
UNIVERSIDAD AUTÓNOMA METROPOLITANA 

                                                                                                               UNIDAD IZTAPALAPA 

 

ESTUDIO FISIOLÓGICO Y POBLACIONAL DE LA METANOGÉNESIS DEL 2-

CLOROFENOL (2CP) EN UN REACTOR ANAEROBIO DE LOTE 

SECUENCIADO (ASBR)  

 

TESIS 

QUE PARA OBTENER EL GRADO DE DOCTOR EN BIOTECNOLOGÍA 

PRESENTA 

M.B. Lizeth Maribel Beristain Montiel 

COMITE TUTORIAL   

Directora: Dra. Florina Ramírez Vives 

Asesores: Dra. Flor de Ma. Cuervo López 
                                   Dr. Germán Buitrón Mendéz 
  

MMééxxiiccoo  DD..FF  aa  1144  ddee  ddiicciieemmbbrree  ddee  22001111..



Universidad Autónoma Metropolitana 
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aaddeemmááss  ccuueennttaa  ccoonn  aappooyyoo  ddeell  mmiissmmoo  CCoonnsseejjoo..  
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RESUMEN 

 
El presente trabajo pretende contribuir al estudio de la eliminación del 2-clorofenol (2CP) bajo 

condiciones anaerobias metanogénicas, así  como  al  entendimiento  de  las  interacciones  entre  

las  respuestas fisiológicas  dentro  de  un  consorcio  anaerobio metanogénico  y  la  estructura  de  

la  comunidad microbiana presente. El trabajo se dividió en tres partes. En la primera se evaluó en 

cultivos en lote i) el efecto de utilizar como inóculo lodo metanogénico con diferentes periodos de 

contacto previo al 2CP, ii) la adición de acetato y fenol como donador de electrones en relación 

estequimiométrica con el 2CP, iii) el efecto de la presencia de diferentes concentraciones iniciales 

de oxígeno.  La segunda parte se enfocó en el estudio del proceso respiratorio metanogénico del 

2CP y en las caracteristicas de sedimentación del lodo en dos reactores anaerobios de lote 

secuenciado (ASBR). En la tercera parte se evaluó la relación del proceso respiratorio del 2CP y la 

estructura  molecular  de  las  comunidades  microbianas  de  arqueas  y  bacterias  presentes en los 

cultivos mediante  separación  de  DNA  por  electroforesis  en  gel  con  gradiente desnaturalizante 

(DGGE). 

En los cultivos en lote, se observó la reducción en la fase de retardo de hasta el 62.5%  con un 

concomitante incremento del 114% en la velocidad especifica de consumo (q2CP) al utilizar como 

inóculo un lodo con un tiempo de contacto previo al 2CP de 80 días. Cuando se evaluó el efecto de 

la adición de un donador de electrones se encontró que la utilización de acetato no favoreció el 

consumo del 2CP, en contraste, la adición de fenol resultó en un incremento del 46% en la 

velocidad específica de consumo de 2CP. No se observaron diferencias significativas durante la 

evaluación de la adición de diferentes concentraciones de oxígeno en las velocidades específicas de 

consumo y eficiencias de consumo de 2CP. Sin embargo, cuando el inóculo utilizado fue un  lodo 

con 80 días de contacto previo al 2CP y oxígeno, se observaron incrementos de hasta el 73% en las 

q2CP. De lo anterior se infiere que el incremento en la q2CP pudo ser resultado del contacto previo al 

2CP más que a la adición de oxígeno. Por lo tanto, este apartado muestra evidencias de que la 

utilización de lodos con tiempo de contacto previo al compuesto aromático puede ser un parámetro 

clave para mejorar las velocidades específicas de consumo del 2CP. 

 

Se operaron dos reactores anaerobios de lote secuenciado (ASBR). El reactor ASBRA fue 

alimentado con 2CP como única fuente de carbono y energía, mientras que el reactor ASBRB fue 

alimentado con una mezcla de 2CP y fenol como donador de electrones. Se evaluaron las siguientes 

concentraciones de 2CP (mg C/L): 28, 42, 56, 84, 112, 140 y 196 en ambos reactores. En el reactor 

ASBRB se evaluaron las siguientes concentraciones de fenol (mg C/L): 28, 42, 56, 84, 112, 140 y 

196. Ambos reactores presentaron un comportamiento similar en el consumo del 2CP así como en 

los valores de las variables de respuesta. Las eficiencias de consumo (90±0.4%) fueron constantes 

en todas las concentraciones evaluadas. Las velocidades específicas de consumo presentaron un 

incremento de cinco veces al utilizar las concentraciones experimentales de 28 a 112 mg C-2CP/L, 

en contraste, al evaluar 140 y 196 mg C-2CP/L se presentó el decremento del 37% y 72% 

respectivamente. Los rendimientos de producción de biogás (Ybiogas-C/2CP-C = 0.8±0.04)  fueron 

constantes de 28 mg C-2CP/L a 140 mg C-2CP/L, sin embargo al utilizar 196 mg C-2CP/L se 

observó un decremento en los valores del 78±3% en ambos reactores. La disminución en los 
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rendimientos podría estar asociada a la acumulación de ácidos grasos volátiles (AGV) la cual 

