2𝑇

  
   (5.6) 

A partir de las medidas experimentales de rSQ, rglu y rO2T pudo estimarse la síntesis 

de PHA como reserva de carbono. De acuerdo con este balance, el glucógeno fue la 

principal reserva de carbono intracelular sintetizada a partir del suero de queso durante el 

período “feast”; la síntesis de PHA fue insignificante, obteniéndose un porcentaje de 

acumulación de reservas de carbono y energía del 91 % (±6) para el glucógeno y 9 % (±2) 

para el PHA. La tinción de PHA con Negro Sudán (Sudan Black) permitió confirmar estos 

resultados. Cabe destacar que el suero de queso del efluente sintético presentó un alto 

contenido de lactosa hidrolizada (Tabla 5.1), y los monosacáridos de glucosa y galactosa 

podrían ser almacenados fácilmente como glucógeno. Este análisis, así como los 

resultados obtenidos del balance de masa, concuerdan con los resultados presentados por 

Miao y col. (2016), quienes informaron que la glucosa se convierte principalmente en 

glucógeno. 

La condición SMCB20 presentó menores velocidades volumétricas de consumo de 

DQOs y amonio respecto a la condición MCM20 (Tabla 5.5). Esta diferencia puede 

explicarse teniendo en cuenta que en la condición SMCB20 la concentración de biomasa 

alcanzada fue la mitad que la correspondiente a la condición MCM20 (Tabla 5.4). Ambas 

condiciones presentaron porcentajes de eliminación de nitrógeno amoniacal y velocidades 

específicas de remoción DQOs y nitrógeno amoniacal que no fueron significativamente 

diferentes (Tabla 5.5).  
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Tabla 5.5: Parámetros cinéticos y eficiencia de la remoción de las diferentes formas de nitrógeno. 

Análisis estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05. (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05). 

  
Parámetros 

Condición  
MCM20 

Condición  
SMCB20 

Ciclo total 

% Remoción de NH4
+-N 74 (7.8)** 70 (8.8)** 

% Remoción de NTK 89 (7.6)** 86 (8.1)** 

% Remoción de N inorgánico     48 (5.6)* 24 (3.3)* 

% Remoción de NTK (nitrificación) 76 (8.9)** 74 (9.8)** 

% Remoción de NTK (Crecimiento heterótrofo) 24 (3.5)** 26 (2.6)** 

%NDS 52 (4.3)* 18 (1.7)* 

Fase “Feast” 

rDQOs (mg DQOS.(L.h)-1) 132.1 (9.5)* 71.5 (5.4)* 

qDQOs  (mg DQOS.(g ST.h)-1) 
  % Remoción de NTK 

43.3 (2.1)** 
29 (3.0)* 

42.4 (4.6)** 
54.7 (5.6)* 

% Remoción de NTK (nitrificación) 0* 100* 

% Remoción de NTK (Crecimiento heterótrofo) 100* 0* 

%NDS 0* 18.0 (1.7)* 

 Y GLU/DQOs (mg DQO. (mg DQOs)-1) 0.80 0.93  

Fase “Famine” 

rNH4
+-N (mg NH4

+-N.(L.h)-1) 
q NH4

+-N (mg NH4
+-N.(g ST.h)-1) 

                         % Remoción de NTK  

6.3 (0.7)* 
1.8 (0.2)** 
71 (4.5)* 

    3.4 (0.5)* 
    2.3 (0.33)** 

   46.4 (4.5)*  

% Remoción de NTK (nitrificación) 80 (7.1)* 23 (6.7)* 

% Remoción de NTK (Crecimiento heterótrofo) 20 (2.5)* 77 (8.8)* 

%NDS 52 (4.3)* 0* 

 

Inicialmente al estudiar la condición SMCM20 se observó una baja actividad 

nitrificante, aunque cabe destacar que no pueden destacarse errores en la estimación de 

nitrito y nitrato debido a la sensibilidad de los métodos espectrofotométricos utilizados 

(secciones 2.6.4 y 2.6.5). Sin embargo, el porcentaje de remoción de nitrógeno inorgánico 

observado en este estudio fue del 20%, lo que indicaría que la remoción de nitrógeno 

amoniacal estaría asociada al consumo por microorganismos heterótrofos para 

crecimiento.  
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Sin embargo, cabe destacar que esta condición condujo a resultados atractivos 

frente a otros escenarios, como por ejemplo el tamaño granular, el cual fue casi 10 veces 

mayor que el obtenido para las condiciones restantes. Respecto a la remoción de carbono 

orgánico, si bien se logró una buena remoción, la misma requirió más tiempo (casi 8 horas 

para lograr entre el 90 y 95% de remoción) que para los estudios de las condiciones 

MCM20 y SMCB20. 

Esta considerable diferencia de tamaño del gránulo para la condición SMCM20 

podría deberse a la acumulación del nitrógeno amoniacal en el reactor debido al pobre 

proceso de nitrificación en este sistema, produciendo mayor concentración de amonio libre, 

y por ende una mayor toxicidad para los microorganismos heterótrofos por parte de este 

compuesto. Esto podría haber provocado una menor tasa metabólica de la biomasa 

presente y por ende un crecimiento más lento de estos microorganismos, conduciendo a 

un incremento en la producción de sustancias poliméricas extracelulares (exo-

polisacáridos) (Seviour y col, 2009). Los exo-polisacáridos al poseer propiedades 

gelificantes, pueden contribuir a la hidrofobicidad y estructura elástica de los gránulos, 

permitiendo una mayor adhesión de los microorganismos y por ende un aumento en el 

tamaño granular (Lin y col, 2010). 

 

5.5.1.3 Consumo de carbono orgánico particulado y nitrógeno orgánico y nitrógeno total 

Kjeldahl (NTK). Ensayos respirométricos 

5.5.1.3.1 Cambios de las diferentes formas de NTK  

Los cambios en el nitrógeno total Kjeldahl (NTK), cuantificado por el método de 

micro- Kjeldahl, se estudiaron a lo largo de los ciclos operativos del SBRSQ de las 

condiciones MCM20 y SMCB20, en los cuales se observó una eliminación significativa de 

carbono orgánico y nitrógeno amoniacal (Figura 5.5 y 5.6). Como se mencionó 

anteriormente, la condición SMCM20 fue descartada luego de observar una pobre remoción 

de nitrógeno amoniacal y muy baja actividad nitrificante.  
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Se cuantificó el NTK del efluente sintético (NTKAR, NTK del agua residual), 

aportado tanto por el suero de queso (NTKSQ) y el amonio influente, del licor de mezcla 

(NTKLM) y el presente en forma soluble, correspondiente este último a muestras filtradas 

del reactor utilizando una membrana de celulosa de tamaño de poro de 0.45 µm (NTKS). 

NTKLM y NTKS fueron determinados a diferentes tiempos del ciclo operativo. Cabe destacar 

que el amonio, del influente como el correspondiente a diferentes tiempos del ciclo 

operativo, fue determinado por el método Nessler (sección 2.6.3).  

El NTK aportado por el suero de queso (NTKSQ) constituyente de los efluentes 

lácteos utilizados en los SBRSQ resultó: 12 mg N.(L.día)-1 y 6 mg N.(L.día)-1 para la 

condición MCM20 y condición SMCB20 respectivamente. Las concentraciones de NTKS 

(NTK soluble aportado por el suero de queso, NH3-N y productos de lisis microbiana) del 

reactor fueron similares a las concentraciones correspondientes al NH3-N determinado por 

el método de Nessler para las dos condiciones experimentales estudiadas. Esto implica 

que tanto el suero de queso como la biomasa no contribuyeron con cantidades 

significativas de nitrógeno a la fase soluble.  
El NTK del licor de mezcla (NTKLM) estuvo compuesto por las formas reducidas de 

nitrógeno aportadas por: a- el efluente lácteo modificado, conteniendo NH3 proveniente del 

suplemento de nitrógeno ((NH4)2SO4) y nitrógeno orgánico (NORG, soluble y particulado) 

aportado por las proteínas del suero de queso, b- NORG correspondiente a la biomasa 

microbiana y a los productos de lisis de la misma. El NTKP se determinó a partir de la 

diferencia entre NTKLM y NTKS, y correspondió al nitrógeno orgánico aportado por el suero 

de queso y la biomasa. 

En la condición SMCB20 se aprecia una disminución de NTKLM en el período “feast” 

(Figura 5.7 B) causada por la remoción de nitrógeno por parte del proceso de nitrificación, 

en concordancia con el perfil de nitrato observado en la Figura 5.6. El NTKLM disminuye 

ligeramente durante el periodo “famine” de ambas condiciones. Cabe destacar que el 

NTKLM presenta mayores valores iniciales en la condición MCM20, ya que la misma 

contenía el doble de carga orgánica que la condición SMCB20 y en consecuencia una 

mayor concentración de biomasa. 
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Figure 5.7: Variación de la concentración de las diferentes formas de NTK. NTKLM (●) (lodo granular 

+ suero de queso + NH4
+-N), NTKS (●) (suero de queso + NH4

+-N + productos de lisis), NH4
+-N (●) y 

NTKP (●) (particulado). En el gráfico A se observa la condición MCM20 y en el gráfico B la condición 

SMCB20. 

 

 El perfil de concentración hallado para el NTKP a lo largo de los ciclos de estudio, 

demostrado en la Figura 5.7 A (condición MCM20) y Figura 5.7 B (condición SMCB20) se 

determinó a partir de la diferencia existente entre NTKLM y NTKS.  

En la condición MCM20, el análisis comparativo entre valores de NTKS y NH3-N 

permite demostrar que no son significativamente diferentes permitiendo demostrar lo 

mencionado anteriormente donde tanto el suero de queso como la biomasa no 

contribuyeron con cantidades significativas de nitrógeno a la fase soluble. Esto permite 

corroborar que el NTKP corresponde al nitrógeno aportado por el suero y a la biomasa 

presente en el sistema. En la condición SMCB20, el NTKS coincidió nuevamente con el 

perfil del nitrógeno amoniacal (NH3-N) (Figura 5.7 B).  
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En ambas condiciones, el NTKP presenta un similar comportamiento a NTKLM. En 

el caso de NTKP, su ligera disminución a lo largo del ciclo medido está asociada 

probablemente a la oxidación del nitrógeno orgánico particulado por actividad nitrificante; 

sin embargo, podrían existir fenómenos de solubilización.  

 

5.5.1.3.2 Consumo de carbono orgánico particulado y nitrógeno orgánico mediante 

análisis respirométricos 

El consumo de suero de queso particulado, carbono orgánico y nitrógeno orgánico, 

no pudo ser determinado directamente por los métodos de DQO y Kjeldahl 

respectivamente, ya que resulta sumamente complejo separarlos de la biomasa para la 

cuantificación. Cabe destacar que el leve decaimiento de NTKP observado en la Figura 5.7 

(A y B) podría reflejar en parte la oxidación del nitrógeno orgánico particulado del suero de 

queso, como se describió previamente; sin embargo, no brinda información respecto de la 

cantidad de nitrógeno orgánico que es asimilado por los microorganismos a largo del ciclo 

operativo. Por esta razón se utilizó la técnica respirométrica para estimar la velocidad de 

consumo de suero de queso particulado. 

La velocidad de consumo de suero de queso particulado (carbono orgánico) se 

determinó indirectamente a partir de las mediciones de OUR realizadas teniendo en cuenta 

las siguientes consideraciones: 

a- La velocidad de consumo de oxígeno asociada a la oxidación de suero de queso 

particulado (OURSQP) representó el 22% del OUR correspondiente a la oxidación de suero 

de queso soluble (OURSQS), es decir OURSQP= 0.22.OURSQS, según se determinó mediante 

los ensayos respirométricos descriptos en la sección 5.4.6.  

b- La velocidad de consumo de oxígeno es proporcional a la velocidad de consumo 

de sustrato carbonáceo (rS) es decir, OUR= yO/S.rS siendo yO/S el coeficiente de oxidación 

del sustrato.  

c- Se supuso que yO/S para el suero de queso particulado es el mismo que el 

correspondiente al suero de queso soluble, lo que condujo a la siguiente expresión: 

 

            

𝑂𝑂𝑅𝑆𝑆𝑆  
𝑟𝑆𝑆𝑆

=  
𝑂𝑂𝑅𝑆𝑆𝑆
𝑟𝑆𝑆𝑆

 

    (5.7)  
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 donde rSQP y rSQS es la velocidad de degradación del suero de queso particulado y 

el suero de queso soluble respectivamente.  

Reorganizando la ecuación 5.7 y teniendo en cuenta que OURSQP= 0.22.OURSQS, 

la velocidad de degradación del suero de queso particulado (rSQP) correspondió al 22% de 

la correspondiente a la fracción soluble de suero de queso (rSQS). Cabe señalar que rSQS se 

determinó fácilmente a partir de mediciones de DQO soluble (sección 5.5.1.2). rSQP y rSQS 

corresponden específicamente a la velocidad de degradación del carbono orgánico del 

suero particulado y soluble respectivamente. 

La velocidad de consumo de nitrógeno orgánico, presente en forma particulada, 

puede considerarse proporcional a la velocidad de consumo del suero de queso 

particulado, ya que el nitrógeno orgánico proviene de las proteínas aportadas por el suero 

de queso. La velocidad de consumo de nitrógeno orgánico particulado se estimó teniendo 

en cuenta los siguientes supuestos: en primer lugar se consideró que la tasa de consumo 

de nitrógeno (rN) es proporcional a la velocidad de degradación del sustrato carbonáceo 

para la síntesis microbiana, rN= yN/S.rS, siendo yN/S el coeficiente que relaciona el consumo 

de nitrógeno y sustrato carbonáceo. Asumiendo que yN/S para el suero de queso 

particulado es el mismo que el correspondiente al suero de queso soluble, se obtiene la 

siguiente expresión: 

     

𝑟𝑟𝑆𝑆𝑆
𝑟𝑆𝑆𝑆

=  
𝑟𝑟𝑆𝑆𝑆
𝑟𝑆𝑆𝑆

 

    (5.8)   

donde rNSQP y rNSQS es la velocidad de consumo de nitrógeno asociada al 

consumo de suero de queso particulado y suero de queso soluble respectivamente. 

Teniendo en cuenta que rSQP= 0.22.rSQS, rN para el suero de queso particulado 

(rNSQP) se puede determinar cómo rNSQP= 0.22.rNSQS. La velocidad de consumo de 

nitrógeno asociada con el consumo de suero de queso soluble correspondió a la velocidad 

de consumo de NH3-N. La tasa de degradación relativamente lenta del suero de queso 

particulado implicó también una velocidad de consumo lenta de nitrógeno orgánico. 
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A partir de estos análisis se estimó que el nitrógeno orgánico fue consumido por 

completo en aproximadamente 8 hs para la condición MCM20 y 3 horas para la condición 

SMCB20 respectivamente. A partir de los resultados obtenidos del consumo de amonio y 

nitrógeno orgánico, mediante respirometría, se pudo estimar el NTKAR removido en cada 

condición estudiada. Ambos sistemas presentaron un porcentaje similar de remoción de 

NTKAR (Tabla 5.5).  
El NTKAR consumido en el período “feast”, incluyendo el amoníaco y el nitrógeno 

orgánico, se estimó mediante la siguiente expresión:  

 

𝛥(𝑁𝑁𝑁)𝐴𝐴𝐹𝛦 =  𝛥(𝛮𝛨3 − 𝛮)𝐹𝐹 + 0.22 𝛥(𝛮𝛨3 − 𝛮)𝐹𝐹  
  (5.9)   

 

Donde Δ(NTK)ARFE y Δ(NH3-N)FE corresponde a NTKAR y al nitrógeno amoniacal 

consumido en el período “feast” respectivamente y 0.22.Δ(NH3-N)FE corresponde a NORG 

consumido en este mismo período.   

Respecto al período “famine”, el NTK consumido fue estimado de la siguiente 

forma:  

 

 
𝛥(𝑁𝑁𝑁)𝐴𝐴𝐹𝐹 =  𝛥(𝛮𝛨3 − 𝛮)𝐹𝐴 + �𝑁𝑁𝐾𝑆𝑆 − 0.22 𝛥(𝛮𝛨3 − 𝛮)𝐹𝐹� 

(5.10)   

 

donde Δ(NTK)ARFA y Δ(NH3-N)FA corresponde a NTKAR y al nitrógeno amoniacal 

consumido en el período “famine” respectivamente, NTKSQ es el NTK proveniente del suero 

de queso, el cual fue completamente consumido en cada ciclo de operación.  

 

5.5.1.4 Remoción de nitrógeno mediante crecimiento heterotrófico y procesos de 

nitrificación y nitrificación-desnitrificación simultánea: balances de masa 

El amoníaco, así como el nitrógeno orgánico se pueden oxidar mediante actividad 

nitrificante o bien utilizarse para el crecimiento heterotrófico. La identificación de cada 

proceso es muy difícil por dos razones: por un lado, la biomasa activa aumenta ligeramente 

durante cada ciclo operativo, lo cual no puede detectarse satisfactoriamente por métodos 

gravimétricos, por el otro lado los compuestos nitritos y/o nitratos generados por la 
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actividad nitrificante pueden ser desnitrificados simultáneamente y, en consecuencia, el 

proceso de nitrificación podría subestimarse.  

La desnitrificación puede ser estimada mediante la recolección y cuantificación de 

los gases de nitrógeno (NO, N2O, N2), generados en el reactor, mediante cromatografía 

gaseosa. Sin embargo, este proceso se ha estimado de forma teórica sencilla mediante un 

balance de todas las formas de nitrógeno generadas, para las tres condiciones estudiadas, 

con el fin de determinar la pérdida de nitrógeno en forma gaseosa (NO, N2O, N2). Para ello 

se consideró el N presente en el influente (NH3-N y NORG del suero), el efluente final (NH3-

N, NO2
--N, NO3

--N) y el NORG que sale con la purga de biomasa.   

En la Tabla 5.6 se presenta la magnitud del proceso de desnitrificación estimada 

para las tres condiciones experimentales, siendo más representativo en los estudios 

SMCM20 y MCM20 en comparación con SMCB20. Cabe destacar que el porcentaje de N 

desnitrificado se calculó en relación al NTK removido en todo el ciclo (removido por 

crecimiento y nitrificación) para cada una de las condicione ensayadas. 
 

Tabla 5.6: Nitrógeno gaseoso y porcentajes de remoción de nitrógeno por desnitrificación. 

 Condición 
SMCM20 

Condición 
MCM20 

Condición 
SMCB20 

N gaseoso (mg.L-1) 14.1 (± 1.9) 22.9 (± 2.9) 7. 1 (± 2.0) 

% N desnitrificado 46.2 (± 3.3) 27.9 (± 3.1) 9.1 (± 1.4) 

 

El consumo de NTK del agua residual modelo de la industria láctea, suplementada 

con amonio, puede expresarse como sigue: 

 

            (5.11) 

donde Δ(NTK)AR corresponde al NTK consumido del agua residual, Δ(NTK)OX 

corresponde al NTK oxidado por la actividad nitrificante y Δ(NTK)X es el NTK utilizado para 

el crecimiento heterotrófico. Cabe destacar que el Δ(NTK)AR para los períodos “feast” y 

“famine” fue determinado anteriormente mediante las ecuaciones 5.9 y 5.10 representadas 

en la sección 5.5.1.3. 
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En la condición MCM20, Δ(NTK)AR (correspondiente a amoníaco y nitrógeno 

orgánico) utilizado en el período “feast” (Δ(NTK)ARFE) fue destinado al crecimiento 

heterotrófico ya que el proceso de nitrificación no tuvo lugar; de esta forma Δ(NTK)X 

correspondió a Δ(NTK)AR. En la condición SMCB20, el proceso de nitrificación tuvo lugar 

desde el comienzo hasta el final del ciclo operativo. En esta condición, teniendo una baja 

relación DQO: NTK, se asumió que el proceso de nitrificación prevaleció sobre el 

crecimiento heterotrófico. Con el objetivo de simplificar el análisis, el consumo de nitrógeno 

en el período “feast” fue atribuido exclusivamente a la actividad nitrificante, es decir 

Δ(NTK)OX= Δ(NTK)AR. 

