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Resumen 

 

Las descargas de aguas residuales industriales de composición química compleja 

tienen gran relevancia a nivel mundial, por la presencia de materia orgánica, contaminantes 

emergentes y compuestos de nitrógeno. Debido a esto, cobra la necesidad y la urgencia de 

desarrollar sistemas de tratamiento que permitan que las descargas de aguas residuales no 

causen un deterioro en los cuerpos receptores de agua.  

 

En este trabajo de tesis se propuso un reactor híbrido tipo carrusel para evaluar el 

acoplamiento de diferentes procesos biológicos en una sola unidad experimental con la 

finalidad de tratar un agua residual industrial de composición química compleja. El reactor 

híbrido consistió en un sistema multimodular con la siguiente configuración: módulo aerobio, 

módulo de sedimentación o clarificador, y dos módulos facultativo-anaerobio. El reactor 

carrusel construido de material acrílico de 21.5 L se diseñó con el software AutoCAD®. Se 

evaluó la Dinámica de Fluidos Computacional a diferentes tiempos de residencia hidráulica 

(4-24 h) considerando las condiciones operaciones del sistema con la finalidad de identificar 

comportamientos hidrodinámicos anómalos dentro del mismo. La principal conducta 

anómala identificada fue la presencia de recirculaciones internas en la interfase que conecta 

el módulo de lodos activados al clarificador secundario, dicho comportamiento anómalo se 

corrigió mediante la instalación de una propela.  

 

Una vez realizadas las correcciones hidrodinámicas, el reactor híbrido se operó en 

continuo a un TRH de 1 día, utilizando agua sintética y agua residual industrial (influente 

procedente de una planta de tratamiento del parque industrial Lerma, Edo. Méx). Empleando 

el agua sintética, la DQO y el amonio se eliminaron mediante nitrificación, actividad 

heterotrófica, metanogénesis y desnitrificación, con eficiencias cercanas al 95% para la DQO 

y del 50% para el amonio; teniendo como productos finales N2 y CH4. Mientras que, con el 

agua residual industrial, el amonio y la DQO se eliminaron mediante nitrificación parcial, 

actividad heterotrófica y desnitrificación, con una eficiencia de remoción para la DQO 

alrededor del 50%. El reactor híbrido permitió el acoplamiento de procesos biológicos para 

la eliminación de materia orgánica y amonio de un agua residual industrial con una eficiencia 

significativa, considerando la complejidad del agua y la posible presencia de compuestos 



 2 

recalcitrantes. Se decidió utilizar una molécula modelo de la industria farmacéutica, para 

evaluar su efecto en la actividad de los lodos activados; por la disminución en la remoción 

de la DQO observada en el cultivo continuo.  

 

La molécula seleccionada fue el “metronidazol”, considerando que es una de las 

sustancias activas usadas como medicamento de referencia y que se produce en la zona 

industrial de Lerma, además de estar en el cuadro básico de libre venta y de ser una molécula 

poco estudiada en un sistema de lodos activados. Se evaluaron 9 concentraciones iniciales de 

metronidazol (5-100 mg/L) utilizando un inóculo de 2,109.00 ± 129 mg SSV/L de lodos 

activados, en cultivos en lote. Los resultados experimentales mostraron que a una 

concentración de 5 mg/L de metronidazol, la velocidad específica de consumo de la DQO y 

amonio disminuyeron en 12.9% y 7%, respectivamente, con respecto al control, mientras que 

a 10 mg/L hubo una disminución de 16.6% en la remoción de la DQO y un 9.6% en la de 

amonio. En resumen, las eficiencias de remoción de la DQO y del amonio fueron a la baja 

debido al incremento de la concentración inicial del metronidazol. Respecto a la conducta 

cinética, las velocidades de producción de nitrato fueron disminuyendo, mientras que las 

velocidades de producción de nitrito fueron aumentando. Los resultados indicaron que el 

metronidazol tuvo un efecto negativo en el paso de la oxidación del nitrito aún en presencia 

de la materia orgánica. Finalmente, el lodo activado no fue capaz de biotransformar el 

metronidazol durante el periodo de incubación, no obstante, el compuesto azol sí modificó 

significativamente su conducta fisiológica. 
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Summary 

 

Industrial wastewater discharges of complex chemical composition have great 

relevance worldwide, due to the presence of organic matter, emerging pollutants and nitrogen 

compounds. Because of this, it is necessary to develop new technologies that allow the 

pollutants removal from wastewater avoiding further deterioration of water quality.  

 

In this work, hybrid carousel-type reactor was proposed to evaluate the coupling of 

biological processes in a single experimental unit in order to treat industrial wastewater with 

complex chemical composition. The hybrid reactor consisted of a multimodular system with 

the following configuration: aerobic module, clarifying module, and two anoxic-anaerobic 

modules. The carousel reactor constructed of 21.5L acrylic material was designed with 

AutoCAD® software. Computational Fluid Dynamics was evaluated at different HRT (4-24 

h) considering the operating conditions of the system in order to identify anomalous 

hydrodynamic behaviors. The main anomalous behavior identified was the presence of 

internal recirculatory flows in the interface that links the activated sludge module to the 

clarifying module; this anomalous behavior was corrected by installing a propeller. 

 

Once the hydrodynamic correction was made, hybrid reactor was operated at HRT of 

1 day, using synthetic and industrial wastewater. When bioreactor was fed with synthetic 

wastewater, COD and ammonium were removed by nitrification, heterotrophic activity, 

methanogenesis, and denitrification, with removal efficiencies of 95% for COD and 50% for 

ammonium, having N2 and CH4 as end products. While, with industrial wastewater, 

ammonium and COD were removed by partial nitrification, heterotrophic activity and 

denitrification, with COD removal efficiencies around 50%. The hybrid reactor allowed the 

coupling of biological processes for removing organic matter and ammonium from industrial 

wastewater with significantly efficiency, considering the chemical complexity of the 

wastewater and presence of recalcitrant compounds. Therefore, it was decided to use a model 

molecule from the pharmaceutical industry, to evaluate its effect on the activity of activated 

sludge, due to the decrease in COD removal observed in continuous culture. 
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The selected molecule was "metronidazole", considering that it is one of the active 

substances used as a reference medicine, in addition to be produced in the industrial area of 

Lerma. On the other hand, there is little information in the literature about metronidazole 

removal by activated sludge system. Nine initial metronidazole concentrations (5-100 mg/L) 

were evaluated using an inoculum of 2,109.00 ± 129 mg SSV/L of the activated sludge, in 

batch cultures. The results showed that at initial concentration of 5 mg/L of metronidazole, 

the COD and ammonium specific consumption rates decreased by 12.9% and 7%, 

respectively, according to the control, while at 10 mg/L there was a 16.6% for COD and 9.6% 

for ammonium. To sum up, the COD and ammonium removal efficiencies were in decline 

due to the increment of initial metronidazole concentration. Regarding the kinetic behavior, 

the nitrate production rates were decreasing, whereas nitrite production rates were increasing. 

The experimental results suggested that metronidazole had a negative effect on the nitrite 

oxidation step even in the presence of organic matter. Finally, the activated sludge was not 

able to biotransform metronidazole in the incubation period; however, the azole compound 

significantly affected its physiology. 
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1. INTRODUCCIÓN 

 

 

1.1. Panorama General 

 

En las diferentes regiones del mundo, y particularmente en los países que están en 

desarrollo, las aguas residuales (AR) se descargan a los cuerpos de agua sin un adecuado 

tratamiento o son descargadas directamente sin ser tratadas. Los cuerpos receptores de estos 

contaminantes son ríos, lagos y mares; el agua al ser una molécula esencial en nuestro 

planeta, no sólo para el desarrollo de la vida, sino, para el crecimiento de todas las actividades 

humanas, es de suma importancia mantener y cuidar este valioso recurso. Las aguas 

residuales poseen diversos contaminantes en diferentes concentraciones, algunos altamente 

concentrados incluidos los compuestos de carbono y nitrógeno, que pueden deteriorar la 

calidad de los ambientes acuáticos dañando los ecosistemas que dependen de ellos y en el 

peor de los casos producir eutrofización (Zhao et al., 2013; Diez-Montero et al., 2016). Por 

esta razón, es relevante desarrollar nuevas tecnologías que permitan la mineralización 

completa o la biotransformación de compuestos tóxicos a compuestos más simples o menos 

dañinos que puedan biodegradarse o mineralizarse a CO2 que puede ser usado por las plantas 

para su crecimiento y N2 que es un elemento esencial de la atmosfera (Rücker et al., 2018).  

 

Dentro de las características que se deben de tomar en cuenta para lograr reducir el 

daño provocado en los cuerpos de agua, se han seleccionado una serie de procesos que son 

necesarios para el adecuado tratamiento de estas aguas residuales, los principales parámetros 

que se deben considerar son: 

 

• Características del agua residual que se va a tratar en función de las concentraciones 

generales de sus contaminantes: DBO5, pH, Nitrógeno total, turbidez, coliformes 

fecales, materia suspendida, metales pesados y/o productos tóxicos. 

 

• Establecer los parámetros de calidad del efluente, que depende del tipo de descarga 

que se desea obtener y el lugar de descarga, que, para México está regulado por la 
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SEMARNAT. Las normas que establecen los límites máximos permisibles de 

contaminantes en las descargas de las aguas residuales son: NOM-001-SEMARNAT-

1996, NOM-002-SEMARNAT-1996 y NOM-003-SEMARNAT-1997. 

 

• Costos de construcción, disponibilidad y tamaño del terreno para la implementación 

de una planta de tratamiento de aguas residuales de acuerdo con las características 

anteriormente mencionadas (evaluar la sustentabilidad de la planta y la capacidad 

mínima y máxima de operación, bajo pronósticos de crecimiento poblacional e 

industrial). 

 

Bajo ciertos criterios las aguas residuales están divididas principalmente en aguas 

municipales e industriales; este último es un foco de alerta y de interés debido a la 

complejidad química generada por la presencia de una gran variedad de compuestos que 

dañan drásticamente los cuerpos de agua (Chan et al., 2009). La agregación de aguas 

residuales de diferentes sectores industriales en un mismo cuerpo de agua (alimenticios, 

textiles, productos químicos, metalúrgicos, farmacéuticos, entre otros) han generado que sea 

complicado su tratamiento mediante procesos convencionales, convirtiéndose en un desafío.  

 

No obstante, el incremento centralizado de la población y las industrias han permitido 

que por la falta y la demanda en la disposición de agua potable ocasione que se utilicen aguas 

tratadas para riego, que pueden contener algunos contaminantes, materia orgánica y 

microorganismos patógenos, que aparentemente no son un problema, pero al irse 

acumulando en los cuerpos de agua utilizados para riego de cultivos de consumo (humano y 

animal) llegan a alcanzar concentraciones tóxicas para los seres vivos (Ali, 2012). 

 

Los sistemas de colección de las AR y la centralización o descentralización de los 

sistemas de tratamiento son asignados de tal forma que protejan al ser humano y su entorno. 

Un mal manejo puede generar efectos negativos como un desbalance en el agua de descarga 

hacia los cuerpos receptores provocando un desequilibrio en los regímenes ecológicos 

naturales (Mugan y Mihelcic, 2008). Para mitigar el daño a los cuerpos receptores de agua 

es necesario llevar a cabo un tratamiento, al menos preventivo, antes de realizar la descarga. 
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Una de las alternativas más usadas con alta eficiencia, bajo costo y amigable con el ambiente 

son los reactores biológicos. En general los sistemas aerobios son rápidos y de alta eficiencia 

para concentraciones bajas de materia biodegradable (300 a 700 mg/L) con la desventaja de 

que requieren grandes áreas de construcción y costos de mantenimiento elevados, en 

contraste, los procesos anaerobios que soportan cargas mayores de materia biodegradable 

(mayores a 4000 mg/L) requieren pequeñas áreas de construcción, bajos costos de 

mantenimiento pero con la desventaja de requerir tiempos más prolongados de operación y 

control de temperatura (Mugan y Mihelcic, 2008; Chan et al., 2009).  

 

El Estado de México incluye parte de tres regiones hidrológicas:  Lerma-Santiago, 

Balsas y Pánuco. Esta situación ayuda a que las aguas superficiales en tránsito por el Estado 

se utilicen para satisfacer y desarrollar actividades productivas. La cuenca del Rio Lerma 

abarca 35 municipios, con una longitud de cauce de 177 km, con una población de 2 mil 300 

millones de habitantes aproximadamente de los cuales el 8.05 % es población indígena, y el 

resto son áreas rurales y urbanas. El área urbana, presenta la zona industrial Lerma ubicada 

en el margen del Rio Lerma. El agua residual generada por 165 empresas del corredor es 

tratada por un sistema de lodos activados (Informe Diagnostico Ambiental, 2007; 

RECICLAGUA, 2020)  

 

La mezcla de diferentes tipos de aguas residuales de los diversos sectores productivos 

(alimenticios, textiles, productos químicos, farmacéuticos, entre otros) ha complicado su 

saneamiento. Una de las alternativas para el tratamiento de las aguas residuales es la 

implementación de biorreactores combinados denominados "híbridos" como una tecnología 

eficiente (Zheng et al., 2015). Hoy en día, no hay una definición clara para un reactor híbrido, 

sin embargo, se ha asociado con una configuración que conecta diferentes módulos (aerobio, 

anaerobio y/o anóxico) en la misma unidad de reacción y que permite el acoplamiento de 

diferentes procesos biológicos. Mientras que otros autores, lo relacionan a las 

configuraciones que permiten combinar biomasa libre y adherida, en la misma unidad de 

reacción (Chan et al., 2009). Algunas de las ventajas de los reactores híbrido es la 

combinación de zonas anaerobias, aerobias y anóxicas, que permiten mejorar la eliminación 

de contaminantes y disminuir los costos de operación. El acoplamiento de procesos 
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biológicos en la misma unidad de reacción permite la biotransformación simultánea de 

materia orgánica y compuestos de nitrógeno, entre otros, disminuyendo así los contaminantes 

que dañan el medio ambiente y al ser humano (Chan et al., 2009). 