únicamente se presentó a la última concentración. Se obtuvieron valores de IVL entre 35 y 105±5 

mL/g, en todas las concentraciones evaluadas en el reactor ASBRA,  estos  valores reflejan la buena  

capacidad de sedimentación del lodo. El reactor ASBRB tuvo el mismo comportamiento sin 

embargo, cuando se aumentó la concentración a 140 y 196 mg C-2CP/L se observó un incremento 

significativo en los valores del IVL, provocando problemas en la sedimentabilidad del lodo. Los  

resultados obtenidos en este apartado dan evidencia de que el utilizar un reactor ASBBR puede ser 

una atractiva herramienta para el tratamiento de compuestos aromáticos debido a que el periodo de 

aclimatación necesario es corto. Ademas se encontró que el consumo del 2CP puede llevarse a cabo 

satisfactoriamente sin la adición de un donador de electrones, aunado a esto un reactor ASBR puede 

ser utilizado satisfactoriamente para el tratamiento de hasta 280 mg C-compuesto aromático/L.  

El  análisis  de  las  secuencias  del  gen  16S  DNAr de ambos reactores, mostró la presencia de 

bacterias asociadas con P. putida, P. mendocina, U. Caulobacter, R. lindaniclasticus y Uncultured 

Cloroflexi bacterium durante la operación de ambos reactores. Se sugiere que la presencia y 

permanencia de algunas de estas  bacterias puede estar relacionada con la deshalogenación del 2CP 

así como con el consumo de intermediarios producidos. Las altas E2CP  en todas las concentraciones 

evaluadas pueden estar relacionadas con el equilibrio en las poblaciones microbianas presentes en 

ambos reactores reflejado en el índice J= 0.97±0.2. Por otro lado el decremento en las q2CP puede 

estar asociado con el decremento en las poblaciones reflejado en el índice ecológico S. La 

acumulación de fenol y AGV observada puede estar asociada con la ausencia de bandas 

relacionadas con Caulobacter y Bacillus. La disminución en los rendimientos de producción de 

biogás mencionada anteriormente, puede estar asociada con (i) la disminución o ausencia de 

bacterias fermentativas o acetogénicas,(ii) la ausencia de sustratos necesarios para la 

metanogénesis, y (iii) la eventual disminución de las poblaciones metanogénicas reflejados en los 

índice S y J. 
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ABSTRACT 

This work aims to contribute to the study of the elimination of 2-chlorophenol (2CP) under 

anaerobic methanogenic conditions, as well as the understanding of the interactions between 

physiological responses in a methanogenic consortium and the structure of the microbial 

community present. The work was divided into three parts. The first was focused on evaluating in 

batch cultures the effect of: (i) the use of sludge with different periods of previous contact to 2CP, 

(ii) the electron donor addition in stoichiometric relation with 2CP and (iii) the presence of different 

initial oxygen concentrations. The second part was focused on the study of the respiratory process 

of 2CP and settling characteristics of sludge in two sequencing batch anaerobic reactors (ASBR). In 

the third part was assessed the relationship of the respiratory process of 2CP and molecular 

structure of microbial communities of archaea and bacteria in the cultures by electrophoresis in 

denaturing gradient gel (DGGE). 

In batch cultures, when compared with the control, 50 and 80 days of previous contact to 2CP 

resulted in a lag phase reduction of 57% and an increased in 2CP specific consumption rate (q2CP) 

of 114%.When we evaluated the effect of the addition of an electron donor was found that the use 

of acetate did not favor the consumption of 2CP, in contrast, the phenol addition resulted in a 46% 

increase in the specific rate of consumption of 2CP. No significant differences were observed 

during the evaluation of the addition of different concentrations of oxygen in the specific 

consumption rates and efficiencies of 2CP consumption. However, when the inoculum used was 

sludge with 80 days of contact prior to 2CP and oxygen, were observed increases up to 73% in q2CP. 

Thus, the increase in q2CP values obtained might be due to the sludge exposure to 2CP rather than 

oxygen addition. Therefore, the use of sludge with a previous contact to 2CP resulted to be a key 

parameter for enhancing 2CP specific consumption rate. 