En el período “famine”, de ambas condiciones, ocurrió simultáneamente el proceso 

de nitrificación y el crecimiento heterotrófico a partir de la reserva intracelular de glucógeno.  

En este período, el crecimiento de la biomasa se estimó utilizando el coeficiente 

estequiométrico teórico: 0.5 C-mol X.(C-mol glucógeno)-1.  

Asimismo, el nitrógeno asimilado por el crecimiento heterotrófico se estimó 

utilizando el coeficiente estequiométrico que relaciona los contenidos de nitrógeno y 

carbono de la biomasa (0.2 mol N.(C-mol X)-1), asumiendo la fórmula elemental de 

biomasa CH1.8O0.5N0.2. Finalmente, el Δ(NTK)OX en el período “famine” fue estimado por 

medio de la ecuación 5.11. 

Para los períodos “feast” y “famine” se estimó la eliminación de nitrógeno mediante 

el proceso de nitrificación-desnitrificación simultánea (NDS) a partir de la siguiente 

expresión: 

% 𝑁𝑁𝑁  =   �
𝛥(𝑁𝑁𝑁)𝛰𝛰 − 𝛥(𝑁𝑂𝑋 − 𝑁)

𝛥(𝑁𝑁𝑁)𝛰𝛰
�  𝑥 100 

           (5.12) 

 

donde Δ(NOX-N) corresponde a la acumulación de las formas oxidadas de 

nitrógeno, representadas como nitrógeno en forma de nitrito y nitrato, generadas en cada 

período. 

En la condición MCM20, en estado estable, el nitrato generado representó 

aproximadamente el 65% del Δ(NTK)AR removido, lo que indicó una adecuada actividad 

nitrificante del sistema. La remoción de NTK de alrededor de 75% se atribuyó 

principalmente al proceso de nitrificación y, en menor medida, a la asimilación de nitrógeno 

por el crecimiento heterotrófico (Tabla 5.5).  
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El proceso de nitrificación-desnitrificación simultánea (NDS) tuvo lugar en el 

período “famine” y fue sumamente relevante ya que aproximadamente el 52% del 

nitrógeno nitrificado fue desnitrificado. Respecto al nitrógeno inorgánico, la remoción fue 

aproximadamente del 50%, lo que se atribuyó principalmente al proceso de desnitrificación 

aeróbica impulsado por las reservas de carbono intracelular (glucógeno) acumuladas en el 

período “feast” a partir del consumo de la fuente de carbono (DQO) y, en menor medida, a 

la asimilación heterotrófica de nitrógeno (Tabla 5.5).  
Los ensayos realizados demostraron que la adición de micronutrientes a los 

efluentes lácteos es una buena alternativa para promover el crecimiento de bacterias 

nitrificantes, contribuyendo significativamente a la remoción biológica del nitrógeno. 

En la condición SMCB20 se observó también una buena actividad nitrificante ya que 

el nitrato formado representó aproximadamente el 85% del Δ(NTK)AR removido. En este 

caso, el NTK también se eliminó casi exclusivamente por actividad nitrificante y, en menor 

grado, por asimilación heterotrófica, demostrando que una carga orgánica relativamente 

baja favoreció la actividad nitrificante desde el inicio del ciclo operativo. El nitrato al final de 

cada ciclo operativo representó casi totalmente la cantidad de Δ(NTK)AR removido. En este 

caso, a diferencia de la condición MCM20, el proceso de NDS no fue relevante. La 

eliminación de nitrógeno inorgánico fue deficiente, lo que podría atribuirse al crecimiento 

heterotrófico relativamente bajo y a la baja actividad desnitrificante (Tabla 5.5). 

En la Tabla 5.5 se puede observar el rendimiento proveniente de la formación de 

glucógeno (expresado como DQO) en función del consumo de suero de queso soluble 

(YGlu/DQOs) para ambas condiciones.  

Es importante destacar que si bien la actividad nitrificante en la condición MCM20 

comenzó una vez concluida la fase “feast”, en el proceso global no presentó diferencias 

significativas con la condición SMCB20, tal como se demostró en el análisis estadístico 

(Tabla 5.5).  

Por último, es importante destacar que si bien las eficiencias de eliminación de 

NTK del ciclo global fueron similares para ambos reactores (Tabla 5.5), la carga 

volumétrica de NTK de la condición MCM20 fue ligeramente mayor (<10%) respecto a la 

condición SMCB20. 
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5.5.2 Análisis de la composición bacteriana de los gránulos mediante tecnología de 

secuenciación de alto rendimiento 

Con el objetivo de conocer la composición detallada y las abundancias relativas de 

las poblaciones bacterianas presentes en el biorreactor (SBRSQ), de las condiciones 

SMCM20,  MCM20 y SMCB20, se utilizó una tecnología de secuenciación de alto rendimiento 

(NGS) debido a las ventajas potenciales de ser flexible y fácilmente automatizable 

(Fakruddin y col, 2013). 

La secuenciación de los fragmentos de PCR del gen 16S ARNr se llevó a cabo 

luego de la extracción de ADN total de los microorganismos presentes en el reactor para 

cada una de las condiciones estudiadas.  

Se generaron secuencias agrupadas en 222 OTU para la condición SMCM20, 905 

OTU para la condición MCM20 y 685 OTU para la condición SMCB20. 

Todas las secuencias representativas de cada OTU de cada condición se 

clasificaron dentro del dominio Bacteria.  

En la condición SMCM20 se detectaron 10 órdenes bacterianos y 16 géneros 

relevantes. Los filos con mayor abundancia detectados fueron los siguientes: 

Proteobacteria (61%), Bacteroidetes (15%), Actinobacteria (13%) y en menor abundancia 

Chloroflexi (5%) y Chlamydiae (3.3 %) (Figura 5.8). 
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Figura 5.8: Frecuencia relativa de filotipo a nivel de género según lo revelado por la secuenciación 

Illumina en la condición SMCM20. Los géneros con <1% de lecturas pertenecientes a cada filo se 

agruparon en "Otros" (Other). Los géneros pertenecientes a otros filos con un <2% de lecturas se 

agruparon en "Otros filos" (Other phyla). 

 

En la condición MCM20, la frecuencia relativa reveló la presencia de 14 órdenes 

bacterianos principales, dentro de los cuales se encontraron 27 géneros relevantes. Los 

filos más abundantes hallados fueron: Bacteroidetes representando un 39% y 

Proteobacterias un 35% con una proporción similar entre las clases Beta, Alfa y Gamma. 

En menor proporción se halló Actinobacteria (12%), Planctomycetes y Chloroflexi en un 5% 

del total cada uno de ellos (Figura 5.9). 

En la condición SMCB20 se detectaron 7 órdenes bacterianos con 22 géneros 

relevantes. Los filos más abundantes fueron similares a los hallados en la condición 

MCM20. Bacteroidetes representando el 52% y Proteobacterias un 24%, con una 

proporción similar entre las clases Beta, Alfa y Gamma. Aquí también se halló en menor 

porcentaje los filos Actinobacterias (14%) y Planctomycetes (6%) (Figura 5.9).  
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Figura 5.9: Frecuencia relativa de filotipo a nivel de género según lo revelado por la secuenciación 

Illumina en la condición MCM20 y SMCB20. Los géneros con <1% de lecturas pertenecientes a cada 

filo se agruparon en "Otros" (Other). Los géneros pertenecientes a otros filos con un <2% de 

lecturas se agruparon en "Otros filos" (Other phyla). 

 

Dentro del filo Bacteroidetes, el orden más abundante correspondió a 

Sphingobacteriales en un 27% para la condición MCM20, 16% para la condición SMCB20, y 

en un porcentaje mucho menor (7.51%) para la condición SMCM20 (Figura 5.10). El orden 

estuvo  dominado por el género Flavobacterium en la condición SMCM20 y SMCB20 y el 

género Niabella en la condición MCM20 (18.9%) y SMCB20 (9.6%); sin embargo, Niabella 

también fue hallada, aunque en una menor proporción en SMCM20 (1.8%) respecto a lo 

detectado en MCM20 (Figura 5.8 y 5.9) Un gran número de las especies pertenecientes al 

género Niabella se han caracterizado como cepas oxidantes de amonio (Khan, y col 2002). 

Emticicia (hallada únicamente en las condiciones MCM20 y SMCB20) y Spirosoma (especie 

hallada en las tres condiciones) presentan cepas capaces de llevar a cabo el proceso de 

reducción de nitratos (Finster y col 2009). Otro de los géneros hallados en este filo en 

proporción considerable principalmente para la condición MCM20 fue Terrimonas en un 

5.9%. Este género se caracteriza por presentar especies activas en el ciclo del nitrógeno 
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específicamente en la reducción del nitrato y capacidad de acumulación de 

polihidroxibutirato (PHB) (Jin y col, 2014). En la condición SMCB20 este género se halló en 

menor proporción (1.65%), mientras que en la condición SMCM20 Terrimonas se halló en 

un porcentaje aún menor (0.31 %), que no es considerado relevante para este estudio por 

presentar abundancia menor a 1% dentro del filo (Figura 5.8 y 5.9). 

Flavobacterium, el género más abundante en la condición SMCM20 (dentro de 

Sphingobacteriales) hallado en un porcentaje de 6.7% y poco representativo en las 

condiciones MCM20 y SMCB20, hallados en un 0.1% y 2.5% respectivamente, es conocido 

por tener cepas activas y dominantes en la oxidación de amonio (Horn y col, 2005). 

Asimismo, este género heterotrófico se ha identificado como BOA, presentando cepas 

implicadas en el metabolismo del nitrógeno, principalmente en la desnitrificación, la 

nitrificación, fijación de nitrógeno y la reducción desasimilatoria de nitrato a amoníaco. 

Flavobacterium se ha identificado como bacteria NHDA (Baskaran y col, 2020). 

 

 
Figura 5.10: Diferencias en la abundancia relativa del filotipo a nivel de orden en las condiciones 

SMCM20, MCM20 y SMCB20. Para una mejor visualización sólo se muestran las lecturas que 

representaron más del 2%. 

 

Dentro del orden Sphingobacteriales también se han hallado otros géneros en 

proporciones considerables. Como similitud en las tres condiciones estudiadas se halló 

Chitinophaga en las siguientes proporciones 1.3 % en la condición SMCM20, 2.16% en la 
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condición MCM20 y 3.4% en la condición SMCB20. Flexibacter ha sido relevante en la 

condición SMCB20 (3.6%) y no así las condiciones SMCM20, y MCM20 donde se encontró 

representando un porcentaje de 0.029% y 0.12% respectivamente. Sin embargo, 

actualmente no se ha encontrado bibliografía que confirme su participación activa o directa 

en el proceso de nitrificación. Estudios adicionales con cultivos puros de estos géneros 

determinarían sus capacidades metabólicas potenciales en el proceso de eliminación de 

nitrógeno. Por último, en este orden y únicamente en la condición SMCM20 se ha 

identificado en una proporción considerable (2.95%) el género Flavisolibacter, el cual se ha 

informado que tiene la capacidad de reducir nitrato y/o intermedios como el óxido nítrico y 

el óxido nitroso (Novinscak y col, 2016).  
El orden Cytophagales (Figura 5.10) también perteneciente al filo Bacteroidetes se 

halló en una proporción importante en las condiciones MCM20 (10.5%) y SMCB20 (33.4%), 

pero no en la condición SMCM20. Cabe destacar que las bacterias de este orden contienen 

enzimas involucradas en la reducción de nitrato (Andreote y col, 2016).  

Con respecto al Filo Proteobacterias, los órdenes más abundantes hallados fueron: 

Xanthomonadales, Burkholderiales y Rhizobiales para las tres condiciones (Figura 5.10). El 

orden Xanthomonadales presente en un 21% en la condición SMCM20, 13% en la 

condición MCM20 y un 8% en la condición SMCB20, estuvo dominado por los géneros 

Aquimonas, Dokdonella, y Lysobacter. Aquimonas estuvo presente únicamente de manera 

relevante en la condición MCM20 (2.38%). Respecto a la condición SMCM20 no se encontró 

y en la condición SMCB20 se halló en una proporción despreciable (0.046%). Dokdonella 

no fue relevante en la condición SMCM20 (0.0029%), pero si en la condición MCM20 (1.6%) 

y en la condición SMCB20 (1.5%). Lysobacter fue relevante en la condición SMCB20, ya que 

se encontró en un 4%, pero no así en la condición SMCM20 (0.11%) y MCM20 (0.23%) 

(Figura 5.9). Cabe destacar que estos géneros son reconocidos como microorganismos 

desnitrificantes para muchas de sus especies (Naushad y col 2015). En la condición 

SMCM20 este orden estuvo dominado únicamente por el género Rhodanobacter (Figura 

5.8) en una proporción muy relevante (21%), siendo muy poco relevante en las condiciones 

MCM20 y SMCB20. Resultados previos han indicado que Rhodanobacter presentas cepas 

desnitrificantes (Green y col 2012). Por otro lado, se ha indicado que si bien algunas 

especies aisladas de Rhodanobacter son capaces de desnitrificar por completo (Prakash O 

y col, 2011), otros estudios han indicado que la actividad desnitrificante podría ser parcial y 

incompleta (Van den Heuvel y col, 2010). El orden Burkholderiales, el cual posee varios 
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géneros con cepas desnitrificantes capaces de degradar el poli (3-hidroxibutirato) (Khan y 

col 2002), estuvo representado en las condiciones MCM20 y SMCB20 por Hydrogenophaga 

relevante para la condición MCM20 (8 %) y no así para la condición SMCB20 (0.3%), 

Pseudorhodoferax hallada en una mayor proporción para MCM20 (1.4%) respecto a 

condición SMCB20 (0.35 %), Simplicispira predominante en la condición SMCB20 (5.3%) 

respecto a MCM20 (0.5%) y Diaphorobacter. Este último género hallado de forma relevante 

en las tres condiciones, en la condición SMCM20 en 10.9%, en la condición MCM20 en un 

3.5% y en la condición SMCB20 en un 0.93%. Zhang y col 2017 demostraron que el género 

Diaphorobacter presenta muchas especies capaces de llevar a cabo el proceso de 

nitrificación heterotrófica y desnitrificación aeróbica. Sin embargo, cabe destacar que no 

todas sus cepas presentan esta capacidad.  

Por último, dentro del Filo Proteobacterias, el orden Rhizobiales estuvo dominado 

en la condición SMCM20 por los géneros Bosea (6%) y Bradyrhizobium (3.9%) (Figura 5.8). 

Dandie y col 2007 indicaron que algunas especies de Bosea podrían ser capaces de 

desnitrificar, sin embargo, al no conocerse la vía exacta por la cual realizan dicho proceso, 

se requeriría de un estudio más minucioso acerca de las vías metabólicas de este género 

con el objetivo de identificar las especies que presentan la capacidad de desnitrificación. 

Por otro lado, se ha informado que algunas cepas de los géneros Bosea y Bradyrhizobium 

podrían presentar genes capaces de reducir nitrito (Silke Falk y col 2010).  
En la condición MCM20 el género más abundante de este orden (Rhizobiales) fue 

Mesorhizobium encontrándose en un 1.5%. Sin embargo, es importante destacar que este 

género también fue relevante en la condición SMCM20 donde se halló en un 2.67%, pero 

no así en la condición SMCB20 donde se encontró en un porcentaje mucho menor (0.5%). 

Devosia fue otro de los géneros hallados en la condición MCM20 (1.06%) (Figura 5.8 y 5.9). 

Este género se halló en porcentajes menor para la condición SMCM20 (0.75%) y más aún 

para la condición SMCB20 (0.039%). La mayoría de estas especies presentan la capacidad 

de fijar nitrógeno (Choi y col 2019). Mesorhizobium se ha caracterizado como una bacteria 

con capacidad oxidante de amonio, mientras que Devosia presenta la capacidad de 

nitrificación heterótrofa y desnitrificación aeróbica (Baskaran y col, 2020) 
Por su parte el filo Actinobacteria estuvo representado principalmente por el órden 

Actinomycetales (13% para la condición SMCM20, 12% para la condición MCM20 y 14% 

para la condición SMCB20), mientras que el filo Planctomycetes estuvo representado 

mayoritariamente por el orden Planctomycetales en un 4% para la condición MCM20 y 6% 
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para la condición SMCB20 aproximadamente (Figura 5.10). Es importante destacar que el 

orden Planctomycetales poseen géneros capaces de remover nitrógeno amoniacal 

mediante el proceso de nitrificación (Boedeker y col, 2019). Dentro de este orden se halló 

un género, sin bien en baja proporción para SMCB20 y mayor en SMCM20 y MCM20 

denominado Candidatus kuenenia, el cual posee la capacidad de oxidar de forma 

anaeróbica el amonio (anammox) mediante el uso de nitrito como aceptor de electrones en 

condiciones anóxicas, convirtiendo el amoníaco en gas N2 (Speth y col, 2012). 

Es importante destacar que, en este estudio, los géneros representativos de los 

procesos convencionales de oxidación de amonio y nitrito correspondientes a 

microorganismos nitrificantes autótrofos (BOA y BON) se han encontrado en porcentajes 

bajos. Los géneros encontrados para BOA fueron Nitrosococcus en un porcentaje de 

0.012% para las condiciones MCM20 y SMCM20 y 0.017% para la condición SMCB20 

respectivamente, Nitrosomonas en 0.105 % para la condición SMCM20, 0.035% para la 

condición MCM20 y 0.039% para la condición SMCB20. Respecto al género Nitrosospira fue 

hallada en un 0.74% en la condición SMCM20, 0.55 % SMCB20 y en porcentajes menores 

(0.016%) en MCM20. Por último, el género Nitrosovibrio fue encontrado en porcentajes aún 

menores en la condición SMCM20, y no hallado en las condiciones MCM20 y SMCB20. Para 

BON, se encontraron Nitrospira y Nitrobacter, pertenecientes al orden Nitrosomonadales, 

con porcentajes inferiores a 0.02% para la condición MCM20 (sólo hallado el género 

Nitrobacter) y 0.042% para la condición SMCB20 respectivamente.  

A partir de los datos hallados se obtuvo el porcentaje promedio total 

correspondiente a BOA y BON para las tres condiciones estudiadas (Tabla 5.7).  

 

Tabla 5.7 Porcentaje de las BOA y BON autótrofas correspondientes a los mecanismos 

tradicionales de oxidación de amonio y nitrito para las tres condiciones estudiadas. 

Análisis estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05. (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05). 

 

MICROORGANISMOS 
(GRUPO METABOLICO) 

CONDICIÓN 
SMCM20 

CONDICIÓN  
 MCM20 

CONDICIÓN   
SMCB20 

BOA (%) 0.850* 0.063* 0.606* 

BON (%) 0.000* 0.020** 0.040** 

BOA+BON (%) 0.850* 0.083* 0.646*  
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5.5.2.1 Análisis de diversidad microbiana  

La diversidad de una comunidad es una función de dos componentes. Uno de ellos 

es el número total de especies presentes en la muestra, conocido como riqueza de 

especies, y el segundo la distribución de los individuos entre las especies, lo que se 

conoce como equitatividad (Dejonghe y col, 2001). Las comunidades microbianas con un 

alto nivel de equitatividad son más resistentes a los tóxicos en las aguas residuales, es por 

este motivo que los consorcios bacterianos presentan una ventaja frente a la utilización de 

cultivos puros (Bardi y col, 2006). En este estudio se obtuvieron los índices de diversidad y 

la riqueza de especies de cada condición, a partir de muestras analizadas por duplicado, y 

representado por el valor promedio del índice de Shannon y las curvas de rarefacción 

(Figura 5.11), mediante la utilización de técnicas bioinformáticas con el uso del software 

Microbiome Helper y servidores como QIIME1 y QIIME2. Para la condición SMCM20 el 

índice fue de 4.86 y para las condiciones MCM20 y SMCB20 fue de 4.58, indicando una 

diversidad genética idéntica para estos dos últimos estudios. Estos valores indican una 

elevada diversidad, ya que el índice puede encontrarse entre 0.5 y 5 y los valores inferiores 

a 2 se consideran bajos y superiores a 3 altos (Shannon C, 1948). 