 

 

1.2.  Sistemas Biológicos en el tratamiento de aguas residuales 

 

El tratamiento de aguas residuales por vía biológica está dividido en 2 grupos, en 

función de la ausencia o presencia de oxígeno. El tratamiento anaerobio permite la remoción 

eficiente de compuestos orgánicos biodegradables que se encuentran en concentraciones 

mayores a 4000 mg DBO5/L, teniendo como producto final biogás (CH4 y CO2). El proceso 

implica bajos costos de operación, áreas muy pequeñas para su construcción, pero requieren 

tiempos de residencia hidráulica (TRH) largos que pueden ser 0.5 a 2 días, y tiempos largos 

de arranque para la adaptación y formación de los gránulos que puede ser de 2 a 8 meses, que 

depende de las características iniciales del inóculo y las aguas residuales. En contraste, el 

tratamiento aerobio, presenta mejores eficiencias de remoción a concentraciones bajas de 

compuestos orgánicos biodegradables en comparación a los procesos anaerobios cuyo 

producto de la oxidación de la materia orgánica es el CO2. El proceso convencional se puede 

operar a un TRH de 4 a 8 h, y un sistema completamente mezclado a un TRH de 3 a 5 h, 

alcanzando altas eficiencias de remoción de DBO5 (Chan et al., 2009; Metcatf & Eddy, 

2014). Sin embargo, requiere áreas extensas para la construcción del sistema, el proceso es 

asimilativo, por lo que la generación de biomasa suele ser un problema, ya que implica un 

costo de tratamiento y disposición de los lodos, aunado a estos, los sistemas aerobios 

requieren altos costos de operación y mantenimiento debido al gasto energético para las 

bombas de aireación, purga y recirculación de los lodos. 

 

1.2.1.  Lodos activados 

 

El sistema de lodos activados es un proceso aerobio donde puede coexistir la actividad 

heterotrófica y la actividad nitrificante, para la oxidación de la materia orgánica y 

biotransformación de los compuestos nitrogenados, respectivamente. En la actividad 
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heterotrófica la materia orgánica se oxida a CO2, y la energía (ATP) liberada del catabolismo 

se emplea para la síntesis o crecimiento celular. La actividad heterotrófica depende de varios 

factores tales como: nutrientes, pH, temperatura y disponibilidad de oxígeno disuelto 

(Mayhew y Stephenson, 1997). El sistema de lodos activados puede operarse a TRH cortos, 

menor a 9 h, o en la modalidad de aireación extendida, donde el TRH es mayor a 12 h. En la 

modalidad de aireación extendida la producción de lodos es menor con respecto al sistema 

de lodos activados. Para que coexista la actividad heterotrófica y la nitrificación el TRH debe 

ser mayor a 9 h, ya que el tiempo de duplicación de las bacterias nitrificantes es un proceso 

lento (Metclaf & Eddy, 2014). Dentro de los parámetros requeridos para el diseño e 

implementación de estos sistemas es la relación sustrato/microorganismo (F/M), relación 

C/N, TRH, carga orgánica, edad de los lodos, recirculación de los lodos, entre otros. Aunado 

a esto es importante mencionar que se requiere de una concentración de oxígeno disuelto en 

un intervalo de 2 a 6 mg O2/L (Von Sperling, 2007).  

 

Uno de los principales problemas en el sistema de lodos activados o aireación extendida 

es la falta de granulación o floculación de los lodos, lo que dificulta su sedimentabilidad en 

el clarificador secundario, y por lo tanto su recirculación a la zona de reacción (Pipes, 1968). 

La falta de sedimentabilidad o flotación de los lodos se debe al fenómeno de bulking. El 

bulking puede ser del tipo viscoso o filamentoso, el primero es por formación de 

exopolimeros, mientras el segundo es por formación de bacterias filamentosas tales como: 

Bacillus, Beggiatoa, Sphaerotilus natan, entre otras (Eikelboom, 1974; Martins et al., 2004). 

Los exopolimeros proveen defensa física y química que contribuyen a la retención y 

absorción de nutrientes, facilitando el metabolismo (Pacton et al., 2007). Los factores que 

pueden afectar la generación del bulking son: alta relación F/M, bajas concentraciones de 

oxígeno disuelto, bajo pH, deficiencia de nutrientes, entre otros (Warnner y Grau, 1989). 

 

1.2.2.  Nitrificación/Desnitrificación 

 

El nitrógeno es un elemento esencial para la vida, debido a que está implicado dentro 

de las estructuras de proteínas y ácidos nucleicos de todos los seres vivos, además que la 

molécula de N2 es el gas mayoritario de la atmósfera correspondiente al 79% de su 
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composición (Bitton, 2005). El ciclo del nitrógeno es importante para el tratamiento de aguas 

residuales y está conformado principalmente por 6 rutas metabólicas (Figura 1).  

 

 

Figura 1. Ruta metabólica microbiana del nitrógeno (Beristain-Cardoso et al. 2009). 

 

La oxido-reducción del amonio y el nitrito/nitrato juegan un papel importante para 

las bacterias desnitrificantes en condiciones anóxicas, cuyo principal producto es el N2 que 

es liberado a la atmósfera, en caso contrario, la nitrificación es un proceso respiratorio 

aerobio que permite la oxidación de NH4
+ a NO2

-/NO3
-, llevado a cabo por 2 grupos de 

bacterias: las amonio oxidantes y las nitrito oxidantes pertenecientes a la familia 

Nitrobacteraceae. El proceso amonio oxidante es llevado a cabo por bacterias del género 

Nitrosomonas, Nitrosospira, Nitrosolobus, Nitrosococcus y Nitrosovibrio, siendo las 

bacterias del género Nitrosomonas las más estudiadas. Para el proceso nitrito oxidante se 

encuentran los géneros Nitrobacter, Nitrospina, Nitrococcus y Nitrospira, siendo el género 

Nitrobacter el más estudiado (Beristain-Cardoso et al., 2009).  

 

 En el primer paso de la nitrificación el amonio se oxida a nitrito por las bacterias 

amonio oxidantes por acción de la enzima amonio monooxigenasa (AMO) (Reacción 1), que 

posteriormente pasa por la acción de los nitritos oxidantes a través de la enzima 

hidroxilamina oxidoreductasa (HAO), donde el nitrito se termina de oxidar a nitrato 

(Reacción 2).  

 

𝑁𝐻4
+ + 1.5 𝑂2  →  𝑁𝑂2

− + 2𝐻+ + 𝐻2𝑂         − 274.7 𝑘𝐽
𝑟𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛

⁄    (1) 

𝑁𝑂2
− + 0.5 𝑂2  →  𝑁𝑂3

−                                          − 74.1 𝑘𝐽
𝑟𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛

⁄    (2) 



 12 

 

El crecimiento de las bacterias amonio oxidantes es lento, debido a los bajos valores 

de la energía libre de Gibbs (ΔG°´). El tiempo de crecimiento varía en un intervalo de 7 a 24 

h. En las reacciones 3 y 4 se muestra el paso intermedio en la conversión de NH3 a NO2
-, 

reguladas por las enzimas AMO y HAO (Sharma y Ahlert, 1997). 

 

𝑁𝐻3 + 𝑂2 + 2 𝐻+  →  𝑁𝐻2𝑂𝐻 + 𝐻2𝑂 (𝑅𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛 𝑟𝑒𝑔𝑢𝑙𝑎𝑟𝑖𝑧𝑎𝑑𝑎 𝑝𝑜𝑟 𝐴𝑀𝑂)    (3) 

 

𝑁𝐻2𝑂𝐻 + 𝐻2𝑂 →  𝑁𝑂2
− + 5 𝐻+ (𝑅𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛 𝑟𝑒𝑔𝑢𝑙𝑎𝑟𝑖𝑧𝑎𝑑𝑎 𝑝𝑜𝑟 𝐻𝐴𝑂)           (4) 

 

La actividad nitrificante es alterada de forma negativa por la presencia de la materia 

orgánica, ya que afecta el crecimiento y disminuye la eficiencia de consumo y 

biotransformación del amonio. Es bien conocido la competencia entre los consorcios 

microbianos heterótrofos y autótrofos por el oxígeno y el amonio. No obstante, bajo ciertas 

condiciones de cultivo, se podría llevar a cabo la oxidación de la materia orgánica y la 

nitrificación (Texier y Gómez, 2002). 

 

La desnitrificación es la reducción biológica de nitrato a N2. Esta se produce en 

condiciones anóxicas, en el cual el nitrito y nitrato actúan como aceptores inorgánicos finales 

de electrones, al no disponer de oxígeno, mientras que la materia orgánica actúa como el 

donador de electrones. La biotransformación del nitrato a nitrógeno molecular se muestra de 

forma resumida en la reacción 5. El proceso biológico puede ser llevado a cabo por bacterias 

tales como las quimio-organotróficas, lito-autótrofas, fototróficas y algunos hongos. El 

proceso de la desnitrificación involucra 4 pasos enzimáticos para la formación de los 

intermediarios:  nitrito, óxido nítrico y óxido nitroso (Cuervo-López et al., 1999).   

 

𝑁𝑂3  →  𝑁𝑂2  → 𝑁𝑂 → 𝑁2𝑂 →  𝑁2                   (5) 

 

El primer paso de la desnitrificación está regulado por la enzima nitrato-reductasa que 

es regulada por el ion molibdeno como cofactor, posteriormente el segundo paso enzimático 

es llevado a cabo por la nitrito-reductasa que permite reducir el nitrito a óxido nítrico que 
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requiere del citocromo cd1 con un grupo Hemo como cofactor. El tercer paso es llevado a 

cabo por la óxido-nítrico-reductasa también conocida como citocromo bc1, de igual manera 

posee un grupo Hemo y un grupo no Hemo de hierro. El último paso está catalizado por la 

enzima óxido-nitroso-reductasa que contiene un núcleo de cobre para llevar a cabo la 

producción de nitrógeno molecular (Beristain-Cardoso et al., 2009). Los factores que afectan 

la acumulación de intermediarios en la desnitrificación son: la concentración de oxígeno 

disuelto, la relación C/N y S/N, concentración de nitrito, sulfuro, pH, entre otros (Yenigün y 

Demirel, 2013). 

 

1.2.3. Digestión anaerobia 

 

Actualmente la digestión anaerobia es considerada una tecnología para tratar aguas 

residuales con alto contenido de materia orgánica, y se ha aplicado a varios sectores tales 

como: agroindustrias, destilerías, textiles, del papel, químicas, refresqueras, entre otras 

(Donoso-Bravo et al., 2009). La digestión anaerobia es considerada una tecnología factible 

debido a los siguientes beneficios: a) menor producción de lodos, b) bajos costos de 

operación, c) producción de biogás, y d) produce un agua residual tratada rica en nutrientes 

que podría emplearse para riego de cultivos (Terreros-Mecalco et al., 2009). El biogás podría 

utilizarse para generar calor o transformarse en energía eléctrica y tener una PTAR 

autosuficiente; por lo que el biogás es una energía renovable limpia que promete ser un 

sustituto del uso de los combustibles fósiles (Krause et al., 2008).  

 

La digestión anaerobia es un proceso complejo que combina actividad enzimática 

extracelular y reacciones bioquímicas, y que se puede categorizar en Hidrólisis, 

Acidogénesis, Acetogénesis y Metanogénesis. La Hidrólisis es el primer paso de la 

transformación de cadenas largas de materia orgánica polimérica tales como lípidos, 

polisacáridos, proteínas y ácidos nucleicos en moléculas orgánicas solubles que pueden ser 

fermentadas (Gunaseelan, 1997). Algunas de las bacterias anaerobias que participan en esta 

etapa hidrolítica son: Peptostreptococcus, Propionibacterium, Bacteroides, Micrococcus y 

Clostridium que interactúan con algunas bacterias de la familia Enterobacteriaceae. Se 

conocen tres tipos de enzimas que son las endocelulasas, encargadas de romper los enlaces 
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1,4-β-glucosídicos internos del polímero para convertirlos en moléculas mas pequeñas; 

exocelulasas encargadas de romper los enlaces 1,4-β-glucosídicos de los polímeros reducidos 

por las endocelulasas obteniendo tetrámeros o dímeros y, por último, las celobiasas o β-

glucosidasas las cuales hidrolizan las moléculas resultantes de la última hidrólisis en dos 

moléculas de glucosa (Corrales et al., 2015). 

 

En la Acidogénesis los productos de la hidrólisis son transformados en ácidos grasos 

volátiles (propiónico, butírico, valérico, caproico, heptanoico, etc.), CO2, H2 y etanol (Appels 

et al., 2008). En esta etapa participan géneros microbianos tales como: Bifidobacterium, 

Propionibacterium, Veillonella, Clostridium propionicum, y Clostridium. El producto, 

etanol, es una característica de algunas especies del género Clostridium, además de una 

fracción de H2 y CO2 (Adekunle y Okolie, 2015).  En la ruta Acetogénica, los ácidos grasos 

volátiles, así como también el etanol son transformados a acetato (Botheju & Bakke, 2011; 

Zhe et al., 2018). La Acetogénesis se lleva acabo por dos mecanismos de reacción, 

Acetogénesis por hidrogenación y la Acetogénesis por deshidrogenación, y los géneros más 

sobresalientes son: Clostridium aceticum, Clostridium formicoaceticum y Acetobacterium 

wooddi (Evans et al., 2019). En la última etapa de la digestión anaerobia, la producción de 

metano se produce por dos vías metanogénicas, Metanogénesis Acetoclástica (empleando el 

acetato) y la Metanogénesis Hidrogenotrófica (empleando el H2) (Krause et al., 2008). 

Alrededor del 65-70% del metano generado es a través de la vía Metanogénica Acetoclástica 

(Fukuzaki et al., 1990). Se conocen aproximadamente 90 especies de metanogénicas 

distribuidas en 5 clases distintas: Methanobacteria, Methanococci, Methanomicrobiota, 

Methanopyri y Methanosarcinales (Fazli et al., 2013; Corrales et al., 2015). 

 

La digestión anaerobia es gobernada o controlada por la cinética del paso limitante, 

que es la metanogénesis, sin embargo, cuando se tratan aguas residuales con materia orgánica 

químicamente compleja, el paso Hidrolítico ahora es el paso limitante (Donoso-Bravo et al., 

2009). Cabe mencionar, que la temperatura también incrementa la velocidad de degradación 

de la materia orgánica pasando de condiciones psicrofílicas a termofílicas (Sanchez et al., 

2001).   
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1.3. Reactores Aerobios-Anaerobios 

 

La combinación de sistemas de tratamiento, por ejemplo, la integración de un proceso 

anaerobio seguido de uno aerobio da como resultado una alta eficiencia de remoción de 

materia orgánica, a concentraciones de DQO elevadas. El exceso de lodos aerobios 

producidos puede ser digerido en tanques anaerobios que requieren una menor estabilidad 

con altos rendimientos de producción de biogás (Kassab et al., 2010). Algunos tipos de 

sistemas anaerobios-aerobios aplicados en ciertas industrias se muestran en la siguiente tabla 

(Tabla 1).  

 

Tabla 1. Sistemas anaerobio-aerobio para el tratamiento de aguas residuales municipales e 

industriales (adaptado de Chan et al., 2009; Delafosse et al., 2010). 