Las curvas de rarefacción obtenidas (Figura 5.11) alcanzaron un plateau, lo que 

demuestra que el número de secuencias recuperadas fue suficiente para representar la 

diversidad presente en los tres estudios llevados a cabo. 
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Figura 5.11 Análisis de rarefacción construido utilizando la tubería Qiime1 para el análisis de datos 

sin procesar. Las curvas de rarefacción indican el número observado de unidades taxonómicas 

operativas (OTU) (eje y) para las condiciones SMCM20 representado como condición A (superior), 

MCM20 representado como condición B (inferior) y SMCB20 representado como condición C (inferior) 

con sus duplicados en función del número de lecturas (eje x) 

 

En el material suplementario se exponen las Tablas completas correspondientes a 

la abundancia relativa de las bacterias en función de filo, clase, orden y género de cada 

condición estudiada (Tabla S1-S7).  
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5.5.3 Evaluación de la contribución de las poblaciones bacterianas a los principales 

procesos biológicos  

Tal como se mencionó en el capítulo 2 (sección 2.15.3) a partir de la utilización de 

PICRUst se reveló, utilizando la base de datos de Greengenes, la presencia de 50 KEGG 

ortólogos (KO) que pertenecen a genes funcionales en las OTU bacterianas de géneros 

encontrados en mayor abundancia, para las tres condiciones, involucrados en las rutas 

metabólicas de la degradación de nitrógeno inorgánico, fijación de carbono y degradación 

de carbono (Figura 5.12 y 5.13). En la Tabla 4.2 (capítulo 4, sección 4.6) se ha demostrado 

las funciones de cada una de las enzimas representadas en términos de KO. Cabe 

destacar que en las tres condiciones estudiadas se han encontrado diferentes enzimas 

representadas por KO; sin embargo muchos de estos KO no son demostrados en los 

gráficos expuestos, debido a que nuestro objetivo ha sido comparar aquellos que se 

encuentren relacionados principalmente con las rutas objetivo. 

Respecto al ciclo del nitrógeno, en la Figura 5.12 se presentan las enzimas más 

abundantes, representadas por los KO, que están involucradas en la remoción del 

nitrógeno. Algunas de ellas corresponden a los órdenes más abundantes hallados y 

representados en la Figura 5.10. Entre estos se destacan: Cytophagales (K00362, K00363, 

K04561, K00376), Sphingomonadales (K00362, K00363, K00372), Burkholderiales, 

(K00362, K00363, K00366, K00368, K00370, K00371, K00372, K00374, K00376, K00459, 

K02305, K04561), Rhodobacteriales (K02588, K02591, K00531, K00368, K00371, K00376, 

K02305 , K02588, K04561), Actinomicetales (K00362, K00363, K00366, K00372, K00370, 

K00371, K00374, K00376), Xanthomonadales Flavobacteriales (K00370, K00371, K00374, 

K00369) y Rhizobiales (K02586, K02588, K02591, K00531, K00362, K00363, K00366, 

K00368, K00370, K00371, K00372, K00374, K00376, K02305,K02567, K02568, K02588, 

K04561). 
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Figura 5.12: Abundancia relativa de los K0 implicados en el ciclo del nitrógeno en la condición 

SMCM20 (azul), MCM20 (morado) y SMCB20 (verde). 

 

Entre los KO relevantes en las tres condiciones, en el ciclo del nitrógeno, K00368 y 

K00363 representan la enzima nitrito reductasa y los siguientes K0: K00370, K00371, 

K00374, K02567 y K02568 corresponden a la enzima nitrato reductasa. Asimismo fue 

posible corroborar la existencia de una enzima que transporta nitrito/nitrato a través de la 

membrana que corresponde a la K0: K02575 (en especial en condición MCM20 y SMCB20 

pero muy pobre en SMCM20). Por otro lado, K02567 representa la enzima nitrato reductasa 

periplásmica NapA (principalmente encontrada en condición SMCM20), la cual posee 

participación en el proceso de desnitrificación, al igual que la enzima representada por los 

KO: K04561 y K00376, que corresponden a la reductasa óxido nítrico subunidad B y 

reductasa óxido nitroso respectivamente, las cuales fueron más abundantes en la 

condición MCM20 y en menor medida en las condiciones SMCB20 y SMCM20. Por otro lado, 

la enzima K00367 involucrada en la ruta metabólica de reducción asimilatoria de nitrato fue 

hallada únicamente en la condición SMCM20. Las enzimas representadas por los siguientes 

KO: K10944, K10945, K10946, K10535, K00368, K04561, K02305, se han informado en el 

orden Nitrosomonadales. Si bien las mismas fueron halladas en las tres condiciones en 

estudio, se ha observado una mayor abundancia de K10944, K10945, K10946, K10535 en 

la condición SMCB20. Cabe destacar que K10944 (monoxigenasa amonio subunidad A), 

K10945 (monoxigenasa amonio subunidad B) y K10946 (monoxigenasa amonio subunidad 

C) forman parte de las enzimas AMO encargadas de catalizar la oxidación de amonio a 
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hidroxilamina en el proceso de nitrificación. Por su parte K10535 corresponde a una 

enzima hidroxilamina deshidrogenasa perteneciente al grupo HAO (oxidoreductasa) 

encargada de catalizar la oxidación de hidroxilamina a nitrito en la nitrificación, mientras 

que las enzimas K00368, K04561, K02305 son enzimas reductasas que se encuentran 

involucradas en el proceso de desnitrificación. A través del análisis PYCRUst, la presencia 

de enzimas claves involucradas en el proceso de nitrificación, en la condición MCM20 y 

SMCB20, así como la detección de nitrito y fundamentalmente nitrato, permitieron confirmar 

que este proceso tuvo lugar en el sistema. Según los estudios anteriormente expuestos 

respecto a SMCM20, resultó ser la condición que presentó la remoción de nitrógeno más 

pobre; sin embargo, se han evidenciado mediante análisis bioinformático diferentes 

enzimas con la capacidad de oxidar amonio y nitrito. Además se ha estimado, mediante 

balance de masa, una generación apreciable de nitrógeno gaseoso por desnitrificación, lo 

cual implica generación previa de NOx por actividad nitrificante. Es necesario mencionar 

como se ha comentado en el transcurso del trabajo de tesis que PYCRUst permite revelar 

las enzimas potenciales que podrían ser sintetizadas en la comunidad microbiana, pero no 

afirma que todas las halladas sean expresadas y por ende funcionales en los grupos de 

microorganismos. Sin embargo, nos permite confirmar la presencia y relevancia del 

proceso de nitrificación. En relación con las enzimas relacionadas con el ciclo del carbono 

(Figura 5.13) se halló la enzima ceramida glucosiltransferasa (K00720), en una 

considerable proporción en la condición SMCM20, aunque también relevante en las 

condiciones MCM20 y SMCB20. Es importante destacar que en las tres condiciones esta 

enzima, que interviene en la síntesis de lípidos, se encontró en más de cinco órdenes 

bacterianos y en más de 12 géneros. La enzima representada por la KO K00626, fue 

hallada en más de 7 órdenes en cada una de las condiciones estudiadas, se encuentra 

involucrada en el metabolismo de lípidos y proteínas como así también en la fijación de 

carbono en procariontes. K00010 fue otra de las enzimas relevantes en las tres 

condiciones, hallada en diferentes porcentajes en los siguientes órdenes: Rhizobiales, 

Actinomicetales y Burkholderiales. La misma se encuentra involucrada principalmente en la 

biosíntesis de metabolitos secundarios, como así también en el metabolismo de 

carbohidratos. 
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Las enzimas representadas por los KO K01902 y K01903 intervienen en el ciclo de 

fijación de carbono de procariotas, y fueron encontradas mediante el análisis bioinformático 

en las tres condiciones en diferentes proporciones y en diversos órdenes (más de cuatro 

en cada condición) y géneros (más de seis en cada condición). Como se destacó en el 

Capítulo 4, estas enzimas también se encuentran involucradas en el ciclo del ácido cítrico o 

tricarboxílico (TCA). 

Entre otras de las enzimas detectadas en abundancia en las tres condiciones 

(siendo mayor en MCM20 y SMCB20) y que presentan participación activa en el ciclo TCA, 

fijación de carbono en procariotas y biosíntesis de metabolitos secundarios se encontraron 

las siguientes: K00239, K00240, K00241, K01595 y K01676. La K00024 además de estar 

involucrada en las rutas metabólicas recientemente mencionadas participa en la oxidación 

de compuestos carbonados secundarios.  

 

 
 

Figura 5.13: Abundancia relativa de los K0 implicados en el ciclo del carbono en la condición 

SMCM20, MCM20 y SMCB20 

 

5.5.4 Caracterización de los procesos biológicos 

En base al análisis de KO junto con los resultados presentados en secciones 

previas (Figuras 5.4, 5.5, 5.6, Tablas 5.5 y 5.6) se determinaron los procesos metabólicos 

potenciales de las 3 comunidades microbianas.       
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Debe considerarse que todos los sistemas estudiados (condiciones SMCM20, 

MCM20 y SMCB20) se operaron bajo condiciones de exceso de OD y macronutrientes (N y 

P), por lo tanto, la competencia entre nitrificantes autótrofos, heterótrofos no nitrificantes 

(heterótrofos ordinarios) y heterótrofos nitrificantes se dio principalmente por la presencia 

de los micronutrientes. Sin embargo, también pudo ocurrir competencia por espacio, así 

como por OD y macronutrientes dependiendo de las condiciones operativas y actividad 

metabólica de los microorganismos. Otro aspecto relevante es el grado de exposición de 

los microorganismos al amoniaco libre (FA), el cual es dependiente del tamaño granular, 

así como la sensibilidad intrínseca de las bacterias autótrofas y heterótrofas frente a dicho 

compuesto tóxico.  

Todas las condiciones estudiadas estuvieron pobremente representadas por la 

presencia de BOA (<0.9%). Sin embargo, más allá de este porcentaje pequeño, se hallaron 

diferencias entre las tres condiciones (Tabla 5.7).  

Las condiciones SMCM20 y MCM20 difieren únicamente en la presencia de 

micronutrientes. En SMCM20, los micronutrientes aportados por el suero de queso 

conducen a una competencia entre las BOA, BON y microorganismos heterótrofos. Los 

micronutrientes se encuentran en un pequeño porcentaje, por lo cual la disponibilidad es 

muy baja, llevando a que los procesos metabólicos sean relativamente lentos. Asimismo, 

esto produce una baja actividad respiratoria, por ende, bajas tasas de crecimiento, 

favoreciendo el crecimiento de bacterias de crecimiento lento (principalmente 

microorganismos heterótrofos). Como resultado se genera una mayor síntesis de 

polisacáridos extracelulares y por ende mayores tamaños de gránulos. Cabe considerar 

que muchos metales pueden actuar como cofactores enzimáticos que pueden acelerar 

diferentes reacciones metabólicas (Lopina, 2017). Si bien las BOA son bacterias de lento 

crecimiento que pudieron estar protegidas en el interior de los gránulos grandes frente a 

FA en esta condición, sólo representaron el 0.85% de la comunidad microbiana, lo cual 

pudo ser debido a la fuerte competencia por los micronutrientes, escasos en este estudio. 

En MCM20, la adición de micronutrientes por un lado aceleró el metabolismo bacteriano y 

además redujo los fenómenos de competencia por micronutrientes. Esto permitió que se 

favorezca el crecimiento de bacterias de rápido crecimiento, reduciendo la formación de 

sustancias poliméricas extracelulares y en consecuencia el tamaño granular. En estas 

condiciones, si bien se reduce la competencia por micronutrientes (debido al exceso de 

estos), la abundancia relativa de las BOA disminuyó 10 veces. Esto podría deberse a 
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diferentes fenómenos. Uno de ellos implica que las BOA se encuentren más expuestas a 

FA por estar agrupadas en gránulos pequeños (10 veces más chicos en comparación con 

la condición SMCM20); por otro lado, las BOA podrían ser desplazadas por competencia 

por espacio en gránulos de pequeño tamaño, fenómeno que es más relevante y fuerte en 

presencia de bacterias de rápido crecimiento que agotan rápidamente los nutrientes y OD 

en la superficie de los gránulos y microambientes intra-granulares, intensificando de esta 

forma la competencia por dichos factores de crecimiento entre BOA y heterótrofos.  

Cabe destacar que en la condición SMCM20, las BOA estarían protegidas en los 

gránulos de mayor tamaño (3 mm aproximadamente), quedando menos expuestos a la 

toxicidad causada por FA. 

Al comparar la condición SMCM20 y SMCB20, donde esta última contiene menor 

carga orgánica, se reduce la competencia entre microorganismos por los diferentes 

factores de crecimiento (macro y micronutrientes y OD) y espacio. La condición SMCB20 

poseía la mitad de la carga orgánica, lo cual conlleva a que se genere la mitad de biomasa 

heterótrofa, implicando una reducción en la competencia por dichos factores de 

crecimiento y espacio principalmente entre microorganismos autótrofos y heterótrofos. En 

la condición SMCB20, si bien hubo una reducción en la competencia microbiana respecto a 

SMCM20, no se vio favorecido el crecimiento de BOA, ya que este grupo microbiano 

presentó una abundancia relativa de aproximadamente 30% más baja que en SMCM20. 

Este efecto posiblemente sea debido a que fue más relevante la toxicidad de FA en los 

gránulos pequeños formados en esta condición, lo cual llevó a que la abundancia relativa 

baje ligeramente. En esta condición (SMCB20) es muy probable que los micronutrientes del 

suero hayan estado más biodisponibles, considerando que prácticamente la totalidad del 

suero de queso se encontraba en forma soluble (sección 5.5.1.2); por lo tanto la 

combinación entre los fenómenos reducción de competencia y mayor biodisponibilidad de 

micronutrientes hayan favorecido el crecimiento de bacterias de rápido crecimiento, 

generando menor SPE y en definitiva menor tamaño granular. En consecuencia, en 

SMCB20, al igual que en MCM20, las BOA están más expuestas a FA en gránulos pequeños 

respecto a SMCM20.  

La abundancia relativa de BOA no permite explicar las diferencias observadas en 

las capacidades de nitrificación de las tres condiciones experimentales estudiadas. El 

incremento de la actividad nitrificante en condiciones MCM20 y SMCB20 fue debido a la 

proliferación de heterótrofos nitrificantes. Cabe destacar que la nitrificación heterótrofa es 
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un proceso energéticamente desfavorable, que no sería favorecido en situaciones de fuerte 

competencia microbiana. La reducción de la competencia por adición de micronutrientes y 

reducción de la carga orgánica, en condiciones MCM20 y SMCB20 respectivamente, 

pudieron favorecer el proceso de nitrificación heterótrofa. Por último, podría suceder que 

en gránulos más pequeños, los microorganismos se encuentren más expuestos a FA, lo 

cual conduciría a que se incremente la abundancia de heterótrofos con capacidad de 

eliminar amonio por nitrificación, actuando como mecanismo de detoxificación.  

De esta forma se puede concluir inicialmente que la adición de micronutrientes 

favorecería principalmente a los nitrificantes heterótrofos, mejorando el proceso de 

nitrificación y de esta manera disminuyendo la toxicidad de FA, lo cual favorecería además 

la remoción de DQO por la actividad heterótrofa.  

Por otro lado, la presencia de BOA autótrofos y ausencia de BON en condición 

SMCM2O nos indica que hubo nitrificación parcial. Sin embargo, la ausencia de 

acumulación de nitrito puede implicar dos posibilidades: una de ellas la posible 

desnitrificación o bien la oxidación mediante la presencia de nitrificantes heterótrofos, 

seguida de un proceso de desnitrificación posterior e inmediato.  

Observando la predicción obtenida y representada en la Figura 5.14 se puede 

apreciar que los procesos relacionados con la nitrificación son menores en la condición 

SMCM20. Este resultado es esperable ya que en la Figura 5.4 no se observa la producción 

de nitrato y nitrito en esta condición. Por otro lado, la condición SMCB20 presentó menores 

valores que la condición MCM20, lo cual puede ser debido a una menor disponibilidad de 

micronutrientes en la condición SMCB20. En estas condiciones, donde se observó 

nitrificación eficiente (MCM20 y SMCB20), la nitrificación autótrofa convencional por 

bacterias oxidantes de amonio (BOA) y bacterias oxidantes de nitrito (BON) estuvo 

pobremente representada según lo determinado por el análisis microbiano llevado a cabo. 

Particulamente se observó muy baja abundancia relativa de BOA en la condición MCM20 y 

de BON en ambas condiciones (Tabla 5.7). Esto condujo a suponer que la oxidación de 

amonio hasta nitrato, principalmente en la condición MCM20, se atribuyó casi 

exclusivamente al proceso de nitrificación por microorganismos nitrificantes heterótrofos. 

En relación a este análisis debe destacarse que al menos dos géneros (Niabella y 

Diaphorobacter), con capacidad nitrificante potencial, presentaron abundancia significativa 

en ambas condiciones (MCM20 y SMCB20). Niabella es un género que tiene una 

participación muy activa en el proceso de remoción de nitrógeno, destacándose 
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particularmente su acción en la reducción asimilatoria de nitrato y en la oxidación de 

amonio. Este género estuvo representando por el K000366 en estos sistemas según el 

análisis predicho por PYCRUst. K00366 representa una enzima reductasa nitrito, que no se 

limita únicamente al género Niabella sino que también puede estar presente en otros 

géneros. Como se comentó en el Capítulo 4, sección 4.7, Diaphorobacter es considerado 

un género con capacidad potencial de NHDA como así también involucrado en la síntesis 

de PHB.  

  

 
Figura 5.14: Abundancia de las bacterias funcionales en los procesos de remoción de nitrógeno 

detectados en las condiciones SMCM20, MCM20 y SMCB20 

 

En la Figura 5.14 también se puede observar que las bacterias que pueden llevar a 

cabo el proceso Anammox se hallaron con mayor abundancia en las condiciones MCM20 y 

SMCB20, lo cual coincide con la formación y detección de nitrito en estos sistemas, en 

contraste con la condición SMCM20 donde este compuesto nitrogenado casi no fue 

detectado en el reactor. Tanto la reducción asimilatoria de nitrato como la desasimilatoria 

de nitrato también estuvieron presentes en los tres sistemas, siendo más relevante en la 

condición MCM20, resultado que se relaciona con la predicción obtenida para esta 

condición, la cual presenta mayor abundancia de microorganismos encargados de remover 

nitrógeno por diferentes procesos. Respecto al proceso de desnitrificación, se ha 

observado que el mismo tuvo lugar en los tres sistemas estudiados. Este proceso pudo 

verse favorecido por la elevada concentración de OD y la baja relación de DQO/NO3
--N 

(Cap. 4, sección 4.7), particularmente en las condiciones MCM20 y SMCB20, favoreciendo a 

los microorganismos nitrificantes aeróbicos. Esto llevaría a pensar que este proceso sería 
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el principal responsable de la reducción de nitrato y/o nitrito para dichas condiciones. Tal 

como se observa en la Tabla 5.5 y 5.6, fue más relevante en la condición MCM20 respecto 

a la condición SMCB20, lo cual coincide con la menor producción en esta última condición 

de reservas de carbono intracelulares utilizadas por los microorganismos para desnitrificar.  

La fuente de carbono utilizada, suero de queso, contenía alto contenido de lactosa 

hidrolizada y fue almacenada principalmente como glucógeno (reserva de carbono 

intracelular) en la condición MCM20 y SMCB20, siendo la acumulación de PHA pobre. Tal 

como se mencionó recientemente, la acumulación de glucógeno fue mayor en la condición 

MCM20 respecto a la SMCB20, lo cual coincide nuevamente con lo esperado, ya que la 

primera condición mencionada tenía el doble de la carga orgánica que la condición 

SMCB20. Estos resultados fueron traducidos en lo observado para el proceso de 

nitrificación y desnitrificación simultánea (NDS), el cual fue relevante en la condición 

MCM20, donde las reservas intracelulares se utilizaron como fuente de carbono para la 

desnitrificación aeróbica, y en conclusión para lograr una mejora en la remoción de 

nitrógeno inorgánico. Respecto a la condición SMCB20 se observó que la desnitrificación 

fue pobre, lo que podría deberse a la carga orgánica relativamente baja, conduciendo a 

una baja remoción de nitrógeno inorgánico (Tabla 5.5). 

Las bacterias pertenecientes al filo Planctomycetes podrían haber contribuido a la 

remoción de amonio, ya que representaron aproximadamente el 5% del total de la 

comunidad microbiana en las condiciones MCM20 y SMCB20. Los géneros más 

representativos de este filo fueron Singulisphaera y Aquisphaera. Según se ha informado 

Singulisphaera es uno de los géneros más importantes en el proceso ANAMMOX (Tian y 

col, 2015; Kulichevskaya y col, 2011). Aquisphaera se encuentra involucrada en diferentes 

vías de remoción de amonio, entre las que se destacan: la reducción desasimilatoria de 

nitrato catalizando la reducción de nitrito a amonio, la reducción asimilatoria de nitrato 

(involucrada en la conversión de nitrato a nitrito), en la desnitrificación (catalizando la 

formación de óxido nitroso a partir de óxido nítrico) y en la nitrificación mediante la 

formación de nitrito (Kyoto Encyclopedia of Genes and Genomes). Otro género involucrado 

en la ruta ANAMMOX fue Candidatus kuenenia, el cual fue muy abundante en la condición 

MCM20, aunque menor en las otras dos condiciones estudiadas.   

Al comparar la condición SMCM20 con las restantes se pudo observar que el orden 

planctomycetes así como los nitrificantes heterótrofos se hallaron en menores porcentajes. 
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Por ejemplo, Singulisphaera y Aquisphaera fueron muy poco relevantes en la condición 

SMCM20.  

Otro de los géneros destacados fue Zoogloea, el cual se caracteriza por estar 

involucrado principalmente en los procesos de remoción de nitrógeno mediante el proceso 

de desnitrificación aeróbica. Sin embargo, cabe destacar que Zoogloea presenta también 

función activa en la reducción desasimilatoria de nitrato.  

Es preciso mencionar que se identificaron numerosos géneros en las condiciones 

estudiadas, de los cuales no se ha encontrado bibliografía que esté directamente 

relacionada con el proceso de nitrificación-desnitrificación o fijación de nitrógeno.  

Muchos microorganismos con capacidad de nitrificación heterotrófica y 

desnitrificación aeróbica (NHDA) han sido seleccionados y aplicados a sistemas biológicos 

de eliminación de nitrógeno que exhiben un mayor rendimiento de eliminación de nitrógeno 

(Yao y col 2013). Sin embargo, se requiere un mayor número de estudios para la 

implementación confiable del proceso NDS, basado en nitrificación heterotrófica y 

desnitrificación aeróbica, para la eliminación biológica de nitrógeno. 

 

5.5.5 Alternativas para mejorar la remoción de nitrógeno inorgánico o el proceso de 

nitrificación-desnitrificación simultánea (NDS) 

Concluido el estudio de las tres condiciones previas se propuso evaluar otros 

parámetros con el fin de optimizar el proceso de remoción de N inorgánico ya sea 

mejorando la remoción de amonio, mediante nitrificación o crecimiento heterótrofo, y/o el 

proceso NDS. Para ello se estudiaron tres nuevas condiciones experimentales MCM10, 

MCA20 y MCANB20 (Tabla 5.2 y 5.3).  

Cada condición propuesta se llevó a cabo con un objetivo determinado. En la 

condición MCM10 se redujo el TRC a 10 días con el fin de tener biomasa con mayor 

actividad metabólica y así favorecer la cinética de los procesos de nitrificación y 

desnitrificación y mejorar de esta forma la remoción de nitrógeno inorgánico (amonio + 

formas oxidadas de nitrógeno). Esto se basó en que la velocidad de crecimiento 

microbiano es inversamente proporcional al TRC, entonces a menor TRC se aceleran 

todos los procesos metabólicos incluyendo respiración y crecimiento. En base a este 

análisis, se supuso que a menor TRC, aumentaría la velocidad de nitrificación y quedaría 

más tiempo disponible para que tenga lugar el proceso de desnitrificación, conduciendo a 
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una mejora de la eficiencia de remoción de nitrógeno inorgánico. En la condición MCA20, se 

mantuvo el TRC a 20 días, al igual que las condiciones SMCM20, MCM20 y SMCB20, y se 

incrementó la carga orgánica con el objetivo de aumentar la DQO y la relación DQO:NTK. 

Este estudio fue propuesto considerando que este aumento podría favorecer el crecimiento 

de los microorganismos heterótrofos y en consecuencia la remoción de amonio asociado al 

crecimiento y la disponibilidad de DQO para que se produzca una eficiente desnitrificación 

ya sea mediante la fuente de carbono exógeno o bien mediante las reservas de carbono 

almacenadas. Esto permitiría en consecuencia mejorar la remoción de las formas oxidadas 

de nitrógeno. Finalmente, se evaluó una última condición MCANB20, donde a diferencia de 

la condición MCA20, se redujo la carga de nitrógeno implicando un incremento adicional de 

la relación de DQO:NTK y una reducción de la carga tóxica de amonio.  

 

5.5.5.1 Estabilidad de las condiciones: MCM10, MCA2O y MCANB20 

La biomasa granular estabilizada en la condición MCM20 (la cual fue la mejor 

condición en relación a la remoción de nitrógeno inorgánico) fue la que se utilizó como 

inóculo en las condiciones MCM10, MCA20, y MCANB20. Las  condiciones MCM10 y MCA20  

presentaron gránulos con morfología similar a la observada en la condición MCM20, con 

una forma esférica casi regular, mientras que la condición MCANB20 permitió la formación 

de gránulos de mayor tamaño. El tamaño promedio del gránulo de cada una de estas 

condiciones se puede observar en la Tabla 5.8. Asimismo, las tres condiciones presentaron 

muy buenas propiedades de sedimentación con un índice de sedimentabilidad volumétrico 

(ISV) por debajo de los 30 mL.g ST-1 (Tabla 5.8).  
 

Tabla 5.8: Concentración de la biomasa expresada como ST (g.L-1), tamaño granular e ISV para las 

condiciones MCM10, MCA20 y MCANB20.  

. 
SBRSQ 

Condición  
MCM10 

Condición  
MCA20 

Condición  
MCANB20 

 
ST (g.L-1) 

 
       2.6 (0.3) 

 
   2.5 (0.41) 

 
3.1 (0.9) 

 
Tamaño granular 

(mm) 

 
0.28 

 
0.28 

 
0.7 

 
ISV (mL. g ST)-1 

 
19 

 
18 

 
29 



Capítulo 5 

238 

 

 

En relación a la concentración de biomasa, expresada como ST y expuestas en la 

Tabla 5.8, cabe destacar que se mantuvo constante a lo largo de los TRC transcurridos 

para cada una de las condiciones ensayadas.  

Para poder estimar en estas condiciones la cantidad de N utilizado por los 

microorganisos para crecimiento, nitrificación y desnitrificación se llevo a cabo un balance 

de masa. El nitrógeno gaseoso (NG, mg N.L-1) generado por desnitrificación fue estimado 

mediante la siguiente expresión:  

 

( ) ( ) ( )
XXG

ΝΤΚΔΝΝOΔΝΤΚΔΝ −−−=     (5.13) 

 

donde Δ(NTK) es la cantidad de NTK removido (Δ(NTK)= Δ(NH3-N) + Δ(NORG), mg N.L-1), 

Δ(NOX-N) corresponde a las formas oxidadas de N generado por nitrificación (Δ(NOX-N)= 

Δ(NO2
--N) + Δ(NO3

--N), mg N.L-1) y Δ(NTKX) es la cantidad de NTK usado para crecimiento  

microbiano (mg N.L-1) a lo largo de cada ciclo operativo. Δ(NORG) fue estimado como 

0.22.Δ(NH3-N) como fue determinado en la sección 5.5.1.3.2 del presente capítulo. 

Δ(NTKX) es equivalente a la cantidad de N de biomasa removido del reactor, bajo 

condiciones estables, mediante la purga de la biomasa. De esta forma, Δ(NTKX) (mgN.L-1) 

fue estimada como sigue: 

 

( ) / VVXby
a

ΝΤΚΔ
PAN/XX 





=

1      (5.14) 

 

donde XA es la concentración de biomasa activa (mg XA.L-1), la cual es determinada a partir 

de la diferencia entre SSV (mg SSV.L-1) y la cantidad total de reservas de glucógeno (mg 

glucosa.L-1) al final de la fase de reacción, a es el parámetro que corresponde a 24.6 mg 

XA.C-mmol-1 asumiendo la formula elemental de biomasa (CH1.8O0.5N0.2), yN/X es el 

coeficiente estequiométrico que relaciona el contenido de N y C de la biomasa (0.2 mmol 

N.C-mmol X-1, para CH1.8O0.5N0.2), el parámetro b corresponde a 14 mg N.mmol N-1, VP es 

el volumen de purga de biomasa (L) por cada ciclo operativo y V es el volumen de trabajo 

del reactor (1 L).  

Cabe destacar que la cantidad de reservas de carbono intracelular al final de la fase 

de reacción aeróbica puede considerarse despreciable ya que el glucógeno generado en 
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fase “feast” es degradado en fase “famine” como se ha explicado y detallado en la sección 

5.5.1.2 (Figuras 5.5 y 5.6). 

Por otra parte, el %NDS fue calculado según la ecuación 5.12, con la salvedad que 

la cantidad de NTK oxidado por actividad nitrificante (Δ(NTK)OX) ha sido obtenido mediante 

la siguiente ecuación: Δ(NTK) – Δ(NTKX)= Δ(NTK)OX. 

En la figura 5.15 y 5.16 (A y B) se observan los perfiles de remoción y generación de 

los diferentes compuestos nitrogenados, como así también de carbono orgánico expresado 

como DQOs para las condiciones MCM10 y MCA20.  

A partir de las consideraciones recientemente expuestas se han podido realizar los 

balances correspondientes. Inicialmente al comparar MCM20, la cual había sido hasta el 

momento la condición que había presentado mayor eficiencia en remoción conjunta de 

nitrógeno y carbono, con MCM10 (Figura 5.15 A y B), las cuales diferían únicamente en el 

TRC empleado, se observó que las remociones mediante NDS no diferían 

considerablemente. Sin embargo, MCM20 presentó mayor eficiencia en la remoción de 

NH3-N y NTK observada en el ciclo. No obstante, la remoción de nitrógeno inorgánico fue 

ligeramente mayor en MCM10 (Tabla 5.5 y 5.9).  

Al comparar las condiciones MCM20 y MCA20, las cuales diferían únicamente en la 

carga orgánica, se observó que la condición MCA20 presentó mejores eficiencias de 

remoción de nitrógeno inorgánico y NDS, probablemente debido a que el aumento de la 

carga orgánica favoreció la actividad desnitrificante impulsada por la oxidación de las 

reservas intracelulares. En relación a la remoción de NTK, se ha observado que la 

condición MCM20 presentó una eficiencia superior a la condición MCA20, debido 

posiblemente a que esta última presentó una carga volumétrica de N orgánica superior 

asociada a la mayor carga de suero (Tabla 5.5 y 5.9). Sin embargo, en esta condición 

(MCA20) se observó una mejora significativa en la remoción de NTK respecto a la condición 

MCM10 (Tabla 5.9).  
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Figura: 5.15: Cambios en las concentraciones de las diferentes formas de nitrógeno inorgánico (A) 

y de carbono orgánico (B, suero de queso, DQOs), a lo largo de un ciclo operativo del reactor en 

condiciones de estado estable de la condición MCM10. DQOs (▼), NH4
+-N (●), NO3

--N (■),  

NO2
--N (▲) 

 
Figura.5.16: Cambios en las concentraciones de carbono orgánico (suero de queso, DQOs) y las 

diferentes formas de nitrógeno inorgánico a lo largo de un ciclo operativo del reactor en condiciones 

de estado estable de la condición MCA20. DQOs, (▼), NH4
+-N (●), NO3

--N (■), NO2
--N (▲). 
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Tabla: 5.9: Eficiencia de la remoción de las diferentes formas de nitrógeno para las 

condiciones MCM10, MCA20, y MCANB20.   Estudio estadístico *p< 0.05 y **p> 0.05  

(Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05) 

 

 

Debido a que con estas nuevas condiciones no se obtuvo una mejora simultánea en 

la remoción de NTK y nitrógeno inorgánico, se necesitó impulsar la búsqueda de una 

nueva alternativa para obtener una condición que mejore las remociones obtenidas hasta 

el momento. A partir de esto se propone una nueva alternativa de estudio con una relación 

DQO:NTK mayor que las estudiadas a la que se le denominó MCANB20. Esta nueva 

condición contenía la misma carga orgánica que MCA20 pero menor carga de nitrógeno, y 

se obtuvo reduciendo la carga volumétrica de nitrógeno amoniacal como se presentó en 

Tabla 5.2.  

Se puede observar en la Figura 5.17 A, que los resultados obtenidos con esta última 

condición MCANB20 lograron ser mucho más exitosos. Se obtuvo una remoción muy 

elevada de nitrógeno amoniacal (98%) y una remoción completa de NTK (100%), con una 

eficiencia significativa en la remoción de nitrógeno inorgánico (76%, Tabla 5.9). Asimismo, 

se logró una remoción del carbono orgánico (DQOs) considerable durante el período 

“feast” completándose la misma a las 8 horas de comenzado el ciclo (Figura 5.17 B). Cabe 

destacar que las remociones de carbono orgánico medido como DQOs fueron completas 

(100%) en todas las condiciones estudiadas (Figura 5.4, 5.5, 5.6, 5.15, 5.16 y 5.17).  

 

  

Parámetros 

Condición  

MCM10 

Condición  

MCA20 

Condición  

MCANB20 

         Ciclo total 

% Remoción de NH4
+-N 67 (7.2)** 74 (8.8)** 98 (8.7)* 

% Remoción de NTK 67 (6.4)* 78 (6.2)* 100*  

% Remoción de N inorgánico 54 (4.5)** 55 (4.1)**  76 (8.0)* 

% Remoción de NTK (nitrificación) 81 (5.9)** 68 (7.1)*  73 (9.4)** 

% Remoción de NTK  

(Crecimiento heterótrofo) 
19 (1.1)* 32 (3.2)**         27 (2.9)** 

%NDS 52 (5.7)**    60 (7.1)**          68 (8.3)* 

NG (mg.L-1) 23 (1.7)*    37 (3.9)**          32 (4.3)** 

%N desnitrificado 32 (3.3)*  53 (3.9)*  40 (4.5)* 
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Figura 5.17: Cambios en las concentraciones de carbono orgánico (suero de queso, DQOs), y las 

diferentes formas de nitrógeno inorgánico a lo largo de un ciclo operativo de los reactores en 

condiciones de estado estable de la condición MCANB20. DQOs, (▼), NH4
+-N (●), NO3

--N (■),    

NO2
--N (▲) 

 

5.5.6 Análisis del efecto de la relación DQO/NTK sobre la eficiencia de remoción de 

amonio, NTK y nitrógeno inorgánico 

En la Figura 5.18 se puede observar que a medida que se incrementa la relación 

DQO:NTK estudiada para las diferentes condiciones, aumenta la eficiencia de la remoción 

de nitrógeno inorgánico (Ni). Asimismo, puede observarse que el porcentaje de NDS 

también incrementa en función de la relación DQO:NTK. Cabe destacar que estos 

resultados se atribuyen al mayor crecimiento/actividad de la biomasa desnitrificante que 

tiene lugar a medida que aumenta la relación DQO:NTK.  

La última condición estudiada (MCANB20), con adición de micronutrientes, relación 

elevada de DQO:NTK (100:7.33) y TRC de 20 días, resultó la mejor condición experimental 

en términos de la capacidad de remoción conjunta de nitrógeno y carbono.  

Estos estudios permitieron observar que la adición de nitrógeno amoniacal a 

efluentes basados en suero de queso, deficientes en NTK, junto a la adición de 

micronutrientes permitió favorecer el crecimiento de microorganismos nitrificantes. Además, 

se ha observado que elevadas relaciones de DQO:NTK favorecen la actividad 

desnitrificante. 
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La contribución de estas condiciones es lo que condujo a una elevada eficiencia de 

remoción de N. La combinación de estas condiciones experimentales constituye una buena 

alternativa para lograr eficiencias elevadas en la remoción de nitrógeno y carbono en este 

tipo de aguas residuales. 
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Figura 5.18: Relación DQO:NTK en función de la remoción de NH4
+-N, Ni, NTK y NDS 

 

En relación a la figura 5.18 cabe destacar que para la relación DQO: NTK= 8.6 

(Condiciones SMCM20, MCM20 y MCM10) se incluyó aquella condición con mayor remoción de 

NTK y amonio (MCM20). 

 
5.6 CONCLUSIONES DEL CAPÍTULO  

Los efluentes lácteos se caracterizan por ser deficientes en nitrógeno para ser 

tratados mediante métodos biológicos. En este trabajo de tesis un efluente sintético modelo 

de la industria láctea, basado en suero de queso en polvo como fuente de carbono y 

energía, se complementó con amoníaco para estudiar diferentes condiciones 

experimentales definidas por la relación DQO:NTK junto a la presencia y/o ausencia de 

micronutrientes con el objetivo de hallar los mejores escenarios para el tratamiento 

biológico en la remoción conjunta de nitrógeno y carbono orgánico. 
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Se ha demostrado la eficiente eliminación simultánea de carbono orgánico y 

nitrógeno total Kjeldahl (NTK) en reactores discontinuos secuenciales (SBR) granulares 

aerobios, a escala de laboratorio, alimentados con las aguas residuales lácteas 

modificadas. Se ha observado que en todas las condiciones estudiadas tuvieron lugar los 

procesos de nitrificación-desnitrificación simultánea (NDS) y completa remoción de carbono 

orgánico.  

La adición de micronutrientes favoreció la comunidad de microorganismos 

nitrificantes de acuerdo a los resultados obtenidos de remoción de amonio y NTK. El 

incremento en la relación DQO:NTK permitió un aumento de la actividad desnitrificante, lo 

cual se vio reflejado en el aumento de la remoción de nitrógeno inorgánico.   

Conforme a dichos resultados se observó que una relación de DQO:NTK de 

100:7.33, junto a la adición de micronutrientes, fue la alternativa más eficaz que permitió 

obtener elevadas remociones de nitrógeno amoniacal (98%), NTK (100%), Ni (76%) y 

carbono (100%).    

Por otro lado, la secuenciación de última generación (NGS) a partir de la extracción 

de ADN de la comunidad microbiana permitió caracterizar la composición de las 

comunidades bacterianas presentes. Se ha observado que existía una diversidad 

microbiana significativa en el sistema mediante el plateau de las curvas de rarefacción 

obtenidas y el índice de diversidad determinado. Asimismo, se han logrado obtener 

órdenes y géneros más representativos y abundantes del sistema. Las predicciones por 

PYCRUst permitieron obtener los KO más abundantes del sistema y permitieron 

relacionarlos con los géneros presentes, lo que posibilitó poder asociarlos con sus rutas 

metabólicas del ciclo del carbono y nitrógeno. 

Este estudio permitió identificar que los principales grupos microbianos 

responsables de la remoción de nitrógeno y carbono pertenecían a nitrificantes 

heterotróficos y desnitrificantes aeróbicos. 

Se identificó que el proceso de nitrificación implicó principalmente la oxidación de 

amonio y probablemente nitrógeno orgánico hasta nitrato, siendo principalmente atribuido a 

bacterias heterotróficas involucradas en la remoción de nitrógeno, las cuales fueron 

halladas en elevadas proporciones como Niabella, Flavobacterium, Lysobacter, 

Dyadobacter o  Mesorhizobium. Por otro lado, se han identificado cepas con capacidad 

desnitrificante aeróbica potencial entre las que se destacan: Hydrogenophaga, 

Pseudorhodoferax, Simplicispira y Diaphorobacter. 
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El presente capítulo propone una alternativa eficiente para el tratamiento biológico 

de aguas residuales lácteas que utilizan reactores discontinuos secuenciales granulares 

aerobios (SBR) suplementados con efluentes ricos en amonio. 
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5.7 TABLAS SUPLEMENTARIAS SBRSQ 

A continuación, se presenta el material suplementario con las Tablas a nivel de filo, 

clase, orden y género de las condiciones SMCM20, MCM20 y SMCB20, donde se expone el 

promedio del duplicado realizado para cada una de las condiciones y de los niveles 

filogenéticos estudiados. Se encuentran resaltados en color celeste los géneros, así como 

las diferentes categorías taxonómicas, más abundantes. 