Tipo Tipo de Agua 

UASB + CSTR Industria textil de algodón 

2 UASB + CSTR Industria de alimentos 

UASB + AS Industria de papel 

UASB + AFB Síntesis de textiles 

RBC + SBR Industria de quesos 

FFB + FFB Agua de rastro 

UBF + MBR Aguas sintéticas 

UASB + RBC Agua doméstica 

Biorreactor híbrido + AS Lixiviados de aceites 

Reactor de columna empacada + AS Industria textil 

Por sus siglas en inglés, UASB= Reactor Anaerobio de Flujo Ascendente; CSTR= Reactor continuo de Tanque 

Agitado; AS=Reactor de Lodos Aireados; AFB=Cama Fija Aireada; RBC=Reactor de Tambor Rotatorio; SBR= 

Reactor Biológico Secuencial; UBF= Reactor de filtro de manto de flujo ascendente. 

 

Los sistemas convencionales anaerobio-aerobio son reactores generalmente 

conectados en serie, en donde es característico tiempos de residencia hidráulico (TRH) 

largos, y bajas velocidades de cargas orgánicas (Chan et al., 2009; Kassab et al., 2010). Por 

lo que, las nuevas tecnologías han permitido diseñar biorreactores anaerobios-aerobios que 

pueden usar flujos elevados, como los biorreactores de lecho empacado y los biorreactores 
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de membrana (Figura 2) (Mugan y Mihelcic, 2008). El reactor tipo “carrusel” es un 

biorreactor híbrido utilizado principalmente para el acoplamiento de la nitrificación y la 

desnitrificación de forma simultánea (SND) para aguas residuales con alto contenido de 

nitrógeno, este sistema ha permitido tener eficiencias de remoción de nitrógeno de 60 al 70% 

(Liu et al., 2010; Zheng et al., 2015). 

 

 

Figura 2. a) Reactor biológico anaerobio-aerobio; b) Reactor de tambor rotatorio; c) Reactor 

aerobio-anaerobio de columna (Chan et al., 2009). 

 

En los últimos años, el estudio de la combinación de los procesos anaerobios y 

aerobios en un reactor integrado y separado por un medio físico, para cada proceso, ha 

permitido la obtención de altas eficiencias de remoción de contaminantes, disminución en las 

áreas de operación, producción de biogás, así como la reducción en los costos de construcción 

y mantenimiento, por lo que los vuelven una opción prometedora para el tratamiento de las 

aguas residuales municipales e industriales (Chan et al., 2009). 
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1.4. Dinámica de Fluidos Computacional 

 

La dinámica de fluidos computacional (por sus siglas en ingles CFD) es una 

herramienta que usa métodos numéricos para el análisis y resolución del flujo de fluidos, el 

modelo de resolución de la dinámica consiste en crear pequeñas celdas de estudio para 

resolver una serie de ecuaciones matemáticas que contienen una variedad de modelos que 

expresan básicamente la conservación de masa, momentum y energía (Sharma et al., 2011). 

La modelación de sistemas en la ingeniería mediante esta herramienta ha sido utilizada desde 

los años 70´s, el papel que posee en las predicciones de ingeniería ha permitido ser utilizada 

como una herramienta complementaria para los diseños teóricos y las mediciones realizadas 

en modelos experimentales o en prototipos, e incluso predecir el comportamiento de un 

diseño o modelo que se pretende construir, permitiendo en muchos casos el ahorro de tiempo 

y de recursos al momento de la construcción física. 

 

La importancia del uso de la modelación computacional está relacionada con el tipo 

de estudio a realizar, por ejemplo, en el diseño y construcción de reactores para procesos 

químicos o biológicos, es indispensable conocer el movimiento de los fluidos dentro del 

sistema para maximizar el rendimiento, disminuir el efecto negativo o daño en los 

microorganismos o células para la generación de un producto de interés, sin tener que 

construir físicamente los reactores a priori durante la etapa de diseño. El uso de la modelación 

computacional permite una retroalimentación entre el diseño geométrico y el 

comportamiento del fluido, de tal forma que se realicen de una forma eficiente las 

modificaciones geométricas para optimizar el movimiento de los flujos, obteniendo un mayor 

número de resultados posibles en menor tiempo y a bajos costos (Blazek, 2001; Anderson, 

2001). 

 

La dinámica computacional de fluidos es parte del fundamento de las tres leyes de 

conservación: continuidad, momentum y energía; fenómenos que pueden ser explicados en 

2-D y 3-D, este último de mayor interés debido a que se observan las interacciones del 

entorno en todas las direcciones. Gracias a los modelos hidrodinámicos para explicar el 

comportamiento de los fluidos en la ingeniería química han permitido entender, modificar y 
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optimizar procesos químicos que a su vez son de configuración sencilla (por ejemplo, 

reactores de tanque agitado). Como herramienta ha permitido la integración de diversas 

técnicas para el mejoramiento de los diversos estudios, para la búsqueda de conocimientos 

que expliquen mejor los fenómenos de fluidos en las diversas áreas tales como la ingeniería, 

mecánica, oceanografía, termodinámica, etc. Desde la perspectiva el CFD tiene una 

participación que nos permite entender y explicar la teoría o la práctica, teniendo un sistema 

de 3 dimensiones (Figura 3) (Anderson, 1995). 

 

 

Figura 3. Sistema de interacción triple entre trabajo teórico, experimental y CFD. 

 

La importancia del uso de la modelación computacional está relacionada con el tipo 

de estudio a realizar; por ejemplo, en el diseño y construcción de reactores para procesos 

químicos o biológicos, es de suma importancia conocer el movimiento de los fluidos dentro 

del sistema para maximizar el rendimiento; esto, sin tener que construir físicamente los 

reactores a priori durante la etapa de diseño para medir el movimiento de los fluidos 

(Anderson, 2001;Blazek, 2001). 

 

Adicionalmente, este método de estudio complementa las mediciones dado que, sin 

resultados de las modelaciones computacionales sería necesario instrumentar y medir en 

varios puntos en un modelo físico durante la etapa de diseño. Con la modelación 

computacional sería necesario medir únicamente en puntos clave para validar los resultados 

de la modelación computacional, reduciendo considerablemente los tiempos y costos de 

instrumentación y medición. 
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1.5. Contaminantes Emergentes  

 

1.5.1.  Impacto y Origen de los Contaminantes Emergentes  

 

El destino de los compuestos farmacéuticos en el medio ambiente se considera un 

riesgo potencial para los organismos acuáticos y para los seres humanos. Los compuestos 

farmacéuticos son considerados dentro de los contaminantes emergentes más importantes en 

la última década por su impacto ambiental (Ahmed et al., 2017; Aboudalle et al., 2018). En 

las aguas residuales farmacéuticas, la concentración de contaminantes emergentes es de casi 

100 mg/L (Nasseh et al., 2017). Estos se introducen en el medio ambiente principalmente a 

partir de las descargas de las Plantas de Tratamiento de las Aguas Residuales (PTAR) 

(Dorival-García et al., 2013). Las PTAR que utilizan procesos biológicos se diseñaron para 

eliminar materia orgánica y nitrógeno, pero los contaminantes emergentes no pueden 

eliminarse por completo o no son modificados por estos procesos, teniendo concentraciones 

constantes en las descargas y cuerpos receptores de agua (Suárez et al., 2010). 

 

1.5.2. Metronidazol 

 

El metronidazol (MDZ) es uno de los productos farmacéuticos más utilizados en todo 

el mundo, se encuentra entre los 100 medicamentos más recetados en los EE. UU., y uno de 

los 10 medicamentos más utilizados durante el embarazo; es un fármaco de medicación 

instantánea (Thapa et al., 1998; Bendesky et al., 2002). Se usa comúnmente en medicina 

humana y veterinaria con propiedades antiprotozoarias y antibacterianas (Ali et al., 2019). 

El metronidazol se ha detectado en las PTAR a concentraciones desde nanogramos a 

miligramos por litro (Ahmadzadeh y Dolatabadi, 2018). El MDZ tiene una baja 

degradabilidad, por lo que esta propiedad química hace que su eliminación por sistemas 

biológicos convencionales sea muy difícil y, a veces, imposible (Nasseh et al., 2017). Hasta 

la fecha, y de acuerdo con nuestro conocimiento, no hay evidencia de cómo el metronidazol 

influye en la actividad de los lodos activados en los procesos de tratamientos de aguas 

residuales. 
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JUSTIFICACIÓN 

 

Las aguas residuales industriales, la falta de segregación, así como la normatividad 

vigente provoca que se siga descargando materia orgánica de difícil degradación. Por lo que 

los tratamientos convencionales no garantizan una calidad de agua óptima para la protección 

de los cuerpos receptores. Por lo que en este trabajo la estrategia fue utilizar los sistemas 

híbridos ya que permiten el acoplamiento de los procesos biológicos en la misma unidad 

experimental. Además, se utilizó como parámetro de control y evaluación, la DQO, ya que 

involucra tanto la materia orgánica biodegradable como la recalcitrante, y es un parámetro 

ya considerado en la adecuación (por aprobar) de las normatividades vigentes.   

 

 

 

 

 

OBJETIVO GENERAL 

 

El objetivo general de este trabajo fue evaluar el acoplamiento de procesos biológicos 

en un “Reactor Híbrido tipo Carrusel” para la depuración de un agua residual industrial de 

composición química compleja, en régimen continuo. 
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PREFACIO 

 

Los resultados obtenidos en este trabajo se presentan en tres capítulos; en el capítulo 

II se presenta el estudio hidrodinámico mediante Dinámica de Fluidos Computacional (CFD) 

de el Bioeactor Híbrido Tipo Carrusel (BHTC) con la aplicación de herramientas 

computacionales como el software FLOW-3D® como alternativa para evaluar la 

hidrodinámica del fluido en la detección de comportamientos anómalos en un sistema sin la 

necesidad de construirlo; en el capítulo III se muestra la operación y estabilización del reactor 

híbrido alimentado con agua sintética y con agua residual industrial a un TRH de 1 día, así 

como la actividad nitrificante en cada estado pseudo-estacionario. Y finalmente, en el 

capítulo IV, se discute el efecto de la concentración inicial del metronidazol en el 

comportamiento cinético y metabólico de la actividad nitrificante y heterotrófica de los lodos 

activados tomados del reactor híbrido, en cultivos lote.  
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CAPITULO II 

 

 

Estudio Hidrodinámico de un Biorreactor Híbrido Tipo Carrusel (BHTC) 

 

RESUMEN 

 

El objetivo del trabajo fue evaluar el comportamiento hidrodinámico en un reactor 

hibrido tipo carrusel. El modelo tridimensional del reactor se diseñó con el software 

AutoCAD® y la dinámica de fluidos computacional se estudió utilizando el software FLOW 

3D®. Se evaluaron 6 tiempos de residencia hidráulicos (4, 8, 12, 16, 20 y 24 horas). El tiempo 

de residencia hidráulico presentó un efecto negativo en el comportamiento hidrodinámico 

del reactor, ya que a los tiempos de residencia hidráulicos bajos se observaron canalizaciones 

en los módulos anóxicos/anaerobios. En todos los tiempos de residencia hidráulicos 

evaluados se observaron recirculaciones internas en la interfase lodos activados/clarificador 

secundario.  
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2.1. Introducción 

  

Existen diferentes herramientas para evaluar el estudio hidrodinámico; el primero es 

el método de hidrodinámica clásica, que consiste en una evaluación por estimulo-respuesta 

mediante la implementación de un trazador soluble en agua, preferentemente con un elevado 

peso molecular, la respuesta es medida por un gradiente de concentraciones que son 

evaluados en la salida del sistema, por lo que genera un perfil lineal de análisis, estas 

mediciones pueden ser instantáneas o continuas dependientes de los tiempos de residencia 

hidráulica, para el estudio, los reactores requieren estar fabricados de materiales inertes que 

no interaccionen con los trazadores implementados y evitar mediciones erróneas generadas 

por la pérdida del trazador por efecto de la adsorción (Díaz et al., 2014). Otra herramienta 

que ha surgido en recientes décadas para el diseño y evaluación preferentemente en la 

construcción de nuevos reactores es la dinámica de fluidos computacional (por sus siglas en 

ingles CFD) catalogada como un poderoso instrumento para evaluar los parámetros de 

operación, los diferentes comportamientos del fluido y de sus componentes a una escala 

global o local. Esta herramienta posee una mayor resolución de los resultados, permite 

integrar todos los elementos del sistema sean o no materiales inertes para dar una imagen 

más ideal al comportamiento esperado del reactor. Por ejemplo, Moullec et al. (2010) 

estudiaron la comparación de diversas modificaciones de un reactor; los resultados obtenidos 

mostraron evidencia que la CFD permitió generar una predicción en cada modelo evaluado, 

dando pautas para modificarlos y adaptarlos sin la necesidad de construirlos físicamente, 

generando alternativas económicas de análisis y procesamiento de información para la toma 

de decisiones en función al mejor comportamiento deseado.  

 

La implementación de la CFD en reactores biológicos ha tenido un crecimiento 

benéfico como herramienta de primera instancia para evaluar los comportamientos 

hidrodinámicos de los fluidos. McClure et al. (2016) caracterizaron un bioreactor de columna 

con el objetivo de evaluar y comparar la confiabilidad de la CFD, en su estudio, los autores 

fijaron 2 variables de respuesta; la primera fue la evaluación de la hidrodinámica del fluido 

en la fase estacionaria y la segunda evaluar el parámetro del KLa. Los resultados obtenidos 

de las modelaciones les permitieron hacer una comparación con resultados experimentales 
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como pauta para demostrar que la CFD es una herramienta confiable para realizar estudios 

previos a la construcción de los biorreactores. Ebrahimifakhar et al. (2011) evaluaron por 

CFD el comportamiento hidrodinámico del fluido en un reactor aireado de columna en dos 

diferentes modificaciones realizadas de forma interna. Los modelos hidrodinámicos 

obtenidos les permitieron comparar y seleccionar la modificación que mejor cumplía con el 

comportamiento deseado sin la necesidad de haber construido de forma física ambos 

sistemas. Por otro lado, Wang et al. (2019) evaluó la producción de biohidrógeno en un 

sistema biológico, su estudio hidrodinámico les permitió observar las diferencias 

significativas en los diferentes tiempos de residencia hidráulica evaluados con sus 

respectivos comportamientos. El objetivo se centró en la interacción de los lodos activados, 

el líquido y el gas producido para un adecuado mezclado y flujo. Los autores observaron que 

esta triple interacción mejoraba el comportamiento hidrodinámico del líquido, y el gas 

generado mejoraba el mezclado interno del sistema siendo independientemente de los TRH 

evaluados. Finalmente, Delafosse et al. (2014) nombraron como “zonas locales” a todas 

aquellas regiones o zonas dentro del caso de estudio que son de mayor interés que permiten 

entender con claridad el comportamiento del fluido, al ser consideradas áreas o volúmenes 

que pueden describir el comportamiento general siendo estos puntos clave para la toma de 

decisiones y descripción de los fenómenos. 