 

Tabla S1. Abundancia relativa bacteriana a nivel de filo en la condición SMCM20 

TAXÓN Condición 
SMCM20 

actinobacteria 6486 

planctomycetes 791 

firmicutes 17 

acidobacteria 98 

chlorobi 1.5 

verrucomicrobia 14 

candidatus saccharibacteria 417.5 

proteobacteria 30590.5 

bacteroidetes 7330.5 

chloroflexi 2656.5 

chlamydiae 1676 

deinococcus_thermus 3 
 

 
Tabla S2. Abundancia relativa bacteriana a nivel de Clase en la condición SMCM20 

TAXÓN    Condición  
SMCM20 

acidobacteriia 98 

actinobacteria 6486 

gammaproteobacteria 10872 

thermomicrobia 2657 

flavobacteriia 3351 

chlorobia 2 

cytophagia 231 

deinococci 3 
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sphingobacteriia 3749 

candidatus 
saccharibacteria 

418 

planctomycetia 791 

bacilli 17 

alphaproteobacteria 13090 

opitutae 4 

chlamydiia 1676 

verrucomicrobiae 10 

betaproteobacteria 6620 

epsilonproteobacteria 9 
 
 
Tabla S3. Abundancia relativa bacteriana a nivel de Orden en la condición SMCM20 

  
 

TAXÓN 
Condición  

SMCM20 

planctomycetales 492.5 

candidatus brocadiales 298.5 

candidatus 
saccharibacteria 

417.5 

cytophagales 231 

opitutales 4 

sphaerobacterales 1.5 

thermomicrobiales 2655 

actinomycetales 6484.5 

flavobacteriales 3351 

sphingobacteriales 3748.5 

chlamydiales 1676 

acidimicrobiales 1.5 

campylobacterales 9 

chlorobiales 1.5 

alteromonadales 14 

chromatiales 6.5 

aeromonadales 1.5 

acidobacteriales 98 

pseudomonadales 68.5 
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rhizobiales 8192.5 

rhodospirillales 16.5 

caulobacterales 17 

xanthomonadales 10687.5 

rhodocyclales 13.5 

lactobacillales 17 

legionellales 94 

rickettsiales 13.5 

holosporales 1.5 

burkholderiales 6175 

verrucomicrobiales 10 

nitrosomonadales 431 

sphingomonadales 2161 

deinococcales 3 

rhodobacterales 2688 
 
Tabla S4. Abundancia relativa bacteriana a nivel de género en la condición SMCM20 

TAXÓN Condición  
SMCM20 

TAXÓN Condición  
SMCM20 

caulobacter 13.5 singulisphaera 404.5 

diaphorobacter 5508 arcobacter 9 

cupriavidus 7 carnobacterium 17 

burkholderia 2.5 candidatus 
protochlamydia 

1524.5 

xylophilus 40.5 sphingopyxis 2028.5 

deinococcus 3 aquisphaera 72.5 

flavobacterium 3346 roseomonas 5 

thermomonas 2.5 chitinophaga 651 

legionella 94 rhodocyclus 13.5 

candidatus 
metachlamydia 

131.5 chryseobacterium 5 

pseudoxanthomonas 12.5 comamonas 2.5 

achromobacter 1.5 sphingobium 79.5 

candidatus kuenenia 298.5 pseudomonas 50.5 

parachlamydia 17.5 gordonia 5 

flavitalea 17.5 nordella 4 
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alicycliphilus 91 chlamydia 2.5 

sphingobacterium 5.5 candidatus 
odyssella 

4.5 

terrimonas 159 afipia 299.5 

nitrosococcus 6.5 pseudolabrys 58.5 

niastella 6 lysobacter 57 

shewanella 14 pirellula 2.5 

derxia 62 spirosoma 212.5 

pedobacter 477 rhodoplanes 16.5 

ferruginibacter 18 arthrobacter 119 

brevundimonas 3.5 microbacterium 3125.5 

methylosinus 44.5 chlorobium 1.5 

mesorhizobium 1341 bosea 3029 

oligotropha 323.5 steroidobacter 2 

fulvimonas 1.5 kaistia 106 

xanthomonas 2 leifsonia 178 

filimonas 16.5 candidatus 
saccharimonas 

417.5 

shinella 416.5 niabella 923 

rhizobium 166.5 stenotrophomonas 28 

rhodanobacter 10113.5 acidovorax 49.5 

dyadobacter 4 acinetobacter 7 

ilumatobacter 1.5 simplicispira 356.5 

nitrosomonas 53 flavihumibacter 1.5 

tsukamurella 3.5 sphaerobacter 1.5 

opitutus 4 rhodobacter 77.5 

caedibacter 9 prosthecobacter 10 

flavisolibacter 1473.5 sphingomonas 53 

ralstonia 4.5 devosia 381 

tetracoccus 77 mycobacterium 4 

luteimonas 467 alkanindiges 11 

acidobacterium 98 aeromonas 1.5 

janthinobacterium 39.5 dokdonella 1.5 

hydrogenophaga 8 nitrosovibrio 5 

planctomyces 1.5 thermomicrobium 2655 

isosphaera 11.5 nakamurella 2540 

saccharibacter 11.5 bradyrhizobium 1965 

nitrosospira 373 pseudonocardia 509.5 
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amaricoccus 2533.5 hyphomicrobium 39 

Aquincola 2 candidatus 
nucleicultrix 

1.5 

flexibacter 14.5 rhodopseudomona
s 

2 

 
 

Tabla S5. Abundancia relativa bacteriana a nivel de filos en la condición MCM20 y SMCB20 

TAXÓN           Condición  
            MCM20 

           Condición  
         SMCB20 

Acidobacteria 96 2690 

Actinobacteria 21822 24966 

Arthropoda 0 23 

Ascomycota 25 0 

Bacteroidetes 72451 95817 

Candidatus saccharibacteria 0 6 

Chlamydiae 16 7 

Chlorobi 1092 18 

Chloroflexi 9010 349 

Cyanobacteria 28 0 

Deinococcus_thermus 530 6 

Eukaryota 7 26 

Fibrobacteres 36 0 

Firmicutes 25 15 

Gemmatimonadetes 99 7 

Nitrospirae 0 1 

Planctomycetes 9624 11314 

Proteobacteria 65948 44982 

Verrucomicrobia 4709 3795 
 

 

Tabla S6. Abundancia relativa bacteriana en función de clase en la condición MCM20 y 

SMCB20 

TAXÓN           Condición  
            MCM20 

           Condición  
         SMCB20 

acidobacteriia 96 2690 

actinobacteria 21822 24966 

alphaproteobacteria 13180 9253 

bacilli 25 15 

bacteroidetes 16 1 
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bacteroidia 19 152 

betaproteobacteria 27825 18355 

caldilineae 7 0 

candidatus saccharibacteria 0 6 

chlamydiia 16 7 

chlorobia 1092 18 

chloroflexia 16 205 

clostridia 0 0 

cyanobacteria 28 0 

cytophagia 19701 61593 

deinococci 530 6 

deltaproteobacteria 177 1010 

fibrobacteria 36 0 

flavobacteriia 1199 5060 

 

Tabla S7. Abundancia relativa bacteriana a nivel de orden en la condición MCM20 y 

SMCB20 

               TAXÓN     Condición  
    MCM20 

           Condición  
        SMCB20 

Acidimicrobiales 13 1 

Acidobacteriales 96 2690 

Actinomycetales 21809 24965 

Aeromonadales 0 3 

Alphaproteobacteria 16 3 

Alteromonadales 101 2 

Bacillales 1 0 

Bacteroidales 19 152 

Bacteroidetes order ii. Incertae sedis 16 1 

Bdellovibrionales 154 56 

Burkholderiales 25918 16184 

Caldilineales 7 0 

Candidatus brocadiales 1527 24 

Candidatus saccharibacteria 0 6 

Caulobacterales 148 89 

Chattonellales 3 0 

Chlamydiales 16 7 

Chlorobiales 1092 18 

Chloroflexales 16 205 

Chromatiales 22 31 

Clostridiales 0 0 



Capítulo 5 

252 

 

Coleoptera 0 23 

Cytophagales 19701 61593 

Deinococcales 530 6 

Desulfuromonadales 1 0 

Enterobacteriales 12 2 

Eurotiales 25 0 

Fibrobacterales 36 0 

Flavobacteriales 1199 5060 

Gemmatimonadales 99 7 

Holosporales 2 0 

Hydrogenophilales 0 1 

Lactobacillales 24 15 

Legionellales 14 70 

Longamoebia 4 19 

Myxococcales 22 954 

Neisseriales 0 0 

Nitrosomonadales 95 1093 

Nitrospirales 0 1 

Oceanospirillales 12 3 

Oligoflexales 0 0 

Opitutales 425 129 

Oscillatoriales 0 0 

Peronosporales 0 7 

Phycisphaerales 8 2 

Planctomycetales 8089 11288 

Pseudomonadales 287 867 

Rhizobiales 8950 2946 

Rhodobacterales 2436 3280 

Rhodocyclales 1812 1077 

Rhodospirillales 332 203 

Rickettsiales 12 71 

Solirubrobacterales 0 0 

Sphaerobacterales 21 2 

Sphingobacteriales 51516 29011 

Sphingomonadales 2035 2661 

Syneschococcales 28 0 

Thermomicrobiales 8966 142 

Thiotrichales 2 1 

Verrucomicrobiales 4284 3666 

Xanthomonadale 
 

24316 
 

15385 
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Tabla S8. Abundancia relativa bacteriana a nivel de género en la condición MCM20 y 

SMCB20 

       
TAXÓN 

Condición 
MCM20 

Condición           
SMCB20 

acanthamoeba 4 19 

acetobacter 5 0 

acidisphaera 88 21 

aciditerrimonas 4 0 

acidobacterium 96 2690 

acidovorax 296 1614 

acinetobacter 228 550 

actinomycetospora 6 0 

adhaeribacter 0 7 

aeromicrobium 1 1 

aeromonas 0 3 

alkanindiges 0 14 

amaricoccus 26 46 

anaeromyxobacter 0 0 

aquibacter 0 0 

aquimonas 4434 85 

aquincola 10 104 

aquisphaera 6892 5726 

arenimonas 0 0 

arthrobacter 459 8495 

aspergillus 25 0 

bacteroides 19 152 

bartonella 0 0 

bdellovibrio 154 56 

bosea 1233 1203 

bradyrhizobium 64 262 

brevundimonas 38 9 

burkholderia 1 1 

byssovorax 8 265 

caedibacter 12 69 

caldilinea 7 0 

candidatus alysiosphaera 13 3 
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candidatus aquirestis 3 0 

candidatus kuenenia 1527 24 

candidatus metachlamydia 16 2 

candidatus nucleicultrix 2 0 

candidatus protochlamydia 0 5 

candidatus saccharimonas 0 6 

carnobacterium 2 1 

caulobacter 9 47 

cellulomonas 5 85 

cellulosimicrobium 1891 141 

chitinophaga 4032 6264 

chlorobium 1092 18 

chloroflexus 16 205 

chondromyces 4 112 

chromohalobacter 12 3 

chryseobacterium 72 102 

citreicella 77 2933 

cloacibacterium 0 22 

comamonas 26 0 

conexibacter 0 0 

crocinitomix 30 34 

curvibacter 27 578 

cyanothece 0 0 

cystobacter 0 23 

cytophaga 0 0 

dechloromonas 213 171 

defluviicoccus 0 0 

deinococcus 530 6 

demequina 4 3 

derxia 139 64 

desulfuromusa 1 0 

devosia 1875 71 

diaphorobacter 6600 1714 

dokdonella 3008 2865 

dyadobacter 3808 9983 

emticicia 14812 220 

epilithonimonas 0 0 
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erythrobacter 3 1 

fibrobacter 36 0 

filimonas 72 3 

flavihumibacter 13 53 

flavisolibacter 12 46 

flavitalea 45 350 

flavobacterium 193 4712 

flexibacter 241 6755 

fluviicola 25 24 

fluviimonas 3 0 

formosa 0 0 

fusibacter 0 0 

gaetbulibacter 8 0 

gelidibacter 0 0 

geminicoccus 3 0 

gemmata 11 11 

gemmatimonas 99 7 

gemmobacter 2 3 

geobacter 0 0 

gordonia 20 0 

haliscomenobacter 12 14 

heterosigma 3 0 

hydrogenophaga 15292 656 

hymenobacter 0 1 

hyphomicrobium 292 22 

ideonella 0 1 

ilumatobacter 9 1 

isosphaera 284 2892 

janthinobacterium 4 163 

kaistia 1 1 

kaistobacter 57 21 

labilithrix 10 551 

lacibacter 1 1 

lactococcus 15 11 

leadbetterella 195 6 

lechevalieria 56 52 

legionella 14 70 
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leptolyngbya 28 0 

leptothrix 2 72 

leucobacter 25 38 

leuconostoc 4 0 

lewinella 128 156 

luteimonas 13149 2747 

luteolibacter 3834 44 

lysobacter 432 7540 

mariniflexile 868 162 

marinobacter 101 2 

mesorhizobium 2901 788 

methylibium 25 8 

methylobacterium 1 3 

methylocystis 5 5 

methylosinus 37 4 

microbacterium 3249 13430 

mucilaginibacter 0 0 

nakamurella 528 793 

niabella 35329 17570 

niastella 137 494 

nitrobacter 46 76 

nitrosococcus 22 31 

nitrosomonas 65 72 

nitrosospira 30 1021 

nitrosovibrio 0 0 

nitrospira 0 1 

nordella 2 5 

novosphingobium 74 66 

ohtaekwangia 1 6 

oligoflexus 0 0 

opitutus 425 129 

owenweeksia 0 2 

paenibacillus 1 0 

paracoccus 2 2 

pararhodobacter 15 11 

parasegetibacter 0 6 

pedobacter 391 719 
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peredibacter 0 0 

persicobacter 0 5 

phaeobacter 3 13 

phaselicystis 0 3 

phenylobacterium 33 16 

phycisphaera 8 2 

phyllobacterium 339 29 

phytophthora 0 7 

pirellula 41 3 

planctomyces 21 850 

prosthecobacter 396 3620 

proteiniclasticum 0 0 

pseudolabrys 133 206 

pseudomonas 59 303 

pseudonocardia 15546 1920 

pseudorhodoferax 2722 383 

pseudoxanthobacter 4 0 

pseudoxanthomonas 364 836 

pterostichus 0 23 

ralstonia 1 10 

raoultella 12 2 

reyranella 5 1 

rhizobium 254 137 

rhodanobacter 582 847 

rhodobacter 1504 155 

rhodococcus 1 1 

rhodocyclus 0 1 

rhodoferax 11 18 

rhodoplanes 20 7 

rhodopseudomonas 0 10 

rhodothermus 16 1 

rhodovastum 0 1 

rickettsia 0 2 

roseimicrobium 20 0 

roseobacter 9 0 

roseomonas 222 77 

rubellimicrobium 3 65 
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saccharibacter 12 103 

salinirepens 0 0 

sediminibacterium 1 3 

shinella 1743 117 

silanimonas 1 0 

simplicispira 240 9747 

singulisphaera 840 1806 

solitalea 7 106 

sphaerobacter 21 2 

sphingobacterium 247 188 

sphingobium 17 15 

sphingomonas 297 73 

sphingopyxis 1571 2481 

sphingosinicella 16 4 

spirosoma 637 44610 

sporocytophaga 4 0 

stenotrophomonas 10 74 

steroidobacter 2234 56 

streptococcus 3 3 

sulfuritalea 2 0 

tepidimonas 6 0 

terrimonas 11086 3038 

tessaracoccus 0 2 

tetracoccus 44 52 

thauera 98 76 

thermomicrobium 8966 142 

thermomonas 2 1 

thiobacillus 0 1 

thiothrix 2 1 

tsukamurella 18 4 

variovorax 66 83 

verrucomicrobium 34 2 

vitellibacter 3 2 

vitreoscilla 0 0 

winogradskyella 0 0 

woodsholea 68 17 

xanthomonas 100 334 
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xenophilus 0 17 

xylophilus 450 951 

zoogloea 1499 829 
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CAPÍTULO 6 
TRATAMIENTO DE EFLUENTES FENÓLICOS EN EL SBR 

GRANULAR AERÓBICO 
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CAPÍTULO 6: TRATAMIENTO DE EFLUENTES FENÓLICOS EN EL SBR GRANULAR 
AERÓBICO 
6.1 REMOCIÓN SIMULTÁNEA DE NITRÓGENO Y FENOL  

Los compuestos amonio y fenólicos en elevadas concentraciones se encuentran 

comúnmente en las aguas residuales derivadas de varios procesos industriales 

importantes como la producción de coque, fabricación de productos petroquímicos, 

refinamiento de petróleo y lixiviados de vertederos. Estas aguas residuales generan un 

gran impacto ambiental debido a su alta complejidad  y toxicidad (Jin y col, 2012; Feng y 

col, 2015; Amor y col, 2005; Adav y col, 2009).  

Cabe destacar que la Agencia de Protección Ambiental de EE. UU. (EPA) ha 

establecido un estándar de calidad de agua para fenol menor que 1 ppb en agua superficial 

(Kazemi y col, 2014), mientras que los niveles de toxicidad generalmente están en el rango 

de 9-25 mg.L-1 tanto para humanos como para la vida acuática (Kulkarni y col, 2013).  

Numerosos estudios de laboratorio han informado (Zhang y col, 1998; Li y col, 2003; 

Kim y col, 2008b; Lai y col, 2009) la utilidad de los procesos biológicos para remover el 

nitrógeno y compuestos fenólicos contenidos en las aguas residuales. Sin embargo, es 

ampliamente aceptado que los compuestos fenólicos son reconocidos como inhibidores del 

metabolismo microbiano en la nitrificación (Kim y col, 2008; Lauchnor y Semprini, 2013).  

No obstante, el método tradicional para eliminar fenol, amonio y nitrógeno total 

presenta algunas desventajas. Este tratamiento requiere del uso de más de un tanque 

secuencial. Uno de ellos con presencia de aireación requerido para la eliminación de fenol, 

seguido de otro tanque, también en condiciones aeróbicas necesario para la nitrificación y 

la adición de un tercer tanque, que presente condiciones anaeróbicas requerido para la 

desnitrificación. Es por este motivo que es deseable la eliminación simultánea de 

compuestos fenólicos y nitrógeno desde el punto de la ingeniería, lo que ofrecería mayores 

beneficios a partir de un menor requerimiento del área de instalación, disminución del 

tiempo de retención hidráulica y un costo económico menor. Cabe destacar además, que 

se han realizado grandes esfuerzos para lograr la oxidación simultánea de compuestos 

fenólicos y amonio en un único tanque aerobio, con el objetivo de evitar la inhibición por 

parte de los fenoles de los microorganismos nitrificantes (Yamagishi y col, 2001; Vazquez y 

col, 2006b; Texier y Gomez, 2007; Jemaat y col, 2013; Jemaat y col, 2014). Una de estas 

alternativas consistió en el estudio llevado a cabo por Liu y col. (2005) quienes 

desarrollaron un sistema compuesto por biomasa granular y observaron la presencia de 
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microorganismos heterótrofos con capacidad de degradar fenoles en la capa externa del 

gránulo y bacterias oxidantes de amonio (BOA) en la capa interna del mismo. Esto permitía 

que los microorganismos heterótrofos protejan a los oxidantes de amonio de la toxicidad 

causada por el fenol.   

Para superar la complejidad operativa de los sistemas recientemente descriptos se 

ha observado que los procesos de nitrificación y desnitrificación simultánea (NDS), 

mediante la utilización de un único reactor aeróbico, brindan una alternativa prometedora 

para remover simultáneamente fenoles y compuestos nitrogenados.  

Se ha demostrado que ciertos grupos de bacterias heterotróficas como Thiosphaera 

pantotropha (Robertson y col, 1988), Alcalícenos faecalis (Papen y col, 1989), Bacillus 

(Gokce y col, 1989), Pseudomonas putida (Kim y col, 2008a), Pseudomonas stutzeri 

(Zhang y col, 2011), Hydrogenophaga (Chu y Wang, 2013) y Achromobacter (Chen y Ni, 

2011) tienen acción nitrificante-desnitrificante aeróbica, convirtiendo el amonio en nitrógeno 

gaseoso en presencia de oxígeno y compuestos fenólicos.  

Sin embargo, aún hay muy pocos estudios acerca de este tratamiento simultáneo a 

partir de cepas heterótrofas con capacidad de NDS (Feng y col, 2015); entre algunos de 

ellos se destaca el trabajo realizado por Fen y col (2015) que han logrado la remoción 

conjunta de nitrógeno y fenol utilizando un reactor que contenía una celda microbiana de 

doble cámara (aeróbica-anaeróbica) separadas por una membrana de intercambio 

catódico. Fen y col. (2015) demostraron la posible nitrificación-desnitrificación simultánea 

incluso a concentraciones de fenol de hasta 600 mg L-1, con una carga de nitrógeno de 230 

NH4
+-N mg L-1.  

Por su parte, Wosman y col. (2016) estudiaron el desarrollo de gránulos aeróbicos, 

como una forma atractiva de agregado microbiano, capaz de degradar más de un 

contaminante orgánico tóxico. Ellos han informado que es necesaria una estrategia 

adecuada para aclimatar el lodo inóculo a los compuestos tóxicos con el fin de lograr una 

granulación exitosa. Experimentaron dos estrategias distintas, por un lado, utilizaron 

fuentes de carbono mixtas (acetato y fenol) y por el otro fenol como única fuente de 

carbono. Posteriormente analizaron sus efectos sobre el rendimiento del reactor, las 

características de la biomasa, la comunidad microbiana y el proceso de granulación. 

Observaron que el lodo alimentado con fenol exhibía una aclimatación más rápida y una 

aparición más temprana de los gránulos, pero una diversidad microbiana y una estabilidad 

del reactor menor. Por otro lado, el uso de una mezcla de dos fuentes de carbono (acetato 
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y fenol) en la etapa de aclimatación, con una relación DQO:N (10:1), permitió una 

degradación de fenol y granulación más lentas, pero la formación de gránulos aeróbicos 

fuertes y estables. La concentración de fenol para lograr la aclimatación en los reactores se 

incrementó desde 50 mg.L−1 a 250 mg.L−1; luego se redujo gradualmente el tiempo de 

sedimentación, desde 30 minutos a 2 minutos, para favorecer la granulación; 

posteriormente se incrementó el fenol a 500 mg.L-1. 

 
6.2 OBJETIVOS DEL CAPÍTULO   

Objetivo general 

Estudiar la factibilidad de remoción simultánea de fenol y nitrógeno en un sistema 

granular aeróbico. Para ello se utilizó nuevamente un SBR alimentado con elevada relación 

altura/diámetro (2.7), bajo régimen “feast/famine”. Inicialmente se operó con una fuente de 

C mixta (acetato/fenol) y luego con una fuente de carbono simple (fenol). Se espera que 

bajo las condiciones de trabajo escogidas y optimizadas en el capítulo 3 (régimen 

“feast/famine”, condiciones completamente aeróbicas OD de  7.5 mg O2.L-1, caudal de aire 

superficial elevado de 0.6 cm.seg-1 y control de pH en un valor constante de 7.5) resulte 

una remoción adecuada de nitrógeno y fenol sin provocar inhibición del fenol al 

metabolismo de los microorganismos nitrificantes y/o desnitrificantes.  

Objetivos específicos 

• Estudiar la toxicidad de diferentes concentraciones de fenol mediante la 

implementación de ensayos respirométricos en batch en la biomasa granulada aclimatada 

a una fuente de carbono simple fácilmente degradable (acetato de sodio). 

• Hallar una concentración de trabajo de fenol que permita aclimatar a la 

biomasa del SBR, adaptada al consumo de acetato, al agente tóxico evitando la inhibición 

del metabolismo de los microorganismos nitrificantes.  

• Estudiar la aclimatación en el SBR de los microorganismos adaptados al 

acetato de sodio a la nueva fuente de carbono y energía (FCE) mediante la determinación 

de los parámetros que indican la estabilidad del sistema: ST, propiedades de 

sedimentación (ISV), tamaño granular promedio, velocidades de consumo de NH3-N, 

DQOs, y Fenol. 
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• Estudiar la eficiencia conjunta de remoción del nitrógeno y fenol mediante la 

incorporación de este tóxico al sistema como fuente de carbono mixta (acetato-fenol) y 

fuente de carbono única (sólo fenol).  

 
6.3 MATERIALES Y MÉTODOS 
6.3.1 Efluente fenólico sintético y condiciones de operación del SBR 

En este estudio se utilizó el SBR descripto en la sección 2.2 (denominado 

SBRFENOL-AC). Se han informado diferentes estrategias para adaptar el lodo activado a una 

sustancia tóxica pero biodegradable. Una de ellas consiste en proporcionar un tóxico como 

única fuente de carbono y energía (como por ejemplo fenol), aumentando gradualmente la 

concentración. La otra estrategia propone utilizar una sustancia fácilmente biodegradable 

como la glucosa o acetato de sodio y reemplazar la misma gradualmente por el compuesto 

tóxico. No obstante, estas dos estrategias pueden tener varios impactos. Bajaj y col. (2015) 

han informado que utilizando la primera estrategia, es posible que un aumento demasiado 

dramático pueda conducir a una completa inhibición microbiana. Por otro lado, incluir un 

sustrato fácilmente biodegradable puede llevar a aumentar rápidamente la comunidad 

microbiana durante las primeras etapas de aclimatación, proporcionando una mejor 

resistencia contra la toxicidad. Sin embargo, también podría obstaculizar el proceso de 

aclimatación, ya que el lodo degrada preferentemente este tipo de sustrato, sin desarrollar 

actividad metabólica hacia las sustancias tóxicas.  

En base a las ventajas/desventajas descriptas acerca de la estrategia de 

aclimatación basada en la alimentación con una única fuente de carbono o bien con una 

fuente de carbono mixta tal como se explicó previamente, en este trabajo de tesis se utilizó 

un inóculo inicial de biomasa granulada aclimatada previamente con acetato de sodio y se 

adiciono al efluente sintético fenol obteniendo una fuente de carbono mixta acetato/fenol. 

Una vez adaptado los gránulos a esta nueva fuente de carbono, se completó el estudio 

manteniendo fenol como única fuente de carbono. El SBR fue operado con una carga 

volumétrica de nitrógeno amoniacal de 90 mg N.(L.día)-1 y una relación DQO:N:P de 

100:15:2 tal como se describe en el capítulo 3. Cabe destacar que se utilizó esta condición 

ya que en dicho capítulo se ha observado que una carga de amonio de 90 mg N.(L.día)-1 

permitió lograr mayores velocidades de remoción de nitrógeno amoniacal respecto a una 

carga menor (60 mg N.(L.día)-1). Asimismo tal como se trabajo con el SBRACET, el pH fue 

estabilizado mediante un controlador de pH (sección 3.7.2).  
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Previamente al estudio del proceso de aclimatación al fenol en el SBR se evaluó 

mediante ensayos en batch (descriptos a continuación), el rango de concentración de fenol 

tolerado por el consorcio microbiano y posteriormente una vez detectado dicho rango (no 

tóxico) se adicionó el tóxico (fenol).  

6.3.2 Ensayo de toxicidad de fenol mediante respirometría  

Para determinar la toxicidad del fenol sobre los microorganismos aclimatados a 

acetato, se llevaron a cabo estudios de respirometría mediante ensayos batch (ver capítulo 

2, sección 2.9).  

Inicialmente se tomó un volumen de 200 mL del SBRACET al comienzo del ciclo en 

fase “feast” (biomasa granular aclimatada con acetato de sodio como fuente de carbono y 

energía) y se dejó sedimentar la biomasa en una probeta de 250 mL, descartándose el 

sobrenadante. La biomasa sedimentada fue luego centrifugada en centrífuga Rolco a 3000 

R.P.M durante 10 min a fin de eliminar el efluente tratado (sobrenadante). Posteriormente 

se resuspendió el pellet en agua corriente y se volvió a centrifugar (3000 R.P.M, 10 

minutos). Este lavado se realizó dos veces. La biomasa (pellet resultante) lavada se colocó 

en un vaso de precipitado (reactor batch) de 250 mL y se le adicionó 200 mL del medio de 

cultivo descripto en la Tabla 6.1. En el reactor batch se encendió la agitación (200 R.PM) y 

la aireación y se trabajó con OD de 7 mgO2.L-1 y pH 7.5. Se estudiaron 4 condiciones 

experimentales, determinadas y diferenciadas por la concentración inicial de fenol, y se 

incluyó un ensayo control. Se adicionó a cada reactor batch un pulso de acetato de sodio 

(CH3COONa, 1.4 M) y un pulso de fenol (C6H5OH, 0.53 M) (Tabla 6.2). Cabe destacar que la 

concentración inicial de CH3COONa fue igual en todos los casos y se trabajó con un 

volumen final de 210 mL. Las concentraciones iniciales de fenol y acetato en los reactores 

batch, correspondientes a los diferentes ensayos experimentales y ensayo control, se 

presentan en la Tabla 6.3. 
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Tabla 6.1: Medio de cultivo utilizado para determinar la toxicidad del fenol sobre los microorganismos. 

Las soluciones M1 y M2 son las mismas que se describieron en el capítulo 2 (Sección 2.2).  

Medio de 
Cultivo 

(g.L1) 

(NH4)2SO4 0.4230 

KH2SO4 0.0650 

K2HPO4 0.0514 

MgSO4.7H20 0.2700 

CaCl2.2H2O 0.0427 

M1 1 mL 

M2 1 mL 
 

Tabla 6.2: Pulsos de acetato de sodio y fenol para los diferentes ensayos realizados 

 

Pulsos ENSAYO 1 
mL  

ENSAYO 2      
mL 

ENSAYO 3    
mL    

ENSAYO 4     
mL   

Control    
mL 

C6H5OH (mL) 0.45 1.05 2.1 4.2 0 

CH3COONa (mL) 5.6 5.6 5.6 5.6 5.6 

Agua (mL) 3.95 3.35 2.3 0.2 4.4 
 

 

Tabla 6.3 Concentraciones de acetato de sodio y fenol para los diferentes ensayos realizados 
 

 ENSAYO 1  ENSAYO 2     ENSAYO 3     ENSAYO 4      Control 

C6H5OH (g.L-1) 0.1 0.25 0.5 1 0 

CH3COONa (g.L-1) 3.076 3.076 3.076 3.076 3.076 

. 
Se consideró como tiempo inicial (0 hs) del ensayo, el momento en que se adicionó  

acetato de sodio y fenol. El ensayo tuvo una duración de 8 horas. La aireación fue detenida 

a cada hora y se registraron las lecturas de OD (mg.L-1) mediante el uso de un electrodo de 

medición de OD en función del tiempo (capítulo 2, sección 2.9). Asimismo, a diferentes 

tiempos (0, 2, 4, 6 y 8 hs) se tomaron muestras y se realizaron las medidas cuantitativas, 

en cada batch, de consumo de NH3-N, fenol y DQOs y acumulación de NO3
--N y NO2

--N.  

El control no contaba con la adición del pulso de fenol, con el fin de determinar la 

actividad respiratoria del consorcio microbiano, la cual se utilizó como referencia para 

estimar el efecto tóxico de las diferentes concentraciones de fenol. No obstante, se 
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evaluaron los mismos parámetros a excepción de las mediciones de fenol. Cada ensayo 

batch se realizó por duplicado.  

Por un lado las medidas registradas de NH3-N a cada tiempo (0, 2, 4, 6 y 8 hs) 

fueron utilizadas para estimar la velocidad de consumo de amonio rNH3-N (mg NH3-N.(L h)-

1) en cada reactor batch operado a una diferente concentración de fenol. Estos resultados 

permitieron estimar la inhibición de consumo de amonio a causa del tóxico. Se calculó la 

inhibición porcentual de la velocidad de consumo de amonio (%IrNH3-N), para cada 

concentración inicial de fenol, a partir de la ecuación 6.1:  

  

 
% Ir 𝑁𝑁3 − N =  100. (𝑟 𝑁𝐻3 − 𝑁𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 )− (𝑟𝑟𝑟3 −𝑁𝐹𝐹𝐹𝐹𝐹  )

(𝑟 𝑁𝐻3 −𝑁𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 )
 

            (6.1) 
  

 Donde rNH3-Ncontrol corresponde a la velocidad de consumo de amonio del control 

y rNH3-Nfenol a la velocidad de consumo de amonio a cada concentración de fenol 

estudiada. Este estudio permitió determinar la máxima concentración de fenol no tóxica 

para los microorganismos  

 Por otro lado, los ensayos respirométricos permitieron determinar la velocidad de 

consumo de oxígeno (OUR, mg O2.(L.h)-1) a cada hora para los diferentes ensayos batch, 

a partir de las medidas de OD (mg.L-1) registradas en función del tiempo (1-2 min). 

Posteriormente estas velocidades (OUR) fueron utilizadas para obtener la inhibición 

porcentual de la velocidad de consumo de oxígeno por fenol (%IOUR) en cada 

concentración ensayada: 

 

      

% I𝑂𝑂𝑂 =  100. (𝑂𝑂𝑂𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 )− (𝑂𝑂𝑂𝐹𝐹𝐹𝐹𝐹  )
(𝑂𝑂𝑂𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 )

 
 

                     (6.2) 
 

Donde OURcontrol corresponde a la velocidad de consumo de oxígeno del ensayo 

control y OURfenol a la velocidad de consumo de oxígeno para cada concentración de fenol 

estudiada. 
Por último, se estimó la velocidad de consumo de fenol, rFenol (mg Fenol.(L.h)-1), 

para cada concentración inicial del compuesto tóxico (diferentes ensayos batch), a partir de 

las medidas cuantitativas de fenol obtenidas a los diferentes tiempos. 
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6.3.3 Aclimatación de los microorganismos al fenol y efecto del incremento de la carga de 

fenol 

Una vez determinada una concentración de fenol óptima para la aclimatación y no 

tóxica para los microorganismos, el SBRFENOL-AC fue alimentado con un efluente sintético 

de fuente de carbono mixto a base de fenol y acetato de sodio.  

Las condiciones de operación del SBRFENOL-AC (pH 7.5, OD 7.5 mg.L-1, TRC 20 

días, TRH 2.79 días, caudal de aire volumétrico 2.3 L aire (Lreactor.min)-1 y caudal 

superficial 0.6 cm.seg-1) fueron los mismos que los utilizados en el capítulo 3 descriptos 

para el SRBACET (sección 2.2.1 del capítulo 2).  

El reactor se controló periódicamente con mediciones de sólidos totales (ST), 

propiedades de sedimentación (ISV), tamaño granular, velocidad de consumo de la 

demanda química de oxígeno soluble (DQOs), de nitrógeno amoniacal y remociones de 

fenol.  

Luego que se llevaron a cabo los estudios con una concentración óptima que 

permitía lograr la aclimatación de la biomasa al fenol y funcionamiento estable del SBR a lo 

largo de los ciclos, la concentración de fenol fue incrementada. Esta condición fue 

denominada como SBRFENOL. 

Luego de lograr la aclimatación de los gránulos al fenol, se evaluó el desempeño 

del reactor mediante la estimación de parámetros cinéticos de consumo de amonio y 

DQOs, acumulación de nitrito y nitrato, así como la eficiencia de remoción de amonio y N 

inorgánico durante 5 TRC. Para ello se determinaron las velocidades de consumo de NH3-

N, DQOS, y las velocidades de acumulación de NO3
--N y NO2

--N (sección 2.8). Se 

determinaron los porcentajes de remoción de nitrógeno amoniacal (E.C 2.9) y nitrógeno 

inorgánico (E.C 2.10) como se indicó en la sección 2.7, NH3-N consumido por asimilación 

(Ec. 5.14) y NG (Ec. 5.13) tal como se ha indicado en la sección 5.5.5.1 y NDS (E.C 5.12) 

correspondiente a la sección 5.5.1.4, con la salvedad que en ese sistema no hay nitrógeno 

orgánico proveniente de la fuente de carbono por lo tanto el nitrógeno oxidado utilizado 

para calcular el %NDS corresponde únicamente al nitrógeno amoniacal proveniente del 

efluente sintético utilizado. Estas determinaciones se llevaron a cabo en ciclos operativos a 

diferentes TRC.  

La estabilidad del SBR, frente a las concentraciones de fenol ensayadas, se 

alcanzó cuando la velocidad específica de consumo de DQOs, NH3-N y fenol, el ISV, 

tamaño granular y los ST (g.L-1) eran constantes al menos durante tres TRC. Cabe 
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destacar que en las mediciones de DQOs están consideradas ambas fuentes de carbono y 

energía (fenol y acetato de sodio), considerando una relación de: g DQO/g fenol de 2.388 y 

g DQO/g acetato de sodio de 0.766. 

 

6.4 DETERMINACIÓN DE FENOL  
La concentración de fenol (C6H5OH) fue medida colorimétricamente por el método 

4- amino-antipirina (Peter y col., 1973). En solución alcalina los compuestos fenólicos meta, 

orto y algunos para sustituidos reaccionan con 4- amino-antipirina en presencia de 

ferricianida generando un producto rojizo, cuya absorbancia es medida a 510 nm. La 

absorbancia se relaciona linealmente con la concentración de fenol para concentraciones 

menores a 10 mg.L-1 de fenol. La curva de calibración se determinó periódicamente 

utilizando soluciones de fenol de concentraciones conocidas (Sigma Aldrich, 98% pureza) 

en un rango de concentración de 1 a 8 mg.L-1 de fenol (Figura. 6.1). Para determinar fenol, 

se tomaron 5 mL de muestra del licor de mezcla (de los ensayos en batch, SBRFENOL-AC y 

SBRFENOL), la cual se centrifugó en centrífuga Rolco a 2000 R.P.M durante un tiempo de 10 

minutos. Se descartó el pellet y al sobrenadante se le adicionó 1 mL de solución de 4- 

amino-antipirina (20.8 mM) en carbonato de sodio (0.25 M) y 1 mL de solución de 

ferricianida (83.4 mM) en carbonato de sodio (1 M). Transcurrido un tiempo de contacto de 

10 minutos se midió la absorbancia a 510 nm con un espectrofotómetro HACH DR/2000. El 

blanco se preparó sustituyendo el volumen de muestra con agua destilada. 

 

 
Figura 6.1: Curva de calibración: Absorbancia en función de la concentración de fenol  

(y = 0.1133x – 0.0024, R² = 0.9996) 
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El porcentaje del fenol removido se determinó mediante la siguiente expresión: 

 

% 𝐹𝐹𝐹𝐹𝐹𝑟 = �
(𝐹𝐹𝐹𝐹𝐹)0 − (𝐹𝐹𝐹𝐹𝐹)𝐹

(𝐹𝐹𝐹𝐹𝐹)0
� . 100 

 (6.3) 

 

donde (Fenol)O y (Fenol)F corresponden a las concentraciones del fenol (mg 

Fenol.L-1) al comienzo y al final del batch y del ciclo operativo del SBR, respectivamente. 