 

2.2. Materiales y Métodos 

 

2.2.1. Estudio de la Dinámica de Fluidos Computacional del Bioreactor Híbrido tipo 

Carrusel (BHTC) 

 

El bioreactor fue diseñado con el software AutoCAD® con las dimensiones de 

diseño: 0.203 x 0.56 x 0.299 m (ancho x largo x alto, respectivamente) (Figura 4). La 

dinámica de fluidos computacional se llevó a cabo utilizando el software comercial CFD, 

FLOW 3D®. Este programa emplea el método numérico de diferencias finitas (discretización 

de dominio y tiempo) para encontrar una solución aproximada.  
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Figura 4. Biorreactor híbrido tipo “Carrusel”. Módulo I: Proceso aerobio (lodos activados); Módulo 

II: Clarificador secundario; Módulo III: Proceso de desnitrificación (facultativo); Módulo IV: 

Proceso anaerobio (metanogénesis); Módulo V: Adsorción fisicoquímica (módulo adicionado para 

la remoción de materia recalcitrante). 

 

El método consiste en dividir el dominio en volúmenes de control y aproxima las 

ecuaciones a un conjunto de expresiones algebraicas a través de la discretización, para 

encontrar de forma iterativa una solución (Zuluaga et al., 2015). La malla para este estudio 

hidrodinámico se realizó con 1 millón de celdas (tamaño promedio de 3 mm por lado de cada 

celda). El volumen de lodos biológicos en los módulos anaeróbicos se consideró solo el 30% 

del volumen operativo, con un valor de porosidad de 0.83 ± 0.014. En el módulo de lodos 

activados, se asumió una distribución homogénea de la biomasa con porosidad nula. La 

ecuación de masa establece en general que el incremento de masa dentro de un fluido se debe 

al flujo neto de masa. La conservación de masa para la fase líquida se describe por: 

 

∂ρ

∂t
+ ∇ ∗ (ρv⃑ ) = 0          (8) 

 

La conservación del momento para la fase líquida se puede expresar como: 

 

ρ
∂v⃑⃑ 

∂t
+  ρ(v⃑ ∗ ∇)v⃑ = −∇p + ρg⃑ + ∇ ∗ τij       (9) 

 

Esta ecuación describe la dirección del vector en tres dimensiones de una partícula o 

masa específica. Para describir el fenómeno de la turbulencia, se usó el modelo estándar del 
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Grupo Renormalizado (RNG) para describir las intensidades de la turbulencia del flujo 

(FLOW 3D®). El transporte de turbulencia y la viscosidad cinemática turbulenta dada por el 

software se describen por la siguiente ecuación: 

 

𝑣𝑇 = 𝐶𝑁𝑈
𝑘𝑇

2

𝜀𝑇
           (10) 

 

Donde: 

𝞺 = densidad, kg/m3 

t = tiempo, s 

k = coeficiente de conductividad térmica, J/(°K-m-s) 

T = temperatura, ºK 

v⃑ = velocidad, m/s 

g⃑ = aceleración gravitacional, 9.8 m/s2 

p = presión, Pa 

τij= Reynolds, kg/ (m-s2)  

𝑣𝑇= viscosidad cinemática turbulenta, m2/s 

𝑘𝑇 = energía cinemática turbulenta, J/kg 

𝜀𝑇 = energía de disipación turbulenta, J/kg 

𝐶𝑁𝑈 = Coeficiente de evaluación de la viscosidad turbulenta, parámetro establecido 

de 0.09 

 

2.3. Resultados y Discusión 

 

2.3.1. Estudio Hidrodinámico del BHTC 

 

En la Figura 5 se presentan los comportamientos hidrodinámicos en la fase 

estacionaria a los diferentes TRH evaluados (4, 8, 12, 16, 20 y 24 h). Para cada TRH se 

muestran las diferentes líneas de flujo que representan las magnitudes de velocidades 

correspondientes. La gama de colores de la escala de velocidades se refiere a la magnitud de 

la velocidad; el color azul es para las velocidades bajas o nulas, mientras que el color rojo se 
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refiere a las velocidades máximas. No obstante, McClure et al. (2016) menciona que las 

velocidades son dependientes para cada caso de estudio. Los resultados de la simulación 

indicaron que al disminuir el TRH la velocidad se incrementó generando comportamientos 

hidrodinámicos diferentes que son un reflejo de los flujos. Por ejemplo, los comportamientos 

del fluido no presentaron una diferencia en la zona aerobia, ya que está bien estudiado que 

las zonas con aireación proporcionan un adecuado mezclado para la transferencia de 

nutrientes hacia los microorganismos, es decir, un buen comportamiento hidrodinámico. No 

obstante, los comportamientos anómalos se presentaron en la zona de la interfase que conecta 

el módulo aerobio con el módulo del clarificador secundario, que es una zona de no 

mezclado. De acuerdo con Gelves et al. (2013), los comportamientos hidrodinámicos 

anómalos son considerados como un comportamiento no idealizado, debido a que no cumple 

con el comportamiento adecuado del biorreactor. Wang et al. (2009), Ebrahimifakhar et al. 

(2011) y Rathore et al. (2011) observaron que la variación de la magnitud en las velocidades 

es dependiente de la geometría del reactor y del caudal (TRH).  

 

 

Figura 5. Vectores de dirección de líneas de flujo en el plano XY del reactor a diferentes TRH. 
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A los diferentes TRH evaluados se observó que la zona anómala que afectó la 

hidrodinámica del fluido se localizó en la zona curva del bioreactor (interfase), observándose 

una recirculación interna y generación de vórtices. Este comportamiento hidrodinámico 

anómalo se puede apreciar claramente en la Figura 6. El vortex que se genera en la parte 

inferior e incremento de la velocidad en la superficie tienen un efecto directo a la acción de 

la fuerza centrífuga generada por la curvatura, que es un cambio de ángulo y dirección dado 

por el diseño del reactor, tal como fue observado por Khalili-Garakani et al. (2011). Esta 

información es relevante, ya que al operar el bioreactor de forma continua habría una 

acumulación de lodos y contaminantes en esta zona, afectando la eficiencia global del 

sistema. Por otro lado, a la entrada del bioreactor se observaron altas velocidades, pero esto 

se debe a que la entrada es estrecha y la dirección del fluido cumple con la ley de la 

conservación de la materia. Dentro de los fenómenos de los comportamientos hidrodinámicos 

existe también que cuando hay un cambio de dirección, la suma de la interacción y la colisión 

de las partículas del fluido da como resultado un aumento o decremento en la velocidad de 

los vectores resultantes (Wang et al., 2019). Estos cambios de velocidades se pueden apreciar 

claramente cuando el agua residual pasa de un módulo a otro (Figura 6); en los módulos 

facultativos/anaerobios. Una forma de corregir los problemas anómalos relacionados a la 

generación de vortex y canalizaciones en la superficie es mediante la adición de una propela, 

tal como fue reportado por Azargoshasb et al. (2016). Estos autores estudiaron la 

hidrodinámica de un reactor de tanque agitado utilizando propelas, observando que la 

velocidad del fluido aumentó ligeramente, no obstante, el mezclado y la distribución 

homogénea de las partículas se mejoró. Finalmente, las líneas de flujo permitieron obtener 

una visión más clara de la dirección de los vectores resultantes del movimiento del líquido 

en todo el sistema. 
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Figura 6. CFD del BHTC a un TRH de 24 horas. a) Plano tridimensional XYZ; b) Corte en un 

plano XZ; c) plano en XY (vista aérea). 

 

 

 

2.4. Conclusiones 

 

El estudio hidrodinámico del reactor híbrido por medio de la CFD permitió la 

identificación de comportamientos hidrodinámicos anómalos. El principal comportamiento 

anómalo observado fue la recirculación interna o vortex en la interfase que conecta la zona 

aerobia con el clarificador secundario.  
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CAPITULO III 

 

Depuración de un agua residual contaminada con amonio y materia orgánica 

empleando un Reactor Híbrido Tipo carrusel 

 

RESUMEN  

 

El objetivo de este estudio fue evaluar la eficiencia de un reactor híbrido tipo carrusel 

para la eliminación compuestos nitrogenados y carbonados de un agua residual sintética e 

industrial. El reactor híbrido está conformado por 4 módulos: módulo de lodos activados, 

módulo de sedimentación o clarificación y dos módulos facultativo-anaerobio. El reactor se 

operó con un volumen de operación de 21.5 L a un tiempo de residencia hidráulico de 24 

horas. El reactor híbrido se alimentó con agua residual industrial, a dos velocidades de carga 

orgánica, 611 y 1025 mg DQO/L-d. En el estado estacionario se alcanzaron eficiencias de 

remoción de amonio de 60-80%, teniendo como producto principal, N2. El índice de 

biodegradabilidad del agua residual industrial fue de 0.5, por lo que, el biorreactor híbrido 

fue capaz de eliminar la materia orgánica biodegradable. Los estudios cinéticos mostraron 

que la presencia de compuestos tóxicos contenidos en el agua residual industrial inhibió 

fuertemente la nitrificación, particularmente la etapa nitrito oxidante. Finalmente, los 

resultados experimentales mostraron que el reactor híbrido permitió el acoplamiento de 

procesos biológicos para la remoción de materia orgánica y compuestos nitrogenados. 
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3.1. Introducción 

 

En diversas partes del mundo, y en particular en los países en desarrollo, las aguas 

residuales son en la mayoría descargadas directamente en los cuerpos de agua tales como 

ríos, lagos y mares. El agua residual contiene una alta concentración de contaminantes, que 

incluye los compuestos de carbono y nitrógeno, que pueden deteriorar la calidad de los 

ambientes acuáticos y producir eutrofización (Zhao et al., 2013). Por esta razón, es relevante 

el desarrollo de nuevas tecnologías que permitan la mineralización o biotransformación de 

los contaminantes que puedan ser biodegradados fácilmente a N2 y CO2, y estos productos 

no causarían un impacto negativo al medio ambiente (Rücker et al., 2018). 

 

El agua residual está clasificada en municipal e industrial; esta última es el foco de 

atención debido a su complejidad química (Chan et al., 2009). La combinación de las aguas 

residuales de los diferentes sectores, tales como: alimentarias, textiles, químicas, entre otros, 

ha complicado su tratamiento, convirtiéndose en un desafío. Con el fin de tratar este tipo de 

aguas residuales, en los últimos años se ha empleado el uso de los biorreactores llamados 

“híbridos” que se han convertido en una tecnología alternativamente factible. No hay una 

definición clara para el reactor híbrido; sin embargo, los reactores híbridos se han asociado 

con la configuración de módulos diferentes en la misma unidad de reacción, y que permite el 

acoplamiento de diferentes procesos biológicos. Los reactores híbridos que combinan las 

condiciones anaerobias, aerobias y zonas anóxicas están mejorando la eliminación de los 

contaminantes, y la disminución de los costos operativos y de las áreas de construcción (Chan 

et al., 2009).  

 

El reactor tipo “carrusel” es un biorreactor híbrido utilizado con éxito para el 

acoplamiento de la nitrificación y la desnitrificación de forma simultánea (SND), con 

eficiencias de remoción de nitrógeno de 60 al 70% (Liu et al., 2010; Zheng et al., 2015). 

Jianlong et al. (2000) desarrollaron un reactor híbrido de lodos activados, empleando 

biomasa suspendida y biomasa adherida en un material poroso para el tratamiento de aguas 

residuales domésticas, alcanzando eficiencias de remoción de la DQO mayores al 80%. Banu 

et al. (2006) trabajaron un bioreactor híbrido, que combina un sistema anaerobio y un lecho 
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de lodos de película fija alimentado de forma ascendente, alcanzando eficiencias de remoción 

de la DQO de 67-72%. Akizuki y Toda (2018) acoplaron la desnitrificación y la 

metanogénesis en la misma unidad de reacción, observando eficiencias de remoción de la 

DQO de 96%, y una eficiencia de remoción de nitrógeno de 64%, con una baja producción 

de metano. Pastorelli et al. (1999) mostraron que un reactor híbrido formado por un sistema 

de biopelícula y membrana (MBBR-MBR) permitió la eliminación simultánea de carbono 

orgánico y nutriente tales como el fósforo y nitrógeno (Pastorelli et al., 1999). Yang et al. 

(2009) observaron que un reactor de biopelícula puede formar zonas aerobias, facultativas y 

anaerobias permitiendo el acoplamiento de la nitrificación y desnitrificación. Nasr et al. 

(2014) trabajaron un reactor híbrido de lotes (HSBR) para el tratamiento de aguas residuales 

de la industria láctea, observando altas eficiencias de remoción de la DQO y nitrógeno de 

90%. Ahmad et al. (2010) operaron un biorreactor híbrido anaerobio-aerobio para la 

biodegradación del ácido amarillo-36 en las aguas residuales, observando la mineralización 

del colorante, a una velocidad de consumo máxima de 100 mg/L-d. Bajo este contexto se 

puede ver la eficacia y la flexibilidad de los biorreactores híbridos para el tratamiento de 

aguas residuales de composición química compleja.   

 

3.2. Materiales y Métodos 

 

3.2.1. Descripción y operación del Biorreactor Híbrido tipo “Carrusel” 

 

El biorreactor Híbrido tipo “Carrusel” (BHTC) de material acrílico se operó con un 

volumen operacional de 21.5 L y un tiempo de residencia hidráulica (TRH) de 24 h (Figura 

7). Se utilizaron difusores tipo barra para pecera en la parte baja del módulo de lodos 

activados para la aireación, permitiendo un adecuado mezclado del medio de cultivo o del 

agua residual. En la Figura 8 se describe de forma general el aporte de cada módulo en la 

biotransformación de los compuestos de nitrógeno y carbono, siendo los principales 

productos N2, CO2 y CH4. 
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Figura 7. Biorreactor híbrido tipo “Carrusel”. Módulo I: Proceso aerobio (lodos activados); Módulo 

II: Clarificador secundario; Módulo III: Proceso de desnitrificación (facultativo); Módulo IV: 

Proceso anaerobio (metanogénesis); Módulo V: Adsorción fisicoquímica (módulo adicionado para 

la remoción de materia recalcitrante). 

 

 

Figura 8. Mecanismos de biotransformación del nitrógeno y la DQO en el BHTC. 