 

6.5 RESULTADOS  

6.5.1 Efectos tóxicos del Fenol sobre la biomasa granulada en reactores batch 

A- Inhibición del consumo de amonio por toxicidad del fenol  
En primer lugar se evaluó el efecto tóxico del fenol sobre el consumo microbiano de 

nitrógeno amoniacal como así también sobre la velocidad de consumo de fenol (rFenol) tal 

como se describió en la sección 6.3.2. Es importante destacar que todos los ensayos batch se 

llevaron a cabo con la misma concentración de biomasa (1.3 g ST.L-1). En la Figura 6.2 se 

muestran las velocidades volumétricas de remoción de nitrógeno amoniacal y fenol obtenidas 

entre las 0 y 2 hs de rango de tiempo elegido a fin de evaluar la remoción de amonio y fenol 

en condiciones no limitadas en FCE, para las diferentes concentraciones de fenol ensayadas 

entre 100 y 1000 mg fenol.L-1.  
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       Figura 6.2: Velocidades volumétricas iniciales de remoción de NH3-N y Fenol en función de las 

diferentes concentraciones de fenol ensayadas en batch.  
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Tal como se puede observar a medida que se incrementa la concentración de fenol las 

velocidades de remoción de NH3-N disminuyen. Inicialmente a una concentración de 100 mg 

fenol.L-1 disminuye aproximadamente un 40% la rFenol respecto al control, observándose que 

dicha concentración no afectaba a la rNH3-N. No obstante, no se observan diferencias 

considerables entre 200 y 400 mg fenol.L-1. Sin embargo, al superar la concentración de 400 

mg.L-1, las velocidades de remoción de fenol y nitrógeno amoniacal disminuyen 

progresivamente, observándose este decaimiento con una tendencia más pronunciada para 

rNH3-N.   

Es importante destacar que las velocidades fueron calculadas en las primeras 2 horas 

de estudio, ya que como se observa en la Figura 6.3 la fuente de carbono acetato, calculada 

como DQOs, es agotada prácticamente en este intervalo de tiempo. Considerando las 

relaciones DQO/masa (mg/mg) para las fuente de carbono (acetato y fenol), expuestas 

anteriormente, junto a las medidas colorimétricas obtenidas de DQOs a los diferentes tiempos, 

fue posible calcular por un lado la concentración de acetato de sodio consumida (mgDQOs.L-1) 

en cada punto medido y por otro la concentración de fenol (mgDQOs.L-1) (Figura 6.3).  
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Figura 6.3: Perfiles de consumo de fenol, acetato y DQOs en ensayo batch para una 

concentración inicial de fenol de 100 mg.L-1.  

 

A partir de los resultados obtenidos con la ecuación 6.1 se graficó el %IrNH3-N en 

función de la concentración de fenol (Figura 6.4). Estos porcentajes de remoción fueron 
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calculados con las velocidades obtenidas durante las primeras 2 horas de estudio tal como 

se explicó anteriormente.  

Se puede observar que la inhibición del fenol sobre la velocidad de consumo de 

amonio comenzó a ser significativa (> al 50%) cuando la concentración era mayor a 500 

mg.L-1, y aún mayor con concentraciones entre 700 y 1000 mg fenol.L-1. Se ha observado 

que concentraciones entre 100 y 200 mg fenol.L-1 podrían ser toleradas por los 

microorganismos adaptados al acetato de sodio.  
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Figura 6.4: Inhibición de la velocidad de remoción de NH3-N para las diferentes concentraciones de 

fenol (mg.L-1)  

 

Las velocidades iniciales de acumulación de NO3
--N y NO2

--N estimadas a partir de 

los ensayos batch están representadas en la Figura 6.5. Se observa que la velocidad de 

acumulación de nitrato disminuye a medida que aumenta la concentración inicial de fenol, 

de igual manera sucedía con la velocidad de acumulación de nitrito. Estos resultados 

inicialmente llevarían a pensar que podría estar sucediendo una inhibición por parte del 

tóxico del metabolismo de los microorganismos nitrificantes, ya que como se observa en la 

Figura 6.2, la velocidad de remoción de amonio también disminuye a medida que aumenta 

la concentración de fenol. No obstante, la disminución en la velocidad de acumulación de 

nitrito y nitrato a mayores concentraciones de fenol, podría ser también causada por 

ocurrencia de desnitrificación o cambios en la magnitud de este proceso así como por 

procesos de oxidación de nitrito a nitrato. 

Cabe destacar que las velocidades de acumulación de nitrito y nitrato representan 

el balance entre los procesos de generación de ambos compuestos nitrogenados por 
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nitrificación y consumo por desnitrificación. Además, en el caso del nitrito también 

representa el consumo mediante el proceso de oxidación hasta nitrato; es por este motivo 

que las velocidades de acumulación presentadas en la Figura 6.5 no representan una 

estimación tan precisa o bien confiable de cómo afectan las diferentes concentraciones de 

fenol sobre los procesos de nitrificación (nitritacion y nitratación).  
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Figura 6.5: Velocidades de acumulación de NO3

--N (mg. L-1) y NO2
--N (mg.L-1) para las diferentes 

concentraciones de fenol (mg.L-1). El control (0 mg.L-1 de fenol) no contenía fenol.  

 

B- Inhibición de la velocidad de consumo de oxígeno (OUR) por toxicidad del fenol  
Además de evaluar la inhibición de la velocidad de consumo de amonio, también se 

estudió el efecto tóxico del fenol sobre el consumo de oxígeno (OUR) nuevamente durante 

las primeras 2 horas de estudio de cada ensayo batch. Se calculó la inhibición porcentual 

de la velocidad de consumo de oxígeno (%IOUR) para cada concentración de fenol a partir 

de la ecuación 6.2. En la figura 6.6 se presenta el %IOUR en función de la concentración de 

fenol. Se puede observar que a partir de concentraciones de 200 mg fenol.L-1, la inhibición 

de la velocidad de consumo de OD comenzaba a ser significativa.  



Capítulo 6 

275 

 

 

0 100 200 300 400 500 600 700 800 9001000
0

10
20
30
40
50
60
70
80
90

100

mg Fenol.L-1

%
 I O

U
R

 
Figura 6.6: Efecto tóxico de fenol (mg.L-1) sobre la velocidad de consumo de OD (mgO2.(L.h)-1)en 

función de la concentración inicial de fenol en ensayo batch  

 

Los estudios respirométricos llevados a cabo en batch nos permitieron estudiar 

diferentes aspectos en el sistema. En primer lugar, fue posible definir una concentración 

inicial de fenol de 100 mg.L-1 adecuada para adaptar el consorcio microbiano del SBR a 

una fuente de carbono mixta (acetato y fenol), por otro lado, permitieron conocer los 

porcentajes de inhibición respecto a la velocidad de oxidación de amonio como de OD para 

diferentes concentraciones de fenol, hallando los rangos tóxicos para el consorcio 

microbano en estudio.  

 

6.5.2 Aclimatación y eficiencia de remoción de nitrógeno, fenol y acetato de sodio en el 

SBR  

El fenol fue incorporado al reactor operado con una carga de nitrógeno de 90 mg 

N.(L.día)-1, tal como se explicó en la sección 6.3.1. La carga de acetato de sodio inicial fue 

de 361 mg DQO.(L.día)-1 y la carga diaria de fenol expresada como DQO de 238.8 mg 

DQO.(L.día)-1, resultando una relación DQO:N de 100:15. El medio de cultivo que se utilizó 

se encuentra descripto en la Tabla 6.4 donde se exponen la concentración de los 

componentes utilizados. Cabe destacar que el fenol fue agregado al SBR mediante un 

pulso diario de 2.17 mL de una solución madre (solución Stock, 46 gr Fenol.L-1) para tener 

la concentración inicial que no muestra una inhibición considerable sobre el consorcio 

microbiano nitrificante, mientras que el acetato de sodio se aplico mediante un pulso de 2 

mL de una solucion stock de acetato (235 g ACNa.L-1) junto al medio de cultivo expuesto 
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en la tabla 6.4  para obtener una concentración final de 470 mg acetato de sodio.L-1 . La 

aclimatación de los microorganismos y posterior estabilidad del sistema se alcanzó 

rápidamente después de aproximadamente 40 días de operación. El tamaño promedio de 

los gránulos fue de 0.7 mm y el ISV se encontró entre 40 y 50 mL.g ST-1. La concentración 

de biomasa alcanzada fue de 1.3 g ST.L-1 (D.S= 0.2) y se mantuvo estable durante todo el 

estudio.  

En este estudio, tal como se ha detallado durante todo el trabajo de tesis, los ciclos 

fueron divididos en dos períodos “feast” y “famine”, determinados por el agotamiento de la 

fuente de carbono y energía.  
 

Tabla 6.4: Composición del medio de cultivo sintético con fenol utilizado en el SBR  
(La composición de M1 y M2 se encuentra detallada en el capítulo 2) 

 

Efluente sintético SBR 
(gr.L-1) 

(NH4)2SO4 0.6060  

KH2PO4 0.0489 

K2HPO4 0.0395 

MgSO4.7H2O 0.2700 

CaCl2.2H2O 0.0427 

Solución M1 1 mL 

Solución M2 1 mL 

 

En la figura 6.7 A, se puede observar que durante el período “feast” la degradación 

de la FCE mixta es el proceso más relevante, permitiendo la acumulación de sustancias de 

reservas como el glucógeno con una velocidad de formación de 120 mg GLU.(L.h)-1 (Tabla 

6.5, SBRFENOL-AC). Cabe destacar que el DQOs representó el consumo de ambas fuentes 

de carbono como se explicó en sección 6.3.3.  

Asimismo, en este período se logró una remoción de fenol de 79% (Tabla 6.5). No 

obstante, además se observa un porcentaje considerable en la remoción del NH3-N debido 

al comienzo de la nitrificación como así también al consumo de nitrógeno destinado a 

crecimiento de biomasa (Figura 6.7 B, Tabla 6.5). Durante estas primeras horas se observó 

un incremento ligero del nitrito, mientras que el nitrato remanente del ciclo anterior 
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disminuyó, teniendo lugar en esta fase el proceso de desnitrificacion hasta agotar el NO3
--N 

presente.  

Durante el período “famine” se puede observar que el proceso más relevante es la 

remoción de nitrógeno mediante nitrificación. Se evidenció un aumento progresivo de la 

concentración de NO3
--N hasta el final del ciclo operativo debido a la remoción de nitrógeno 

amoniacal por nitrificación. El NO2
--N disminuyó hasta valores no detectados por el método 

espectrofotométrico utilizado (Figura 6.7 B). Además, se puede observar el agotamiento de 

las reservas de carbono (glucógeno), debido a su consumo por microorganismos 

heterótrofos ordinarios y probablemente también por microorganismos desnitrificantes. 

Cabe destacar que durante esta fase se degrada completamente el fenol sin evidenciar 

una inhibición en el metabolismo de los microrganismos nitrificantes (Figura 6.7 A). 

 

 

  
Figura 6.7: A) Perfiles de remoción de la fuente de carbono mixta (acetato y fenol), medido como 

DQOs y fenol y cambios en la concentración de glucógeno, B) Diferentes formas de nitrógeno 

inorgánico a lo largo de un ciclo operativo del SBR bajo condiciones de estabilidad.                                                                                       

DQOS (♦), glucógeno (▲), Fenol () NH4
+-N (●), NO3

--N (■), NO2
--N (▲)  

 

El NH3-N asimilado en todo el ciclo operativo fue estimado mediante Ec. 5.14 como 

se describió previamente (Sección 6.3.3), resultando 12.7 mgN.L-1, lo que representa un 

14.1 % del amonio removido. El amonio restante (85.9%) fue removido por nitrificación.  

Por último, se ha observado que la generación de nitrógeno gaseoso en el ciclo de 

es de aproximadamente el 28% del amonio removido, lo cual indica que la desnitrificación 

presenta un papel relevante en este sistema (Tabla 6.5, SBRFENOL-AC).  
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A partir de los resultados obtenidos se incrementó la carga volumétrica de fenol 

desde 238.8 hasta 600 mg DQOs.(L.h)-1 mediante el agregado de fenol como única fuente 

de carbono y energía al SBR aplicando un pulso de 5.5 mL diarios de la solución madre 

(46 gr.L-1), pasando de un sistema con una fuente de carbono mixta (acetato y fenol) a un 

sistema con una única fuente de carbono (fenol) denominado SBRFENOL.  

Al aumentar la concentración de fenol el tamaño promedio de los gránulos se 

mantuvo en 0.7 mm y el ISV disminuyó a 25 mL.g ST-1 indicando mejores propiedades de 

sedimentabilidad granular. La concentración de biomasa alcanzada fue de 1.8 g ST.L-1 

(D.S= 0.1).  

 
Tabla 6.5: Eficiencia de la remoción de fenol y las diferentes formas de nitrógeno y parámetros 

cinéticos para las condiciones estudiadas 

Ciclo operativo Parámetros 
DQO: N:P 

SBRFENOL-AC 
(100:15:2) 

SBRFENOL 
(100:15:2) 

 
 

 
                    Ciclo Total 

% Remoción de NH4
+-N 95 (2.3)** 92 (3.2)** 

% Remoción de N inorgánico 40 (3.1)* 21 (1.7)* 

% Remoción de Fenol  100 100 

% NDS 35 (2.8)* 9.1 (1.0)* 

NG (mg.L-1) 25 (1.9)* 9 (0.3)* 

% N gaseoso 28 (1.9)* 11 (0.5)* 

 
 
 

                 Fase “Feast” 

qDQOs (mg DQOS. (g ST.h)-1) 232 (8.5)* 111 (2.7)* 

% Remoción de NH4
+-N  30 (2.8)** 22 (1.3)** 

% Remoción de Fenol 79 (4.1)** 80 (1.3)** 

rGluF (mg GLU. (L.h)-1) 120.1 (3.1)* 150 (3.9)* 

 qGluF (mg GLU. (g ST.h)-1) 92 (3.1)* 83.2 (3.2)* 

 
 
 

                Fase “Famine” 

q(NH3-N) (mg NH3-N.(g ST.h)-1) 5.1 (0.1)* 6.9 (2.2)* 

rGluD (mg GLU. (L.h)-1) 37 (2.8)* 50 (1.7)* 

qGluD (mg GLU. (g ST.h)-1) 28 (1.8)** 27 (1.1)** 

% Remoción de NH4
+-N  65 (5.2)** 72 (3.0)** 

 % Remoción Fenol  21 (1.6)** 20 (1.0)** 

 
En este estudio el período “feast” fue definido desde el inicio del ciclo hasta las 

primeras 4 horas, donde la remoción del fenol fue del 80% aproximadamente, mientras que 

el período “famine” se extendió desde las 4 horas hasta la finalización del ciclo (Figura 6.8 

A). 
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Durante el período “feast” se observó que conforme se consume la fuente de 

carbono y energía, medida como DQOs, con una velocidad específica de 111 mg DQOS.(g 

ST.h)-1, aumenta la producción de reservas intracelulares, medidas como glucógeno, con 

una velocidad de producción (qGluF) de 83.2 mg Glu.(g ST.h)-1 (DS= 3.2) (Figura 6.8 A, 

Tabla 6.5 SBRFENOL). Asimismo la remoción del NH3-N fue muy baja (22%) en relación a lo 

que se ha observado en el período “famine” (72%) (Figura 6.8 B, Tabla 6.5). 

Probablemente durante el período “feast”, donde no se observa generación de NO3
--N, 

esta remoción de NH3-N pueda deberse a consumo por crecimiento o asimilación del 

nitrógeno por parte de la biomasa. No obstante, se observa generación de NO2
--N, el cual 

muy probablemente pudo generarse por nitrificación del amonio. Sin ambargo, no puede 

descartarse la generación de nitrito por desnitrificación parcial a partir de NO3
--N 

remanente del ciclo anterior (Figura 6.8 B), si bien éste proceso sería menos probable en 

presencia de carbono orgánico externo. 

 
 

Figura 6.8: A) Perfiles de remoción de la fuente de carbono simple (fenol), medida como DQOs y 

fenol, y cambios en la concentración de glucógeno, B) Diferentes formas de nitrógeno inorgánico a 

lo largo de un ciclo operativo del SBR bajo condiciones de estabilidad. DQO (♦), glucógeno (▲), 

Fenol () NH4-N+ (●), NO3
--N (■), NO2

--N (▲)  

 

Durante el período “famine” se ha observado el agotamiento de la fuente de 

carbono externa, junto al consumo de glucógeno con una velocidad de degradación de 

(rGluD) de 50 mg Glu.(L.h)-1 (DS= 1.7) (Figura 6.8 A). En este período, la nitrificación es 

sumamente evidente debido a la significativa acumulación observada de nitrato (Figura 6.8 

B). Cabe destacar que el nitrógeno asimilado en todo el ciclo operativo fue de 15 mg N.L-1 
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La remoción de fenol se vio reflejada en ambas fases, obteniéndose una remoción 

completa en el ciclo total. Cabe destacar que en ambas condiciones la carga de NH3-N es 

elevada, y esto puede generar FA en los sistemas, produciendo probablemente inhibición 

de las BON. Sin embargo, en el SBRFENOL en comparación con SBRFENOL-AC se puede 

observar una elevada acumulación de NO2
--N, lo que conduce a pensar que seguramente 

exista una inhibición de las BON, pero que la misma sea a causa del aumento de la carga 

de fenol en el sistema.  

Por otro lado, no se hallaron diferencias significativas respecto a la remoción de 

NH3-N observada para el ciclo total entre la condición con la fuente de carbono mixta 

(acetato y fenol) y la condición estudiada únicamente con fenol; para ambos sistemas la 

misma fue casi completa (>90%). Resultados similares se obtuvieron con la remoción del 

fenol donde se ha observado que el tóxico fue completamente degradado por la biomasa 

granulada en ambos sistemas, aunque cabe destacar que velocidad de degradación de la 

DQOs fue significativamente mayor cuando el sistema contenía la FCE mixta (Tabla 6.5).  

Se hallaron diferencias respecto a la remoción de nitrógeno inorgánico y al 

porcentaje de NDS, donde fue mucho menos eficiente el sistema que contenía únicamente 

fenol. En este sistema se obtuvo una eficiencia de NDS de 9.1% y de aproximadamente la 

mitad de remoción de Ni (21%) en comparación con el sistema con la FCE mixta. (Tabla 

6.5), indicando una menor desnitrificación, probablemente retrasada por la inhibición de las 

BON como se mencionó recientemente.  

Se puede observar que en la condición SBRFENOL-AC, con una FCE mixta (acetato + 

fenol) la velocidad con la cual se consume esta FCE en “feast” es mayor (agotamiento de 

la DQOs en aproximadamente 2 horas) que cuando la FCE es únicamente fenol (tabla 6.5). 

Asimismo se puede apreciar que en la condición SBRFENOL-AC la mayor parte del glucógeno 

(80-90%), en la fase “famine”, se consume de forma mas lenta (6 hs), en comparación con 

la condición SBRFENOL (con fenol como única FCE) donde el agotamiento del 80% de esta 

reserva de energía se produce en aproximadamente 4 horas (Figura 6.7 A y 6.8 A). Esto 

puede deberse a una mayor concentración de biomasa (1.8 g.ST.L-1) en este último 

sistema.   

La inhibición de las BON por fenol, desde el inicio del ciclo operativo hasta las 4-6 

hs, en la condición SBRFENOL habría causado un retraso en el inicio de la actividad 

desnitrificante, respecto a SBRFENOL-AC. Este fenómeno junto con el rápido consumo de las 

reservas de glucógeno en fase “famine” podría explicar la pobre eficiencia del proceso NDS 
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y en consecuencia la baja remoción de nitrógeno inorgánico obtenida en el reactor 

alimentado con fenol como única fuente de carbono y energía.  

 

6.6 CONCLUSIONES DEL CAPÍTULO  

En el presente capítulo se ha estudiado la factibilidad de remover nitrógeno y fenol 

en conjunto en un SBR granular aeróbico alimentado bajo régimen “feast/famine”, 

utilizando inicialmente un efluente sintético compuesto por una fuente de carbono mixta 

(acetato/fenol) y luego una fuente simple (fenol). 

Se logró determinar, mediante ensayos batch, que una concentración de 100 mg 

fenol.L-1 era óptima y viable para aclimatar la biomasa granular en el SBR, la cual estaba 

adaptada previamente a acetato de sodio, ya que dicha concentración no afectaba 

significativamente a la velocidad de remoción de amonio como tampoco a la velocidad de 

consumo de oxígeno disuelto. No obstante, si bien todas las concentraciones de fenol 

(100-1000 mg fenol.L-1) causaban inhibición, concentraciones superiores a 400 mg fenol.L-1 

inhibían más del 50%.  

Se logró rápida estabilidad del sistema (2 TRC) luego de la incorporación del fenol al 

SBR, estudiada mediante la determinación de los parámetros ISV (40-50 mL.(g ST)-1), 

tamaño granular (0.7 mm) y velocidades de consumo de amonio (5.1 mg NH3.N.(g ST.h)-1) 

y DQOs (232 mg DQOs.(g ST.h)-1). Se obtuvieron remociones completas de la fuente de 

carbono mixta (acetato/fenol) determinadas mediante las mediciones de DQOs y fenol, a 

partir de una carga orgánica total de DQOs de 600 mg DQO.(L.día)-1, equivalente a una 

carga de acetato y fenol de 361.5 mg DQO.(L.día)-1 y 238.8 mg DQO.(L.día)-1 

respectivamente.  

Se logró remoción prácticamente completa del NH3-N (95%), observándose este 

consumo tanto por los procesos de nitrificación (85.9%) y asimilación (14.1%), conforme a 

los balances de masa realizados. Por otro lado, se obtuvo un  porcentaje de remoción de 

Ni (40%) significativo, observándose además que el proceso NDS representó 35%. 

Probablemente tanto la desnitrificación como la NDS se encuentren impulsadas por la 

utilización de reservas intracelulares de glucógeno generadas a partir de fenol (rGluD= 37 

mg GLU.(L.h)-1).  

Se observó que la biomasa granular fue capaz de tolerar y remover con gran 

eficiencia el contaminante tóxico sin afectar la remoción de nitrógeno. Por medio de los 

balances de masa, se determinó que, en los ciclos operativos estables, hubo generación 
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de 25 mg.L-1 de nitrógeno gaseoso, lo cual representó aproximadamente un 28% del 

amonio removido destacando la relevancia del proceso de desnitrificación en la remoción 

de N inorgánico.  

Por último se pudo observar que al aumentar la concentración de fenol a 250 mg.L-1 

(600 mg DQOs.(L.día)-1), siendo ésta la única fuente de carbono y energía, la remoción de 

NH3-N por nitrificación fue significativamente elevada, la cual correspondío al 82% del 

amonio removido (crecimiento 18%), observándose remoción completa del fenol. Asimismo 

se han encontrado diferencias significativas respecto a la generación de nitrógeno gaseoso 

como también en la remoción de nitrógeno a partir de la menor eficiencia hallada en el 

proceso de NDS. El aumento en la concentración de fenol (250 mg.L-1) probablemente se 

encuentre inhibiendo a las bacterias oxidantes de nitrito, lo cual se reflejó por la elevada 

acumulación de nitrito, retrasando la desnitrificación. Este fenómeno junto al rápido 

agotamiento de las reservas de glucógeno sería responsable de la pobre actividad 

desnitrificante y por lo tanto de la baja eficiencia de remoción de nitrógeno inorgánico. 
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CAPÍTULO 7: CONCLUSIONES GENERALES 

Debido a los problemas ambientales que desde hace tiempo generan las 

descargas de aguas residuales, particularmente los efluentes ricos en compuestos 

nitrogenados, en diferentes cuerpos de agua, nuestro grupo de investigación se centró en 

realizar mediante este trabajo de tesis un profundo estudio de tres tipos de efluentes 

característicos de industrias, muy representativas tanto en nuestro país como a nivel 

mundial.  

La particularidad de utilizar efluentes sintéticos modelo nos permitió optimizar 

mediante la modificación de diferentes parámetros operativos, sistemas biológicos 

económicos, eficientes y sencillos, como son los reactores discontinuos secuenciales 

(SBRs) con capacidad de remover de manera conjunta nitrógeno y carbono.  

Como se ha presentado previamente en la tesis, los efluentes estudiados fueron 

clasificados según su composición en la fuente de carbono y energía (FCE) en tres 

modelos diferentes: uno de ellos muy característico de la industria láctea, cuya fuente de 

carbono provenía del suero de queso y los restantes característicos de industrias químicas 

donde se estudiaron fuentes de carbono simples, acetato de sodio y fenol (cada una de 

ellas como fuente única de carbono) y mixtas (combinación de acetato de sodio/fenol).  

Se logró una exitosa puesta en marcha de reactores SBR aeróbicos tipo columna 

con flujo ascendente, elevada relación altura/diámetro (A/D), caudal superficial de aire de 

0.6 cm.(seg)-1 y 1.9 cm.(seg)-1 y régimen de alimentación dinámica con disponibilidad de 

carbono e inanición, conocido como “feast/famine”, definido el final del período “feast” e 

inicio del “famine” por la remoción del 90% de la fuente de carbono para las aguas 

residuales sintéticas utilizadas.  

Estas características de los SBRs nos permitieron asegurar un flujo circular tipo 

vórtex y homogéneo a lo largo del eje de los reactores y la posterior formación de gránulos 

debido al continuo rozamiento hidráulico a partir de un inóculo inicial de lodo activado 

aclimatado a acetato de sodio proveniente de un SBR automatizado. Se definió un tiempo 

de sedimentación de biomasa para todos los sistemas de 5 minutos, adecuado para la 

selección de lodos densos y gránulos. 

Se definió la estabilidad de los sistemas biológicos de los SBRs mediante el 

estudio de diferentes parámetros: índice de sedimentabilidad volumétrica (ISV), tamaño 

promedio granular, sólidos totales (ST) del reactor y velocidades constantes de consumo 

de carbono orgánico y amonio.  
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Inicialmente el estudio llevado a cabo con un efluente sintético conteniendo una 

fuente de carbono fácilmente biodegradable como lo es el acetato de sodio, permitió 

estudiar el efecto de la carga de nitrógeno, NB: 60 mg N.(L.día)-1 y NA: 90 mg N.(L.día)-1, 

equivalente a una relación DQO:N de 100:10 y 100:15 respectivamente, sobre el proceso 

de remoción simultánea de nitrógeno y carbono orgánico. Ambas condiciones fueron 

operadas durante 4 TRC (tiempos de residencia celular) en condiciones estables: ISV < 25 

mL.(g ST)-1, tamaño granular promedio (NB: 0.4 mm y NA: 1.2 mm), concentración de 

biomasa (NB: 1.9 g.ST-1 y NA: 2.3 g.ST-1), remociones completas de NH3-N y DQOs 

(100%).   

El aumento de la carga de nitrógeno no tuvo influencia sobre la velocidad 

específica de consumo de acetato, remoción de amonio (100%) como tampoco en la 

remoción de nitrógeno inorgánico (50%). No obstante, se encontraron diferencias 

significativas en la velocidad específica de remoción de amonio en la fase “famine”, donde 

se observó que la misma se duplicaba cuando la relación DQO:N era de 100:15 

favoreciendo a los microrganismos nitrificantes y observándose nitrificación desde el 

comienzo del ciclo. Estos resultados implican que la mayor carga volumétrica de nitrógeno 

favoreció a los microorganismos nitrificantes.  

Se desarrolló un balance de masa general que permitió estimar el nitrógeno 

gaseoso generado por desnitrificación de cada sistema, teniendo en cuenta las diferentes 

formas de N (NH3-N, NO3
--N, NO2

--N) en el influente y efluente del reactor y además 

determinando el N asimilado por bacterias heterótrofas mediante la estimación del N 

eliminado por la purga diaria de biomasa en el sistema estable. De acuerdo a este balance, 

el nitrógeno gaseoso eliminado por el proceso de desnitrificación representó 40-45% del 

amonio removido para ambas condiciones experimentales.  

Asimismo, este estudio con una fuente de carbono simple y fácilmente degradable 

nos permitió desarrollar un balance exhaustivo de masa, basado en los siguientes 

parámetros cinéticos: velocidades de consumo de DQOs, NH3-N y oxígeno, velocidades de 

formación y degradación de reservas intracelulares de fuente de carbono y energía 

(glucógeno y PHA) y velocidades de formación de NO3
--N y NO2

--N, así como coeficientes 

estequiométricos, tanto para el período “feast” como “famine”. A partir de dichos balances 

se determinó que el proceso biológico más relevante fue la nitrificación-desnitrificación 

simultánea (NDS), el cual ocurrió principalmente en el período “famine” con desnitrificación 

impulsada por fuentes de carbono intracelulares. La nitrificación fue el proceso principal de 
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remoción de amonio en este sistema, observando en la condición NB una remoción del 

NH3-N del 72% por nitrificación y del 28% por crecimiento, mientras que en la condición NA 

la remoción fue del 73.7% por nitrificación y del 26.3% por crecimiento. La eficiencia de 

NDS para ambas condiciones fue del 54%, indicando que la mayor parte del nitrógeno 

estaba siendo desnitrificado.  

Por otro lado se realizaron estudios de respirometría para determinar la actividad 

de los diferentes grupos metabólicos: bacterias oxidantes de amonio (BOA), bacterias 

oxidantes de nitrito (BON) y bacterias heterótrofas, realizados en presencia de aliltiourea o 

clorato de sodio para inhibir selectivamente BOA y BON respectivamente. El posterior 

ajuste de los modelos de Aiba, para BOA y BON, y Monod, para heterótrofos, permitieron 

demostrar la tolerancia y actividad de cada grupo metabólico a diferentes concentraciones 

de sustratos: amonio, nitrito y acetato como fuente de carbono y energía respectivamente. 

A partir de los valores de la velocidad específica máxima de consumo de oxígeno (SOUR) 

de cada grupo metabólico (SOURBOAm, SOURBONm y SOURHETm), determinados por los 

modelos propuestos, pudo estimarse la actividad respiratoria relativa de las bacterias 

nitrificantes (ANR) como el cociente entre SOUR máxima de nitrificantes (SOURNITm= 

SOURBOAm + SOURBONm) y SOUR máxima total (SOURTOTm). ANR reflejó un enriquimiento 

de la comunidad nitrificante similar en ambas condiciones (60-65%).    

El estudio de las relaciones entre los coeficientes cinéticos (Ks, constante de 

afinidad del sustrato, y KIA, constante de inhibición), obtenidos por el ajuste del modelo de 

Aiba, permitió determinar la distribución probable de microorganismos (BOA y BON) en los 

gránulos. A partir del cociente entre los coeficientes de las condiciones NB y NA 

(KsNB/KsNA y KIANB/KIANA) se encontró que para BON, KIA fue casi el doble para NB, 

mientras que Ks fue aproximadamente 5 veces mayor para esta condición en comparación 

con NA, y para las BOA para ambos coeficientes se hallaron valores un poco menores al 

doble para NB en relación a NA. 

Los coeficientes cinéticos incluyen tanto el consumo del sustrato como la 

transferencia de masa interna. Los resultados obtenidos conducen a pensar que la 

distribución de los microorganismos dentro del gránulo probablemente sea heterogénea 

con diferentes especies distribuidas en la parte interior y exterior del gránulo. Posiblemente 

en la condición NB, las BON se encuentren principalmente en las capas más internas de 

gránulos más densos, con menor exposición a FA, y no expuestas en la superficie.  
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Por otro lado, se desarrolló un estudio basado en la técnica de titulación, que 

permitiría monitorear los procesos biológicos más importantes, a partir de las correlaciones 

entre las velocidades de consumo y producción de H+ totales (rHPTOTAL) cuantificadas en el 

sistema en función del consumo de acetato (rHPACET) y la producción de H+ por el proceso 

de nitrificación-desnitrificación (rHPN+D) respectivamente. En fase “feast”, la velocidad de 

consumo de H+ es una buena medida de la actividad heterotrófica de consumo de acetato, 

mientras que en fase “famine” la velocidad de producción de H+ refleja la magnitud del 

proceso de NDS.  

La comunidad microbiana de los SBRs, alimentados con el efluente basado en 

acetato de sodio y con el efluente lácteo modificado, fue analizada mediante la técnica de 

secuenciación de NGS a partir del ADN total extraído de la biomasa granular presente en 

cada reactor. El análisis de estos resultados mediante la utilización de herramientas 

bioinformáticas con el uso del software Microbiome Helper y servidores como QIIME1 y 

QIIME2 permitieron determinar la elevada diversidad de la comunidad microbiana en el 

sistema.   

En el SBR alimentado con acetato de sodio, los microorganismos pertenecieron al 

dominio bacteria. Los filos más abundantes encontrados fueron Proteobacterias 

representando el 72% (órdenes: Rhodocyclales, Burkholderiales, Sphingomonadales y 

Xanthomonadales) y Bacteroidetes el 25% (órdenes: Sphingobacteriales y 

Flavobacteriales). Se utilizaron herramientas bioinformáticas para poder revelar los 

principales géneros asociadas a los procesos biológicos más significativos. La predicción 

obtenida por PICRUst, utilizando la base de datos de Greengenes, permitió revelar KEGG 

ortólogos representados como KO y relacionar su abundancia con los procesos potenciales 

de remoción de nitrógeno basados en nitrificación y NDS. Dentro de los géneros más 

representativos encargados de la remoción de nitrógeno se destacaron Diaphorobacter, 

Flavobacterium y Zoogloea. El proceso de nitrificación heterótrofa-desnitrificación aeróbica 

(NHDA) fue el proceso más relevante de remoción de nitrógeno hallado en el sistema. 

El reactor alimentado con el efluente sintético modelo de la industria láctea 

conteniendo suero de queso como fuente de carbono y energía y suplementado con una 

fuente de nitrógeno inorgánico, para estimular el crecimiento de microrganismos 

nitrificantes, permitió evaluar los efectos de la carga orgánica, la relación DQO:NTK y la 

presencia de micronutrientes en la capacidad de nitrificación y desnitrificación del SBR. 

Esta investigación fue posible a partir del estudio de diferentes condiciones experimentales 
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que fueron operadas en condiciones de estabilidad: ISV < 50 mL.(g ST)-1, tamaño granular 

promedio (> 0.3 mm según el sistema en estudio), concentraciones de ST del reactor 

estables durante los ciclos estudiados, remociones completas de NH3-N y DQOs (100%).   

El estudio con este efluente permitió observar que la presencia de micronutrientes 

estimulaba el crecimiento de microorganismos nitrificantes, mientras que el aumento de la 

relación DQO:NTK lo hacía con el consorcio de bacterias desnitrificantes. Asimismo, el 

desarrollo de balances de masa a partir de las velocidades de consumo de DQOs, 

nitrógeno amoniacal, NTK y oxígeno, velocidades de acumulación y consumo de 

glucógeno, nitrito y nitrato, permitió cuantificar los procesos de nitrificación y desnitrificación 

a partir de las reservas intracelulares medidas como glucógeno y las eficiencias de 

remoción de amonio, NTK, nitrógeno inorgánico y orgánico. Se observó que las eficiencias 

más elevadas de remoción de NTK se lograban con una relación DQO:N de 100:7.33 y la 

presencia de micronutrientes en el sistema. En esta condición se obtuvieron remociones 

sumamente elevadas de nitrógeno amoniacal (98%), NTK (100%), Ni (76%) y carbono 

orgánico (100%). Cabe destacar que el proceso más relevante de remoción de nitrógeno 

fue NDS (68%). La remoción de NTK por nitrificación fue del 73%, observándose que el 

NTK restante (27%) fue removido por crecimiento heterótrofo, mientras que el porcentaje 

de emisión de nitrógeno gaseoso representó 40% del NTK removido.   

Además, mediante ensayos respirométricos y balances de masa se logró hallar la 

velocidad de consumo de suero de queso particulado (consumo de carbono orgánico 

particulado y nitrógeno orgánico) para cada sistema, siendo la misma el 22% de la 

velocidad del consumo de suero de queso soluble.   

El estudio de la comunidad microbiana en este sistema se llevó a cabo mediante el 

análisis de las curvas de rarefacción (observándose un plateau) y el índice de diversidad 

de Shannon (4.58). Los géneros nitrificantes heterótrofos encontrados en mayor 

abundancia en los sistemas fueron: Niabella, Flavobacterium, Lysobacter, Dyadobacter y 

las cepas con capacidad potencial desnitrificante aeróbica: Hydrogenophaga, 

Pseudorhodoferax, Simplicispira y Diaphorobacter, el cual ha sido reconocido como NHDA. 

No obstante, cabe destacar que se ha encontrado escasa abundancia de BOA y BON.  

Este estudio fue fundamental para relacionar eficientemente las vías metabólicas 

predichas mediante el análisis bioinformático con los procesos biológicos detectados en el 

reactor, donde se observó que la remoción biológica de nitrógeno involucró principalmente 

el proceso de NHDA, mediante la detoxificación a partir del amonio, produciéndose la 
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nitrificación a partir de la oxidación de amonio y probablemente nitrógeno orgánico hasta 

nitrato por bacterias heterótrofas y la desnitrificación a partir del consumo de las reservas 

intracelulares acumuladas en el sistema.  

Por último, se estudió el efecto de la adición de fenol sobre el proceso de remoción 

conjunta de carbono y nitrógeno en el SBR. El fenol fue incorporado, al efluente sintético, 

como FCE mixta (fenol/acetato de sodio) y simple (fenol). Inicialmente mediante ensayos 

respirométricos se estudió la aclimatación de la biomasa (adaptada previamente al acetato 

de sodio) al fenol y se observó que 100 mg fenol.L-1 resultó la concentración máxima que 

no afectaba significativamente la actividad respiratoria microbiana (< 20% de inhibición), 

observándose remociones completas de DQOs y fenol.  
El SBR operado con una carga orgánica de 600 mg DQO.(L día)-1 (acetato de 

sodio: 361 mg DQO.(L.día)-1 y fenol: 238.8 mg DQO.(L.día)-1), luego de 40 días (2 TRC), 

demostró condiciones de estabilidad frente al ISV (< 50 mL.g ST-1), ST del reactor (1.3 

g.ST-1), tamaño granular (0.7 mm) y remociones completas de DQOs medida como la 

fuente de carbono mixta (Acetato+Fenol).  
A partir de los balances de masa propuestos se determinaron las eficiencias de 

remoción de amonio, fenol y nitrógeno inorgánico y se cuantificaron los procesos de 

nitrificación y desnitrificación. Se lograron remociones elevadas de nitrógeno y carbono por 

medio del consumo de NH3-N (95%), Ni (40%), DQOs (100%) y fenol (100%) para el agua 

residual que contenía la FCE mixta. La remoción de nitrógeno se atribuyó principalmente al 

proceso de NDS (35%). La desnitrificación implicó una generación de nitrógeno gaseoso 

del 28% impulsada seguramente por el consumo de las reservas de carbono medidas 

como glucógeno.  

Por último, se ha observado que el aumento de la concentración de fenol en el 

sistema a 250 mg.L-1 (600 mg DQO.(L día)-1), siendo este tóxico la única fuente de carbono 

y energía, permitía remociones de NH3-N del 92% similar a los resultados obtenidos en el 

sistema con la FCE mixta. No obstante, se ha observado que la remoción de nitrógeno 

inorgánico (21%) y NDS (9.1%) fue menor en este sistema con fenol como única fuente de 

carbono, observandose acumulación de NO2
--N, probablemente debido a que el fenol sea 

inhibitorio de las BON. Esto probablemente retrasó el inicio del proceso de desnitrificación 

y debido al rápido agotamiento de las reservas de glucógeno implicó una menor eficiencia 

de remoción de nitrógeno inorgánico en comparación con la condición con la FCE mixta. 



Capítulo 7 

291 

 

La nitrificación heterótrofa se considera un proceso energéticamente desfavorable, 

conforme a información bibliográfica. Sin embargo, se ha observado que en condiciones de 

baja competencia microbiana y elevada exposición a FA (amonio libre tóxico) se 

favorecería el crecimiento de microorganismos heterótrofos con capacidad de eliminar 

amonio por nitrificación, actuando como mecanismo de detoxificación. 

El desarrollo de gránulos en condiciones de baja competencia microbiana (exceso 

de OD, N, P y micronutrientes) favoreció probablemente el desarrollo de una comunidad 

microbiana diversa (nitrificantes autótrofos y heterótrofos, desnitrificantes anóxicos y 

aeróbicos y bacterias NHDA), lo cual permitió lograr una remoción eficiente de carbono 

orgánico y nitrógeno para los diferentes efluentes estudiados.   
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