 

Inicialmente, el biorreactor se alimentó con agua sintética a una velocidad de carga 

de 1000 ± 50 mg DQO/L-d y 0.150 mg N-NH4
+/L-d en la Etapa I y 0.075 mg N-NH4

+/L-d 

para la Etapa II. La composición química del agua sintética fue la siguiente en (g/L): C6H12O6 

(1), N-NH4
+ (0.075), CaCl2 (0.1), NaHCO3 (1), KH2PO4 (0.35), K2HPO4 (0.27) y 0.5 mg/L 

de elementos traza (Pérez-González et al., 2012). El agua residual industrial se colectó de 

una PTAR ubicada en el Estado de México, la cual está tratando una mezcla de aguas 

residuales industriales, de giros diferentes. Se evaluaron dos velocidades de carga orgánica 

empleando el agua residual industrial, 611 ± 53 mg DQO/L-d (Etapa III) y 1025 ± 67 mg 

DQO/L-d (Etapa IV). El BHTC se inoculó con lodos activados colectados de la PTAR (3000 

mg SSV/L), y los módulos anaerobios se inocularon (con un tercio del volumen) con lodos 

colectados de la Planta de Tratamiento de Aguas Residuales instalada en la Compañía de 

Alimentos "La Costeña", México. En el influente, el pH se ajustó a 7.0 ± 0.2, mientras que 
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en el efluente el pH fue de 7.38 ± 0.2. La concentración de oxígeno disuelto se mantuvo en 

un intervalo de 5.0 ± 0.3 mg/L. 

 

3.2.2. Cultivos en lote: actividad nitrificante de los lodos activados  

 

Los estudios cinéticos de la actividad nitrificante se realizaron en el módulo aerobio. 

La biomasa se tomó de cada estado pseudo-estacionario para los estudios en lote. La 

concentración inicial de materia orgánica fue de 1 g de DQO/L (glucosa) y/o 75 mg de N-

NH4
+/L. El volumen de operación de los cultivos en lote fue de 12 L, y la concentración de 

SSV fue de 2.85 ± 0.51 g/L. El pH del medio líquido fue de 7.43 ± 0.2. Los cultivos en lote 

se airearon continuamente para mantener una concentración de oxígeno disuelto de 6.5 ± 0.2 

mg/L. Los cultivos en lote se llevaron a cabo por duplicado a una temperatura de 20 ºC. La 

cinética de los lodos activados se evaluó a través de las siguientes variables de respuesta: 

eficiencias de remoción ((ENH4
+ o EDQO; (mg de sustrato consumido/mg de sustrato inicial) × 

100)), rendimiento de producción de nitrato (YNO3
−, mg de N-NO3

− producido/mg de N-NH4
+ 

consumido), rendimiento de producción de nitrito (YNO2
−, mg de N-NO2

− producido/mg N-

NH4
+ consumido), velocidad específica de consumo de N-NH4

+ (qNH4
+), velocidad específica 

de producción de N-NO3
− (qNO3

−) y la velocidad específica de producción de N-NO2
− (qNO2

−).  

 

3.2.3. Métodos Analíticos 

 

El amonio se analizó mediante un electrodo selectivo (HANNA HI 4101). La 

demanda química de oxígeno soluble (DQOS) se determinó mediante el método de reflujo 

cerrado (Pittwell 1983). El nitrito y el nitrato se analizaron mediante cromatografía líquida 

de alta eficacia (HPLC) (PerkinElmer serie 200), utilizando una columna de intercambio 

iónico y un detector de UV a 214 nm. El N2 y CH4 se midieron por cromatografía de gases 

con un detector de conductividad térmica (GOW-MAC 580). Las temperaturas para la 

columna, el inyector y el detector fueron de 50, 100 y 110 °C, respectivamente. Se utilizó 

helio como gas acarreador a un caudal constante de 16 ml/min. La concentración de oxígeno 

disuelto se determinó mediante un electrodo selectivo (HANNA, HI 98186). Los sólidos 
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suspendidos volátiles (SSV) se determinaron de acuerdo con los métodos estándar para la 

examinación de agua y aguas residuales (APHA/AWWA/WEF 2005). 

 

3.3. Resultados y Discusión 

 

3.3.1. Operación del Biorreactor Híbrido  

 

El biorreactor se operó por un período de 250 días en cuatro etapas (I, II, III y IV), de 

acuerdo con la Tabla 2. En la Etapa I (medio sintético), se alimentó con una carga orgánica 

de 1000 ± 50 mg de DQO/L-d y una carga de nitrógeno de 140 ± 50 mg de N-NH4
+/L-d. La 

relación DQO/N en esta etapa fue de 100/14 (≈7). En términos de eficiencia de remoción de 

la DQOS, el estado pseudo-estacionario se alcanzó en el día 60 (Figura 9). La eficiencia de 

remoción de la DQOS fue de 98 ± 2%, de la cual una fracción de la DQOS se eliminó en el 

módulo de lodos activados, mientras que la otra fracción se eliminó en los módulos 

facultativo/anaerobio. En el espacio de cabeza de los módulos anaerobios, se detectó N2 y 

CH4 durante el estado pseudo-estacionario; estos resultados experimentales indicaron que la 

desnitrificación y la metanogénesis se llevaron a cabo.   

 

Tabla 2. Características del influente del BHTC operado en continuo. 

Etapa [DQO] (mg/L) [N-NH4
+] (mg/L) Tipo de Agua 

I 
1000 ± 50 

140 ± 50 
Medio Sintético 

II 70 ± 3 

III 611 ± 53 28 ± 12 
Agua Industrial 

IV 1025 ± 67  46 ± 9 

 

El biorreactor híbrido alcanzó una eficiencia de remoción de amonio de 50 ± 7%, y 

en el efluente no se detectó ni nitrito ni nitrato. La eficiencia de remoción de amonio fue baja; 

esto podría deberse a la presencia de materia orgánica, inhibiendo el proceso biológico de la 

nitrificación. Por ejemplo, Hanaki et al. (1990) observó en un reactor nitrificante que el 

incremento de la DQO hasta 1000 mg/L disminuyó la oxidación de amonio a nitrito, 

aumentando la concentración de amonio residual.  
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Figura 9. Perfiles de N-NH4
+ y DQO en el reactor híbrido tipo carrusel en régimen continuo. DQO 

influente (■); DQO efluente (□); N-NH4
+ influente (○); N-NH4

+ efluente (●). 

 

En el biorreactor se observó el fenómeno de bulking, y este comportamiento está 

asociado al crecimiento excesivo de bacterias filamentosas. El bulking de los lodos activados 

se ha convertido en un problema común en muchas plantas de tratamiento de aguas 

residuales, debido a la flotación de los lodos (Aonofriesei y Petrosanu, 2007). La formación 

óptima de los flóculos es esencial para el funcionamiento adecuado del clarificador 

secundario y la recirculación hacia el módulo de lodos activados (Wanner 1994). Varios 

factores que podrían estar provocando este fenómeno, son: la relación C/N, deficiencia de 

nutrientes, la relación F/M (sustrato/microorganismo), la concentración de oxígeno 

disponible, así como el diseño del difusor de aireación. Por ejemplo, Peng et al. (2003) 

observaron en un sistema de lodos activados que los lodos sedimentaron correctamente a una 

relación del influente DBO5/N de 100/4 (≈25); cuando la relación DBO5/N fue de 100/3 (≈33) 

el número de bacterias filamentosas comenzó a reducirse y simultáneamente se observó un 

crecimiento excesivo de Zoogloea viscosa y se produjo un aumento del volumen del lodo 

activado no filamentoso. Los autores observaron que a una relación de DBO5/N de 100/2 

(≈50) disminuyó el crecimiento de microorganismos filamentosos, por lo que estas 
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investigaciones podrían estar indicando que el fenómeno de bulking puede controlarse 

limitando la fuente de nitrógeno. 

 

Por lo tanto, en la Etapa II, la velocidad de carga de nitrógeno del medio sintético se 

disminuyó, siendo de 70 ± 3 mg de N-NH4
+/L-d. La velocidad de carga orgánica fue de 1032 

± 43 mg DQO/L-d, con una relación DQO/N de 14. El incremento de la relación DQO/N 

redujo el volumen de lodos filamentosos, mejorando la sedimentación de este. No obstante, 

las eficiencias globales de eliminación de nitrógeno y materia orgánica no cambiaron 

significativamente con respecto a la primera etapa. La eficiencia de remoción de amonio fue 

de 52 ± 5%, mientras que la eficiencia de remoción de DQO fue de 96 ± 2%. En esta etapa 

tampoco se detectó nitrito ni nitrato en el efluente. En los módulos facultativo/anaerobio se 

cuantificaron la producción de N2 y CH4 de forma continua, siendo 20 ± 2 mg N2/L-d y 6 ± 

1.5 mg CH4/L-d, respectivamente. La baja producción de metano indicó que la mayor parte 

de la materia orgánica biodegradable se eliminó a través de la actividad heterótrofa en el 

módulo de los lodos activados, mientras que la otra fracción orgánica se mineralizó mediante 

el proceso de desnitrificación. A continuación, se presenta el balance global de nitrógeno: 

 

[70 ± 2 mg N-NH4
+∕L-d] inf = [20 ± 2 mg N2 ∕ L-d] + [33 ± 7 mg N-NH4

+∕ L-d] ef 

 

Aproximadamente el 54% del consumo de amonio se usó para la producción de N2 

en los módulos facultativo/anaerobio, lo que indicó que el otro 46% podría haberse utilizado 

para las vías del anabolismo, por ejemplo, para el crecimiento celular y/o producción de 

sustancias exopoliméricas. La producción de exopolímeros vinculada a la actividad de lodos 

activados es inevitable. Por ejemplo, Sponza (2003) observó en un sistema de lodos activados 

que la proteína fue la sustancia exopolimérica que predominó, seguida de los polisacáridos y 

el ácido desoxirribonucleico (ADN). 

 

En la Etapa III, el biorreactor se alimentó con el agua residual industrial a una 

velocidad de carga orgánica y nitrogenada de 611 ± 35 mg DQO/L-d y 28 ± 12 mg N-NH4
+/L-

d, respectivamente, bajo una relación DQO/N de 21. En el estado pseudo-estacionario, la 

eficiencia de remoción de DQO fue de 51 ± 2%, y la eficiencia de remoción de amonio fue 
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de 81 ± 8%. El índice de biodegradabilidad (DBO5/DQO) de esta agua residual industrial fue 

de 0.5; esto indicaría que aproximadamente el 50% de la DQO podría eliminarse mediante 

un proceso biológico, es decir, es biodegradable. De acuerdo con este índice de 

biodegradabilidad, el BHTC logró eliminar los compuestos orgánicos biodegradables. El otro 

50% de la DQO que no se eliminó podría considerarse no biodegradable, y corresponde a 

compuestos recalcitrantes que deben eliminarse mediante procesos fisicoquímicos o 

electroquímicos. A continuación, se presenta el balance de nitrógeno en el módulo de los 

lodos activados: 

 

[28.5 ± 13 mg N-NH4
+∕L-d]inf + [10 ± 7mg N-NO3

−∕L-d]inf 

= [9.5 ± 7mg N-NO3
−∕L-d]ef + [6 ± 3 mg N-NH4

+∕L-d]ef + [23.5 ± 5 mg N-NO2
−∕L-d]ef   

 

El balance de nitrógeno indicó que el amonio consumido fue parcialmente oxidado 

hasta nitrito. Esto significa que el paso de oxidación de nitrito a nitrato podría haberse 

inhibido. En el presente trabajo, las aguas residuales industriales suministradas al biorreactor 

híbrido son químicamente complejas, por lo que es posible encontrar materia orgánica con 

un alto grado de toxicidad. Por ejemplo, Pérez-Alfaro et al. (2013) estudiaron el efecto del 

2-clorofenol en el proceso biológico de la nitrificación; los autores observaron que este 

compuesto fenólico inhibió la etapa de oxidación del nitrito. Con respecto a la materia 

orgánica en el módulo de lodos activados, la eficiencia de eliminación de la DQO fue de 

35%, lo que indicó que en este módulo se llevaron a cabo dos procesos biológicos: 

nitrificación parcial y actividad heterótrofa. A continuación, se presenta el balance de 

nitrógeno en los módulos facultativo/anaerobio: 

 

[9.5 ± 7mg N-NO3
−/L-d]inf + [6 ± 3 mg N-NH4

+∕L-d]inf + [23.5 ± 5mg N-NO2
−/L-d]inf  

= [8.5 ± 4 mg N-NH4
+/L-d]ef + [20 ± 3 mg N2/L-d]ef 

 

El balance de nitrógeno mostró que se alimentaron 39 mg de NTotal/L-d a los módulos 

facultativo/anaerobio, y en el efluente se recuperaron 28.5 mg de NTotal/L-d, por lo cual 27% 

del nitrógeno no recuperado en el efluente podría haber sido utilizado en las vías anabólicas. 

El balance de nitrógeno también mostró que la reducción de nitrito y nitrato se acopló a la 
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oxidación de la DQOS, teniendo como producto final, N2. La eficiencia global de la remoción 

de la DQO fue de 51%; el 35% se eliminó en el módulo de los lodos activados, mientras que 

el otro 16% se oxidó en el módulo facultativo. Además, no se detectó metano, lo que sugiere 

que el nitrito u otro compuesto químico podrían haber inhibido la metanogénesis. Por 

ejemplo, Klüber y Conrad (1998) observaron que la adición de nitrito en los cultivos 

metanogénicos no cambió el potencial redox, sin embargo, sí inhibió completamente la 

producción de metano. 

 

En la Etapa IV, el BHTC se alimentó con agua residual industrial a una carga orgánica 

de 1025 ± 67 mg DQO/L-d y 46 ± 9 mg de N-NH4
+/L-d, con una relación DQO/N de 22. En 

el estado pseudo-estacionario, la eficiencia de remoción de DQOS fue de 53 ± 6%. No 

obstante, la eficiencia de remoción de amonio disminuyó, siendo de 60 ± 7%. En esta etapa, 

también se eliminaron los compuestos orgánicos biodegradables. A continuación, se presenta 

el balance de nitrógeno en el módulo de lodos activados: 

 

[46 ± 9 mg N-NH4
+∕L-d]inf + [19 ± 7mg N-NO3

−∕L-d]inf 

= [20 ± 3mg N-NO3
−∕L-d]ef + [10 ± 3 mg N-NH4

+∕L-d]ef + [35 ± 5mg N-NO2
−∕L-d]ef 

 

El balance de nitrógeno indicó que el 97% del amonio consumido fue parcialmente 

oxidado hasta nitrito. El incremento de la carga de DQO aumentó la nitrificación parcial. En 

este módulo, la eficiencia de remoción de DQO a través de la actividad heterotrófica fue de 

35%. Estos resultados experimentales indicaron que la nitrificación parcial y la actividad 

heterotrófica en el módulo de los lodos activados se llevaron a cabo. A continuación, se 

presenta el balance de nitrógeno en los módulos facultativo/anaerobio: 

 

[20 ± 3mg N-NO3
−∕L-d]inf + [10 ± 3 mg N-NH4

+∕L-d]inf + [41 ± 5mg N-NO2
−∕L-d]inf 

= [13 ± 4 mg N-NH4
+∕L-d]ef + [43 ±3 mg N2∕L-d]ef 

 

El balance de masa señaló que la reducción de nitrato y nitrito se acopló a la 

disminución de DQO, produciendo N2 como producto final. La eficiencia global de 

eliminación de DQO fue de 53%; el 35% se eliminó en el módulo de los lodos activados, 
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mientras que el 17.65% restante se oxidó en el módulo facultativo. En esta última etapa, se 

observó un comportamiento similar a la Etapa III, donde tampoco se detectó metano. Estos 

resultados experimentales indicaron que el nitrito u otro compuesto químico podría haber 

inhibido el proceso biológico de la metanogénesis. 

 

3.3.2. Actividades nitrificantes en cultivos lote 

 

La actividad nitrificante de los lodos activados se evaluó en cada estado pseudo-

estacionario. Los cultivos en lote se evaluaron en medio mineral en presencia de amonio, y 

amonio + DQO. La muestra de biomasa se tomó de las etapas II, III y IV; la biomasa tomada 

de la Etapa II se utilizó para evaluar la actividad nitrificante con agua sintética, en presencia 

de amonio (S-II (N)), y amonio más DQO (S-II (N + C)). Por otro lado, la muestra del lodo 

activado tomada de las Etapas III y IV se usó para evaluar la actividad nitrificante con agua 

sintética en presencia de amonio (S-III o S-IV (N)) y amonio con DQO (S-III o S-IV (N + 

C)).  

 

El perfil de consumo de amonio y producción de nitrato/nitrito se presenta en la 

Figura 9. Los cultivos en lote (S-II (N)) mostraron un perfil de consumo de amonio durante 

todo el período de incubación (Figura 10). La eficiencia de consumo de amonio fue de 91%, 

con un rendimiento de nitrificación de 0.79 ± 0.02 (Tabla 3). El nitrito es un compuesto 

intermediario en la ruta bioquímica nitrificante, y se produjo desde el inicio, alcanzando un 

rendimiento de 0.21 ± 0.01. El amonio se consumió a una velocidad específica de 84 mg N-

NH4
+/g SSV-d, mientras que el nitrato se produjo a una velocidad de 88 mg N-NO3

-/g SSV-

d. En los cultivos en lote alimentados con amonio + DQO (S-II (N + C)), la eficiencia de 

consumo y el rendimiento de la nitrificación disminuyeron; los valores obtenidos fueron de 

76% y 0.62 ± 0.02, respectivamente. El nitrito también se produjo desde el inicio, pero en 

este caso, el rendimiento de nitrito aumentó hasta 0.38 ± 0.01. La velocidad específica de 

consumo de amonio fue de 72 mg N-NH4
+/g SSV-d, mientras que el nitrato se produjo a una 

velocidad de 75 mg N-NO3
−/g SSV-d.  

 



 41 

 

Figura 10. Perfil de consumo de A) N-NH4
+, B) N-NO3

-, C) N-NO2
- en cultivos lote. 

 

La presencia de materia orgánica afectó la cinética y el metabolismo de la 

nitrificación, ya que las velocidades específicas de amonio y nitrato, así como el rendimiento 

de nitrificación disminuyeron con respecto a los cultivos en lote en S-II (N) (Tabla 3). Es 

bien sabido que, en sistemas biológicos alimentados con amonio y materia orgánica, que los 

heterótrofos y nitrificadores pueden competir por la fuente oxidante (oxígeno), afectando en 

algunos casos el catabolismo o anabolismo del proceso de nitrificación (Hanaki et al., 1990). 

En el presente trabajo, tanto el metabolismo como la cinética nitrificante se vieron afectados 

por la presencia de materia orgánica, lo que sugiere un fenómeno de inhibición. Otro factor 

importante que se debe de considerar es que los lodos originales se tomaron de una Planta de 
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Tratamiento de Aguas Residuales Industriales, la cual estaba operando a un TRH corto de 4 

h. Por ejemplo, Metcalf y Eddy (2014) indican que el TRH adecuado para llevar a cabo la 

nitrificación y la actividad heterotrófica debe ser superior a 9 h; esto se debe a que el 

crecimiento de las bacterias nitrificantes es muy lento en comparación con las bacterias 

heterótrofas. El tiempo de duplicación para diferentes especies de Nitrobacter son 

prolongados y varían entre 10 y 140 h (Bock et al., 1991). Por lo tanto, a un TRH de 4 h, las 

condiciones hidráulicas son desfavorables para el crecimiento nitrificante. En este contexto, 

teniendo en cuenta el comportamiento fisiológico observado en las actividades de 

nitrificación, podría estar justificando la baja eficiencia de eliminación de amonio en el 

módulo de los lodos activados en el biorreactor. 

 

En los cultivos lote [S-III (N)], el amonio se oxidó a nitrito y nitrato, con una 

eficiencia de consumo de 90%. Los rendimientos de nitrato y nitrito fueron de 0.72 ± 0.03 y 

0.30 ± 0.01, respectivamente. El amonio se consumió a una velocidad específica de 41 mg 

N-NH4
+/g SSV-d, mientras que la velocidad de producción de nitrato fue de 31 mg N-NO3

−/g 

SSV-d (Figura 11). El metabolismo nitrificante no se vio significativamente afectado con 

respecto al cultivo S-II (N), ya que el principal producto final fue el nitrito (Tabla 3). No 

obstante, la cinética nitrificante se vio afectada significativamente, ya que la velocidad 

específica de consumo de amonio y la velocidad de producción específica de nitrato 

disminuyeron alrededor de 50 y 64%, respectivamente, con respecto a los cultivos de S-II 

(N).  

 

Este comportamiento metabólico y cinético sugirió que los lodos en contacto con las 

aguas residuales industriales provocaron un cierto daño o cambios estructurales en las 

bacterias nitrificantes. El agua residual industrial que se empleó en el presente trabajo es 

químicamente compleja, ya que es una mezcla de efluentes de varias industrias (alimentos, 

química, farmacéutica, textil, etc.). Por ejemplo, se sabe que el fenol daña la membrana 

celular, sin embargo, hay informes de microorganismos que han desarrollado mecanismos 

para consumir altas concentraciones de fenol, modificando la rigidez de la membrana celular 

(Van Schie y Young, 2000). Por otro lado, Kim et al. (2008) trabajó con aguas residuales de 

refrescos, siendo uno de los efluentes industriales más tóxicos; si bien, si el proceso de lodos 
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activados se ha aclimatado para tratar este tipo de aguas residuales, los efectos inhibitorios 

graves de este tipo de aguas en diversas ocasiones han alterado la actividad nitrificante. 

 

Tabla 3. Parámetros metabólicos y cinéticos de los cultivos nitrificantes 

Etapa E% NH4
+ YNO3

- YNO2
- qNH4

+ qNO3
- qNO2

- 

S-II (N) 91 ± 3 0.79 ± 0.02 0.21 ± 0.01 84 ± 4.5 88 ± 3.5 4 ± 0.5 

S-II (N+C) 76 ± 3 0.69 ± 0.02 0.38 ± 0.01 72 ± 3 75 ± 2 6.7 ± 1.1 

S-III (N) 90 ± 4 0.72 ± 0.03 0.30 ± 0.01 41 ± 5 31 ± 4 6.4 ± 1.3 

S-III (N+C) 97 ± 3.5 0.19 ± 0.01 0.75± 0.01 31 ± 2 2.6 ± 0.02 8.7 ± 2 

S-IV (N) 95 ± 3 0.00 ± 0.00 0.95 ± 0.02 41 ± 3.5 0.00 ± 0.00 40 ± 2 

S-IV (N+C) 95 ± 3.7 0.00 ± 0.00 0.91 ± 0.03 37 ± 2 0.00 ± 0.00 45 ± 5.2 

 

En los cultivos en lote de la actividad nitrificante con fuente de carbono (S-III (N + 

C)) (Figura 11), el amonio se consumió durante todo el período de incubación, alcanzándose 

una eficiencia de remoción de 97%. La producción de nitrato fue baja, con un rendimiento 

de 0.19 ± 0.01. En estas condiciones ambientales, el nitrito fue el principal producto final, 

con un rendimiento de 0.75 ± 0.01. La velocidad específica de consumo de amonio fue de 31 

mg N-NH4
+/g SSV-d, mientras que la velocidad de producción de nitrato fue de 8.7 mg N-

NO3
−/g SSV d (Figura 11). En este estudio, la eliminación de amonio fue mayor; sin embargo, 

el producto principal fue nitrito en lugar de nitrato. Los resultados experimentales sugirieron 

que la presencia de compuestos tóxicos en el agua residual industrial inhibió el paso de la 

oxidación de nitrito a nitrato. Estos resultados concordaron con los resultados observados en 

el biorreactor híbrido, en modo continuo, donde se produjo una nitrificación parcial en el 

módulo de los lodos activados, siendo el nitrito el principal producto final de la nitrificación. 
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Figura 11. Actividad Nitrificante de los lodos activados. 

 

En los cultivos en lote (S-IV (N)), el amonio se oxidó a nitrito, principalmente, con 

una eficiencia de consumo de 95%, y no se detectó nitrato (Tabla 3). Al final de los cultivos 

en lote, el rendimiento de nitrito fue de 0.95 ± 0.02, lo que indicó que el amonio consumido 

se oxidó solamente a nitrito. El amonio se consumió a la velocidad específica de 41 mg N-

NH4
+/g SSV-d, mientras que el nitrito se produjo a 40 mg N-NO2

−/g SSV-d (Figura 11, Tabla 

3). Estos resultados experimentales mostraron que el incremento de la carga orgánica 

alimentada al biorreactor híbrido aumentó el daño en el lodo activado, ya que la cinética y el 

metabolismo de la actividad nitrificante se alteraron, ya que no se produjo nitrato. Por otro 

lado, en los cultivos en lote (S-IV (N + C)), la eliminación de amonio fue de 95%, siendo el 

principal producto final el nitrito, con un rendimiento de 0.91 ± 0.03. El consumo de amonio 

y las velocidades específicas de producción de nitrito fueron similares a los cultivos en lote 

de (S-IV (N)). Estos estudios cinéticos mostraron claramente que la alta concentración de 

materia orgánica y la complejidad química del agua residual industrial evaluadas en el 

presente trabajo inhibieron fuertemente el paso de la oxidación de nitrito a nitrato.  
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3.4. Conclusiones 

 

El reactor híbrido tipo carrusel mostró la capacidad potencial de acoplar procesos 

biológicos para la eliminación simultánea de materia orgánica y amonio. La biodegradación 

de la DQO y amonio se produjo en múltiples pasos, dependiendo de las condiciones 

ambientales proporcionadas en cada módulo. La composición química compleja de las aguas 

residuales influyó en los procesos biológicos involucrados; por ejemplo, con agua residual 

sintética, se eliminaron el amonio y la DQO mediante nitrificación, actividad heterotrófica, 

desnitrificación y metanogénesis; sin embargo, con el agua residual industrial, el amonio y 

la DQO se eliminaron mediante nitrificación parcial, actividad heterotrófica y 

desnitrificación. Finalmente, el uso de un reactor híbrido multi-modular podría ser una 

tecnología factible para el tratamiento de aguas residuales industriales de composición 

química compleja. 
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CAPITULO IV 

 

Influencia del metronidazol en la actividad de un lodo activado 

 

RESUMEN 

 

El objetivo se centró en cómo influye el metronidazol en la cinética y comportamiento 

metabólico de la nitrificación y la actividad heterotrófica de un lodo activado, en cultivos 

lote. Se evaluaron ocho concentraciones de metronidazol en el intervalo de 5 a 100 mg/L, en 

presencia de 2,109 ± 129 mg SSV/L. El incremento de la concentración inicial de 

metronidazol causó una disminución en las eficiencias de eliminación de DQO y de amonio, 

los rendimientos de producción de nitrato, así como en las velocidades específicas de 

consumo del sustrato. El metronidazol (MDZ) presentó un mayor impacto sobre la actividad 

heterotrófica con respecto a la actividad nitrificante; además, presentó también un mayor 

efecto inhibitorio sobre la oxidación de nitrito con respecto a la oxidación del amonio. El 

lodo activado no presentó capacidad metabólica para biotransformar el metronidazol, sin 

embargo, el compuesto azol sí afectó significativamente la fisiología de esta. El perfil 

cinético se ajustó al modelo de inhibición del tipo no-competitivo (qmax= 120 mg N-NH4
+ 

consumido/g SSV-d, y Ki= 41.5 mg MDZ/L), y la concentración de metronidazol inicial que 

inhibió el 50% de la actividad nitrificante (IC50) fue de 43 mg MDZ/L. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

__________________________________________________________________________________________________ 

Los resultados de este capítulo se publicaron en la revista Environmental Technology con título “Influence of metronidazole 

on activated sludge activity”, 2020. https://doi.org/10.1080/09593330.2020.1714746 



 47 

4.1. Introducción 

 

El destino de los compuestos farmacéuticos en los cuerpos receptores de agua se 

considera un riesgo potencial para los organismos acuáticos y al ser humano. Los compuestos 

farmacéuticos se consideran como uno de los contaminantes emergentes más importantes en 

la última década (Ahmed et al., 2017; Aboudalle et al., 2018). En las aguas residuales 

farmacéuticas, la concentración detectada de compuestos emergentes es de aproximadamente 

100 mg/L (Nasseh et al., 2016). Estos contaminantes emergentes se introducen al medio 

ambiente principalmente a través de las descargas de las plantas de tratamiento de aguas 

residuales (PTARs). Las PTARs que usan procesos biológicos han sido diseñados para 

eliminar la materia orgánica biodegradable y compuestos de nitrógeno, pero los 

contaminantes emergentes no se pueden eliminar por completo, debido a las características 

recalcitrantes (Suarez et al., 2010). 

 

El metronidazol es uno de los fármacos más utilizados en el mundo, está dentro de 

los 100 fármacos más recetados en los Estados Unidos, y es uno de los 10 fármacos más 

usados durante el periodo de embarazo (Thapa et al., 1998; Bendesky et al., 2002). El 

metronidazol se usa comúnmente en medicina humana y veterinaria con propiedades 

antibacteriana y antiparasitaria (Ali et al., 2019). El metronidazol se ha detectado en PTARs 

a concentraciones de nanogramos a miligramos por litro (Ahmadzadeh et al., 2018). Por 

ejemplo, niveles tan altos como 34 mg/L de metronidazol se detectaron en el efluente de la 

PTAR de una empresa de fabricación de productos farmacéuticos en Lagos, Nigeria (Yakubu 

et al., 2017). El metronidazol tiene una baja degradabilidad debido a la estructura química, 

por lo que su propiedad química hace que su eliminación por sistemas biológicos 

convencionales sea muy difícil y a veces imposible (Nasseh et al., 2016). En la literatura hay 

información acerca de la eliminación del metronidazol por tratamientos fisicoquímicos y 

avanzados tales como: carbón activado, Fenton-reacción, electrocoagulación y oxidación 

electroquímica. Por ejemplo, las eficiencias de eliminación alcanzadas por tratamientos 

avanzados son mayores al 78% (Aboudalle et al., 2018; Ahmadzadeh et al., 2018; Çalişkan 

et al., 2010; Shemer et al., 2006). La degradación del metronidazol por procesos biológicos 

aerobios en el tratamiento de aguas es aún escasa en la literatura (Krzeminski et al., 2019).  
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4.2. Materiales y Métodos 

 

4.2.1. Cultivos en lote 

 

Los cultivos en lote se realizaron en matraces Erlenmeyer de 500 ml con un volumen 

operacional de 400 ml. El medio mineral que se empleó fue el siguiente: 500 mg de DQO-

glucosa/L, 50 mg N-NH4
+/L, 270 mg KH2PO4/L, 350 mg K2HPO4/L, 1 000 mg de NaHCO3/L 

y 0.5 ml/L de una solución de elementos traza (Velasco-Garduño et al., 2018). Los cultivos 

de sorción se realizaron usando lodos esterilizados, y se probaron las ocho concentraciones 

de metronidazol (5-100 mg/L). Los cultivos en lote se inocularon con 2,109 ± 129 mg SSV/L 

de lodos activados tomados de una planta de tratamiento de aguas residuales industriales con 

una actividad nitrificante inicial de 72 ± 5 mg N-NH4
+/g SSV-d. El pH de los cultivos en lote 

se amortiguó a 7.01 ± 0.02, debido a la presencia del bicarbonato de sodio, el cual fue 

verificado por mediciones de pH al final del tiempo de reacción (10 h de período de 

incubación). Los cultivos en lote se airearon continuamente con el fin de proporcionar y 

mantener la concentración de oxígeno disuelto a 6.3 ± 0.4 mg/L. Los cultivos en lote se 

llevaron a cabo por duplicado a una temperatura de 20 ± 2 °C. 

 

Los cultivos nitrificantes (solamente amonio) y cultivos nitrificantes/heterotrófico 

(amonio + DQO) sin metronidazol, se llevaron a cabo como los cultivos control. Las 

concentraciones iniciales de amonio y DQO fueron de 50 mg N/L y 500 mg/L, 

respectivamente. Las variables de respuesta para evaluar el proceso biológico fueron: 1) Las 

velocidades específicas (q; mg sustrato consumido o producto/g SSV-d), las cuales se 

calcularon usando el modelo de Gompertz (Origen 8.0, OriginLab, Inc. ®) (González-Blanco 

et al., 2012), con coeficientes de determinación (R2) mayores que 0.97 para todas las 

velocidades específicas calculadas, 2) eficiencias de eliminación [((sustrato inicial - sustrato 

final) / sustrato inicial)) X 100%], y 3) los rendimientos de producto (mg N-NO3
- o N-NO2

- 

producido/mg N-NH4
+ consumido). 

 

La concentración de metronidazol que causa una disminución del 50% en la actividad 

nitrificante en comparación con un control sin inhibición se estableció como el IC50. Este 
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valor se calculó por interpolación en el gráfico de la inhibición nitrificante observada (%) 

versus concentración del inhibidor (Ecuación 11). El perfil se ajustó a un modelo polinomial 

(grado 2) con coeficiente de determinación (R2) de 0.99. El modelo de inhibición no 

competitiva linealizado se usó para calcular la constante de inhibición (ki), véase la ecuación 

12 (Segel, 1993).  

 

𝑆𝐴𝐶(%) =
𝑆𝐴𝐶𝑖

𝑆𝐴𝐶0
∗ 100        (11) 

 

Donde; SAC (%) es el porcentaje de actividad inhibida, SACi es la actividad en presencia de 

MDZ, y SAC0 es el control de actividad en ausencia de MDZ. 

 

𝑞𝑚𝑎𝑥
´ = 𝑞𝑚𝑎𝑥

𝐾𝑖

𝐾𝑖+𝐶𝑖
                      (12) 

 

Donde; 

q max velocidad máxima de consumo de amonio  

q´max velocidad específica (
𝑚𝑔 𝑁−𝑁𝐻4

+ 𝑐𝑜𝑛𝑠𝑢𝑚𝑖𝑑𝑜

𝑔 𝑆𝑆𝑉−𝑑
) en presencia del inhibidor 

Ci   concentración del inhibidor (mg MDZ/L) 

Ki   constante de inhibición (mg MDZ/L) 

 

4.2.2. Métodos Analíticos 

 

El amonio se analizó mediante un electrodo selectivo (HANNA HI 4101). La 

demanda química de oxígeno soluble (DQOS) se determinó mediante el método de reflujo 

cerrado (Pittwell, 1983). El nitrito y el nitrato se analizaron mediante cromatografía líquida 

de alta eficacia (HPLC) (PerkinElmer serie 200), utilizando una columna de intercambio 

iónico y un detector de UV a 214 nm, utilizando la columna IC-Pak Anion HC, 4.6 x 150 

mm. La concentración de oxígeno disuelto se determinó mediante un electrodo selectivo 

(HANNA, HI 98186). Los sólidos suspendidos volátiles (SSV) se determinaron de acuerdo 

con los métodos estándar para la examinación de agua y aguas residuales 
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(APHA/AWWA/WEF 2005). El metronidazol se determinó mediante espectrofotometría 

UV-VIS a 319 nm (HANNA 500). 

 

4.3. Resultados y Discusión 

 

4.3.1. Cultivos control 

 

Inicialmente, las pruebas de sorción se realizaron utilizando lodos previamente 

esterilizados con la finalidad de evaluar la capacidad del lodo activado para adsorber 

metronidazol. Al final del período de incubación de todos los cultivos en lote, 

aproximadamente el 98% del metronidazol se recuperó en el medio líquido, lo que sugirió 

que el fenómeno de sorción fue mínimo. 

 

Los cultivos nitrificantes y los cultivos nitrificantes/heterotrófico sin metronidazol se 

llevaron a cabo como los cultivos control. En la Figura 12-A se muestra el perfil de los 

compuestos de nitrógeno de la nitrificación, donde se observó una eficiencia de eliminación 

de amonio de 80 ± 2.8%, con una velocidad específica de 118 ± 5 mg N-NH4
+ consumido/g 

SSV-d. El nitrato fue el producto final, con un rendimiento de 0.80 ± 0.13 mg N-NO3
-/mg N-

NH4
+ consumido (Tabla 4). El resto del nitrógeno de amonio consumido se recuperó como 

nitrito, con rendimiento de 0.22 ± 0.01 mg N-NO2
-/mg N-NH4

+ consumido. En la Tabla 4, se 

puede observar que el nitrógeno de amonio consumido se recuperó completamente como 

nitrógeno de nitrato y nitrito en función de los valores de rendimiento, lo que sugiere que el 

amonio se eliminó mediante el proceso biológico. Por lo tanto, estos resultados descartan la 

pérdida de nitrógeno en forma de amoniaco por arrastre (stripping). 
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Figura 12. Perfil de los cultivos control: A) nitrificante y B) nitrificante/heterotrófico. (■) Amonio, 

(●) Nitrato, (▲) Nitrito, (×) DQO. 

 

Tabla 4. Eficiencias de eliminación (%) y rendimientos de producción en los cultivos nitrificantes 

en presencia de metronidazol. 

MDZ (mg/L) N-NH4
+ (%) Y N-NO3

- Y N-NO2
- 

0 80 ± 9.8 0.80 ± 0.13 0.22 ± 0.01 

5 78 ± 7.5 0.26 ± 0.07 0.84 ± 0.07 

10 74 ± 6.5 0.13 ± 0.07 0.84 ± 0.04 

15 74 ± 7.2 0.12 ± 0.07 0.87 ± 0.06 

20 72 ± 8.9 0.06 ± 0.04 0.93 ± 0.03 

40 66 ± 5.1 0.00 ± 0.00 0.99 ± 0.01 

60 57 ± 5.6 0.00 ± 0.00 0.99 ± 0.01 

80 53 ± 5.5 0.00 ± 0.00 0.98 ± 0.01 

100 48 ± 9.1 0.00 ± 0.00 0.98 ± 0.01 

 

En la Figura 12-B se puede observar que la DQO se consumió desde el principio, con 

una eficiencia de eliminación de 92 ± 1.43% (Tabla 5). La materia orgánica se consumió a 

una velocidad específica de 535 ± 33.3 mg DQO/g SSV-d. El amonio se consumió en 95 ± 
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0.01%, con una velocidad específica de consumo de 115 ± 0.9 mg N-NH4
+/g SSV-d. El 

nitrato fue el producto final, con un rendimiento de 0.83 ± 0.01 mg N-NO3
-/mg N-NH4

+ 

consumido. La velocidad específica de producción de nitrato fue 2.7 veces más rápida con 

respecto al control nitrificante, siendo de 111 ± 5.7 mg N-NO3
-/g SSV-d (Tabla 5). Las 

bacterias nitrificantes y heterotróficas pueden coexistir y mantener altas eficiencias de 

eliminación de contaminantes, pero depende de las condiciones ambientales impuestas como 

la relación DQO/N, concentración de oxígeno disuelto, presencia de inhibidores, entre otros. 

Por ejemplo, Fajri et al. (2018) mostró que una alta aireación mejoró la eliminación 

simultánea de amonio y DQO, e incrementó la producción de nitrato. Las bacterias 

nitrificantes y heterotróficas también pueden coexistir en las mismas condiciones de cultivo, 

incluso cuando no se suministra la materia orgánica. Por ejemplo, algunas bacterias 

nitrificantes son capaces de producir productos microbianos orgánicos solubles, que 

favorecen la proliferación del crecimiento heterotrófico (Rittmann et al., 1994; Kindaichi et 

al., 2004). 

 

Tabla 5. Eficiencias de remoción del amonio y DQO, y los rendimientos de producción en los 

cultivos nitrificantes/heterotróficos en presencia de metronidazol 

MDZ (mg/L) E.R. DQO (%) E. R. N-NH4
+ (%) Y N-NO3

- Y N-NO2
- 

0 92 ± 1.43 95 ± 0.01 0.83 ± 0.01 0.17 ± 0.01 

5 85 ± 1.15 94 ± 0.17 0.75 ± 0.01 0.25 ± 0.01 

10 83 ± 0.32 93 ± 0.20 0.74 ± 0.01 0.23 ± 0.01 

15 77 ± 0.65 86 ± 3.04 0.72 ± 0.06 0.26 ± 0.03 

20 73 ± 0.14 81 ± 1.03 0.55 ± 0.06 0.31 ± 0.01 

40 68 ± 2.03 76 ± 4.67 0.00 ± 0.00 0.38 ± 0.06 

60 49 ± 0.68 74 ± 2.82 0.00 ± 0.00 0.43 ± 0.02 

80 47 ± 2.33 68 ± 1.78 0.00 ± 0.00 0.46 ± 0.02 

100 33 ± 0.99 64 ± 0.98 0.00 ± 0.00 0.55  0.01 
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4.3.2. Efecto del metronidazol en la actividad nitrificante 

 

La Figura 13 muestra los perfiles de las eficiencias de eliminación de amonio y los 

rendimientos de producto en presencia de 5, 10, 15, 20, 40, 60, 80 y 100 mg/L de 

metronidazol. Al final de los cultivos en lote, el metronidazol en el medio líquido fue de 97%, 

lo que sugiere que el lodo activado no fue capaz de biotransformar el compuesto azol en el 

período de incubación evaluado. A una concentración de 5 mg/L de metronidazol, la 

eficiencia de eliminación de amonio no cambió significativamente en relación con el control 

nitrificante (Tabla 6). El metabolismo de la nitrificación cambió, ya que se observó una 

disminución en el rendimiento de nitrato, siendo de 0.26 ± 0.07 mg N-NO3
-/mg N-NH4

+ 

consumido, mientras que el rendimiento de nitrito aumentó a 0.84 ± 0.07 mg N-NO2
-/mg 

NH4
+ consumido. 

 

 En el estudio con 10 mg de MDZ/L, la eliminación de amonio fue de 74 ± 1.5% que 

representó una disminución del 7.5% con respecto al control nitrificante. El rendimiento de 

nitrato disminuyó a 0.13 ± 0.07 mg N-NO3
-/mg N-NH4

+ consumido, que representó una 

disminución del 84% con respecto al control. No obstante, el rendimiento de nitrito no 

cambió significativamente, siendo de 0.84 ± 0.04 mg N-NO2
-/mg N-NH4

+ consumido. En 

resumen, las eficiencias de eliminación de amonio y los rendimientos de nitrato 

disminuyeron, la producción de nitrito aumentó, conforme se incrementó la concentración 

inicial del metronidazol. Por otro lado, el metabolismo de la nitrificación se vio afectado 

fuertemente después de la concentración inicial de 40 mg MDZ/L, ya que la producción de 

nitrato cesó completamente. 
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Figura 13. Perfiles de las eficiencias de consumo de amonio y DQO, así como de los rendimientos 

de producción en el cultivo nitrificante (A) y nitrificante/heterotrófico (B), en presencia del 

metronidazol. (█) remoción de amonio, (█) remoción de la DQO, (●) rendimiento de nitrito, y (♦) 

rendimiento de nitrato. 

 

Respecto a la cinética de la nitrificación, el proceso biológico se vio afectado de 

manera significativa a la segunda concentración evaluada, que fue de 10 mg MDZ/L (Figura 

14A; Tabla 6). A esta concentración de metronidazol, las velocidades específicas de consumo 

de amonio y la producción de nitrito no cambiaron significativamente con respecto al control. 

No obstante, la velocidad específica de producción de nitrato se vio afectada 

significativamente, ya que disminuyó en un 73% con respecto al control, siendo de 11 ± 4.1 

mg N-NO3
-/g SSV-d (Tabla 6). La tendencia en las velocidades específicas de producción de 

nitrato fue a la baja, lo que sugiere una fuerte inhibición en la enzima nitrito óxido-reductasa 
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(Figura 14-A). El efecto inhibidor de metronidazol fue más pronunciado en la oxidación de 

nitrito que la oxidación de amonio. Por ejemplo, el metronidazol requiere cruzar la pared 

celular como un requisito previo para su activación química; además de que requiere bajos 

potenciales con el fin de ser reducido, alrededor de - 450 mV (Dokianakis et al., 2004). Una 

vez que el metronidazol está dentro de la célula, se reduce rápidamente en un radical libre 

nitroso; en este estado químico es altamente tóxico y puede dañar la molécula de ADN de la 

bacteria anaerobia (Kurian et al., 2018). Por otro lado, los bajos potenciales no se encuentran 

en condiciones aerobias, por lo tanto, los potenciales redox con valores positivos están 

evitando la reducción de metronidazol, y por lo tanto su alta toxicidad. Sin embargo, las 

bacterias aerobias como un mecanismo de resistencia podrían modificar la permeabilidad de 

la membrana para evitar la absorción de los compuestos nitroimidazoles, sino que también 

impide la absorción de otras moléculas esenciales que son muy importantes para la vida 

celular (Edwards, 1980). 

 

Tabla 6. Velocidades específicas de la actividad nitrificante en presencia del metronidazol 

MDZ (mg/L) q N-NH4
+ q N-NO3

- q N-NO2
- 

0 118 ± 10 41 ± 14 26 ± 8.7 

5 110 ± 06 38 ± 12 23 ± 10 

10 100 ± 10 11 ± 4.1 25 ± 12.3 

15 94 ± 13.2 9 ± 5.7 35 ± 9.0 

20 84 ± 9.6 4 ± 1.5 49 ± 11 

40 57 ± 6.4 0.00 ± 0.00 57 ± 5.9 

60 49 ± 6.8 0.00 ± 0.00 49 ± 7.0 

80 42 ± 0.2 0.00 ± 0.00 42 ± 2.0 

100 48 ± 16.6 0.00 ± 0.00 46 ± 14.2 
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Figura 14. A) Cinética de la actividad nitrificante en presencia de metronidazol. B) Cinética de la 

actividad nitrificante/heterotrófica en presencia de metronidazol. (█) velocidad de consume de 

amonio, (█) velocidad especifica de producción de nitrito, (█) velocidad especifica de producción 

de nitrato, (×) velocidad de consumo de la DQO. 

 

El modelo de inhibición no competitivo se ajustó bien a los datos experimentales, con 

un coeficiente de determinación (R2) de 0.99. El qmax obtenido fue de 120 mg N-NH4
+ 

consumido/g SSV-d, mientras que la constante de inhibición (Ki) fue de 41.5 mg MDZ/L. En 

literatura es escasa la información acerca de las constantes de inhibición de los contaminantes 

emergentes. Por ejemplo, Dokianakis et al. (2004) evaluaron siete productos farmacéuticos 

sobre la actividad nitrito de oxidante, con valores de Ki para ofloxacina, sulfametoxazol y 

triclosan de 12, 13.8 y 0.045 mg/L, respectivamente, siendo el triclosan el inhibidor más 

fuerte. Por otra parte, los otros contaminantes, tales como el propranolol, diclofenaco, 
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carbamazepina y clofibrato causaron una inhibición de menor grado. La oxidación de nitrito, 

el segundo paso de la nitrificación es muy sensible y su inhibición también ha sido reportado 

por la presencia de otro tipo de contaminantes. Por ejemplo, el sulfuro y la anilina se han 

reportado como inhibidores fuertes en el proceso de nitrificación, dando valores de Ki para 

la oxidación de amonio de 2.54 y 3.3 mg/L, respectivamente (Khin et al., 2002; Bejarano-

Ortiz et al., 2013). Para el cálculo de la IC50, los datos experimentales se ajustaron a un 

modelo polinomial de grado 2 (R2 = 0.99) [Figura 14]. El valor de IC50 calculado fue de 43 

mg MDZ/L. El valor de Ki obtenido a partir del modelo de inhibición no competitivo fue de 

41.5 mg MDZ/L, que fue muy cercano al IC50.  

 

Figura 14. Perfil del porcentaje de inhibición de la actividad nitrificante. (■) datos experimentales 

(●) ajuste del modelo polinomial. 

 

4.3.3. Efecto del metronidazol en el cultivo nitrificante/heterotrófico  

 

En plantas de tratamiento de aguas residuales que usan sistemas de lodos activados o 

aireación extendida, la nitrificación y la actividad heterotrófica son necesarias para la 

degradación del amonio y la materia orgánica. Por esta razón, se evaluó la influencia del 

metronidazol en ambas actividades. La Figura 13B muestra el perfil de la DQO y las 

eficiencias de eliminación de amonio, así como los rendimientos de producto. En el estudio 

con 5 mg de MDZ/L, la eficiencia de eliminación de la DQO disminuyó con respecto al 

control nitrificante/heterotrófico, mientras que la eficiencia de eliminación de amonio no 

cambió significativamente (Tabla 5). El rendimiento de producción de nitrato también 
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disminuyó, siendo de 0.75 ± 0.01 mg N-NO3
-/mg N-NH4

+ consumido. El nitrito se acumuló 

con un rendimiento de 0.25 ± 0.01 mg N-NO2
-/mg N-NH4

+ consumido. A 10 mg de MDZ/L 

evaluado, la eficiencia de eliminación de DQO fue de 83 ± 0.32%, mostrando una 

disminución de 9.8% con respecto al control. En el caso del amonio, éste se eliminó en un 

93 ± 0.20%, mostrando una ligera disminución de 2.1% con respecto al control. Los 

resultados experimentales indicaron que la eliminación de la DQO se vio más afectada con 

respecto a la eliminación de amonio, bajo estas condiciones de cultivo. En contraste, se 

observó un comportamiento opuesto para el perfil del nitrito, logrando un incremento y 

alcanzando un rendimiento de 0.55 ± 0.01 mg N-NO2
-/mg N-NH4

+ consumido (Tabla 5). 

 

Tabla 9. Resultados cinéticos de los cultivos nitrificante/heterotrófico en presencia de metronidazol. 

MDZ (mg/L) q COD q NH4
+ q NO3

- q NO2
- 

0 535 ± 33.4 115 ± 0.9 111 ± 5.7 14 ± 0.3 

5 466 ± 35.50 107 ± 3.0 114 ± 6.1 17 ± 2.0 

10 446 ± 24.7 104 ± 4.0 117 ± 2.9 16 ± 1.0 

15 442 ± 31.5 71 ± 11.7 101 ± 7.1 20 ± 0.2 

20 432 ± 22.90 62 ± 5.1 65 ± 13.2 21 ± 0.1 

40 427 ± 11.34 60 ± 9.3 0.00 ± 0.00 19 ± 0.7 

60 418 ± 51.7 60 ± 1.3 0.00 ± 0.00 21 ± 0.3 

80 408 ± 27.0 57 ± 3.8 0.00 ± 0.00 26 ± 1.0 

100 356 ± 35.4 60 ± 2.0 0.00 ± 0.00 26 ± 0.8 

 

La cinética de la nitrificación y la actividad heterotrófica se vieron afectadas 

negativamente por la presencia del metronidazol (Figura 14-B). Por ejemplo, a 5 mg de 

MDZ/L la DQO se oxidó a una velocidad específica de 466 ± 35.4 mg MDZ/g SSV-d, y el 

amonio se consumió a una velocidad específica de 107 ± 3.0 mg N-NH4
+/g SSV-d, mostrando 

una disminución de 12.9% y 7%, respectivamente, con respecto al control (Tabla 9). A 10 

mg de MDZ/L, la DQO se consumió a una velocidad específica de 446 ± 14.7 mg/g SSV-d, 

y el amonio se consumió a una velocidad específica de 104 ± 4.0 mg N-NH4
+/g SSV-d, 

mostrando una disminución de 16.6% y 9.6% respectivamente, con respecto al control. En 

resumen, las eficiencias de eliminación de la DQO y del amonio fueron en declive conforme 
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se incrementó la concentración inicial del metronidazol. En cuanto al comportamiento 

cinético, las velocidades de producción de nitrato fueron disminuyendo mientras que las 

velocidades de producción de nitrito fueron aumentando. Los resultados experimentales 

sugirieron nuevamente que el metronidazol tuvo un efecto negativo en la etapa de oxidación 

de nitrito, incluso en presencia de materia orgánica. 

 

La ruta bioquímica de la nitrificación requiere necesariamente de un control 

enzimático para completar la ruta. El primer paso de la nitrificación es catalizado por la 

enzima amonio monooxigenasa (AMO), la enzima monooxigenasa posee cobre que permite 

la oxidación del amonio a nitrito a través de hidroxilamina (NH2OH). La AMO también es 

capaz de oxidar parcialmente un amplio grupo de compuestos orgánicos, tales como 

alquenos, metanol, hidrocarburos halogenados y compuestos aromáticos (Lancaster et al., 

2018). El último paso de la nitrificación es la oxidación del nitrito (NO2
-) a nitrato (NO3

-) 

llevado a cabo por las bacterias nitrito oxidantes (NOB) que dependen de la enzima nitrito 

oxidorreductasa (NORe). La NORe constituye del 10 a 30% de la proteína total en la 

membrana celular (Lancaster et al., 2018). Por ejemplo, se observó en las bacterias 

Nitrobacter hamburgensis tres enzimas principales con pesos másicos de 116, 65 y 32 kDa. 

La subunidad 116 kDa contiene un cofactor de molibdeno, que actúa en el sitio de unión con 

el sustrato para activar la enzima (Lücker et al., 2010). Los cofactores (iones metálicos) o 

elementos traza son esenciales para la activación de las enzimas con el fin de llevar a cabo 

con éxito la vía bioquímica de la nitrificación. Ali et al. (2019) observaron que el 

metronidazol tiene el potencial para quelar diferentes metales, tales como el manganeso, 

hierro, cobalto, níquel, cobre, mercurio y cadmio. Por lo tanto, si los iones metálicos están 

siendo quelados esto evitaría su incorporación en la célula, generando que la vía bioquímica 

se detenga en algún punto de la ruta. En el presente trabajo, todos los cultivos en lotes 

mostraron más del 97% de la concentración del metronidazol en el medio líquido, durante 

todo el tiempo de reacción. Estos resultados experimentales sugieren que el metronidazol no 

cruzó la pared celular, pero algunas interacciones con la membrana celular o con los metales 

podrían estar ocurriendo. La oxidación de nitrito fue el paso bioquímico más afectado por el 

metronidazol; este paso bioquímico es catalizado por la NORe que depende de molibdeno. 
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Posiblemente la presencia del metronidazol queló el molibdeno, y de esta forma se afectó la 

actividad de la NOB.  

 

Finalmente, el lodo activado no fue capaz de biotransformar el metronidazol en el 

período de incubación evaluado, sin embargo, el compuesto azol afectó significativamente 

la fisiología de esta. Los productos farmacéuticos son a menudo contaminantes muy 

persistentes a la biodegradación y su presencia en el agua residual cruda puede influir en el 

rendimiento de los procesos biológicos de la PTAR, como es el caso de la nitrificación 

(Dokianakis et al. 2004). Aunado a esto, hoy en día, se ha reportado que la presencia de 

compuestos antimicrobianos en las plantas de tratamiento aumenta significativamente los 

genes de resistencia de los microorganismos implicados en el tratamiento biológico, por lo 

que si las plantas depuradoras de aguas residuales no están funcionando correctamente van a 

actuar como lanzadores en la diseminación de bacterias resistentes en el medio ambiente, que 

podrían provocar diversos riesgos de carácter desconocido (Ju et al., 2019). 

 

4.4.  Conclusiones 

 

El metronidazol influyó en el comportamiento cinético y metabólico de la 

nitrificación y la actividad heterotrófica de los lodos activados. Durante el período de 

incubación, la degradación del compuesto emergente no se observó, sin embargo, sí inhibió 

las actividades biológicas, siendo más afectado el proceso heterotrófico con respecto al 

nitrificante. El paso bioquímico más afectado por metronidazol fue la actividad nitrificante, 

precisamente, la oxidación del nitrito, generando la acumulación de este. Por último, el perfil 

de la nitrificación expuesto a metronidazol se ajustó bien al modelo de inhibición no 

competitiva. 
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5. Conclusiones Generales 

 

La Dinámica Computacional de Fluidos permitió la identificación de 

comportamientos anómalos dentro del reactor híbrido carrusel. El tiempo de residencia 

hidráulico presentó un efecto negativo en el comportamiento hidrodinámico del reactor, ya 

que a los tiempos de residencia hidráulicos bajos se observaron canalizaciones en los 

módulos anóxicos/anaerobios, mientras que a todos los tiempos de residencia hidráulicos 

evaluados se observaron recirculaciones internas en la interfase lodos activados/clarificador 

secundario. Las recirculaciones internas en la interfase lodos activados/clarificador 

secundario, se corrigieron mediante la instalación de una propela.  

 

El reactor híbrido carrusel mostró la capacidad para el acoplamiento de varios 

procesos biológicos para la eliminación simultánea de materia orgánica y amonio. Al 

alimentarse con agua sintética, el amonio y la DQO se eliminaron mediante nitrificación, 

actividad heterotrófica, desnitrificación y metanogénesis; mientras, que, al ser alimentado 

con un agua residual industrial, el amonio y la DQO se eliminaron mediante nitrificación 

parcial, actividad heterotrófica y desnitrificación. El agua residual industrial inhibió la 

actividad metanogénica. Finalmente, el uso de un reactor híbrido multimodular podría ser 

una tecnología factible para el tratamiento de aguas residuales industriales de composición 

química compleja. 

 

El metronidazol, contaminante emergente, influyó negativamente en la cinética y el 

metabolismo de las actividades nitrificantes y heterotróficas de un lodo activado, en cultivos 

lote. El incremento de la concentración de metronidazol disminuyó las eficiencias de 

eliminación de amonio y DQO, así como la producción de nitrato. Las velocidades 

específicas de consumo de amonio y DQO, así como las velocidades de producción 

específica de nitrato disminuyeron significativamente. El metronidazol afectó fuertemente la 

etapa de la oxidación del nitrito, ya que el incremento de la concentración inicial de 

metronidazol fue concomitante con el incremento de nitrito. El perfil nitrificante se ajustó al 

modelo de inhibición no competitiva, obteniéndose los siguientes parámetros cinéticos: qmax 
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de 120 mg de N-NH4
+ consumido/g VSS-d, Ki de 41.5 mg MDZ/L, y un IC50 de 43 mg 

MDZ/L.  
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