Two reactors were set up (ASBRA and ASBRB). The ASBRA was fed with 2CP as the sole source of 

carbon and energy, while the ASBRB reactor was fed with a mixture of 2CP and phenol as electron 

donor. Were assessed the following 2CP concentrations (mg C/ L): 28, 42, 56, 84, 112, 140 and 196 

in both reactors. In the ASBRB were evaluated the following phenol concentrations (mg C/L): 28, 

42, 56, 84, 112, 140 and 196. Both reactors showed a similar behavior in the 2CP consumption and 

in the values of the response variables. Consumption efficiencies (90 ± 0.4%) were constant at all 

concentrations tested. The specific consumption rates showed an increase of five times when were 

assessed the experimental concentrations of 28 to 112 mg 2CP-C/L. In contrast, when were 

evaluated experimental concentrations of 140 and 196 mg C-2CP / L was presented a decrease of 

37% and 72% respectively. The biogas yields (Ybiogas-C/2CP-C = 0.8 ± 0.04) were constant from 28 mg 

2CP-C/L to 140 mg 2CP-C/L, however when was assessing 196 mg 2CP-C/L  was observed a 

decrease of  78 ± 3% in biogas yields in both reactors. The decrease in biogas yields could be 

associated with the accumulation of volatile fatty acids (VFA), which is only presented to the last 

concentration. SVI values between 35 and 105 ± 5 mL/g were obtained at all concentrations tested 

in the reactor ASBRA, these values reflect the good settling characteristics of sludge. However, 

sludge flotation was observed in ASBRB reactor when 140 mg 2CP-C/L and 196 mg 2CP-C/L were 
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assayed. At these conditions SVI values were ≥135±5 mL/g. The use of an ASBR reactor can be an 

attractive tool for the treatment of aromatic compounds due to the sludge acclimation period is 

shorter.  The 2CP consumption can also be carried out without the addition of an electron donor. 

This type of reactor could be successfully used for the treatment of up to 140 mg C-2CP 

compound/L and 140 mg C-fenol/L.  

Analysis of the 16S rDNA gene sequences of both reactors showed the presence of bacteria 

associated with P. putida, P. Mendocina, U. Caulobacter, Uncultured bacterium Cloroflexi and R. 

lindaniclasticus  during the operation of both reactors. It may suggest that the presence and 

permanence of some of these bacteria may be related to the dehalogenation of 2CP as well as 

intermediate consumption produced. The high consumption efficiency (90%), at all concentration 

tested may be related with the evenness of microbial populations (J index =0.97 ± 0.2) present in 

both reactors. On the other hand, the decrease in the q2CP may be associated with the decrease in 

population reflected in the ecological index S. The accumulation of phenol and VFA observed at 

196 mg 2CP-C/L, could be linked to the absence of bands related to Caulobacter and Bacillus. The  

decrease in biogas production yields mentioned above, might be linked with (i)the absence of 

fermentative  or acetogenic bacteria, (ii) the absence of substrates for conducting methanogenesis 

and (iii) the eventually declination of methanogenic populations (decrease of S and J indices).  
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PANORAMA GENERAL 

A medida que aumenta el poder del humano sobre la naturaleza y aparecen nuevas necesidades 

como consecuencia de la vida en sociedad, el medio ambiente que lo rodea se deteriora cada vez 

más. El comportamiento social del humano, que lo condujo a comunicarse mediante el lenguaje y 

formar la cultura humana, le permitió diferenciarse de los demás seres vivos. Pero mientras ellos se 

han adaptado al medio ambiente para sobrevivir, el humano lo adapta y modifica según sus 

necesidades.  

El progreso tecnológico, por una parte y el acelerado crecimiento demográfico, por la otra, 

producen la alteración del medio, llegando en algunos casos a atentar contra el equilibrio biológico 

de la Tierra. No es que exista una incompatibilidad absoluta entre el desarrollo tecnológico, el 

avance de la civilización y el mantenimiento del equilibrio ecológico, pero es importante que el 

hombre sepa armonizarlos. Para ello es necesario que proteja los recursos renovables y no 

renovables y que tome conciencia de que el saneamiento del ambiente es fundamental para la vida 

sobre el planeta.  

La contaminación del agua es uno de los problemas ambientales más importantes que surge como 

resultado de la adición de cualquier sustancia al ambiente, en cantidad tal que cause un 

desequilibrio. La contaminación puede surgir a partir de ciertas manifestaciones de la naturaleza 

(fuentes naturales) o bien debido a los diferentes procesos productivos del hombre (fuentes 

antropogénicas) que conforman las actividades de la vida diaria. Las aguas residuales industriales 

representan, sin embargo, uno de los mayores problemas de contaminación antropogénica.  Las  

cuatro  principales  industrias  contaminantes  en  México  son: celulosa, papel, textil y química, las 

cuales afectan principalmente a bosques, aire y agua (CONAGUA, 2009). 

En México las aguas residuales en su mayoría no reciben tratamiento. Este hecho, además de 

afectar el ambiente, incrementa los costos del agua por los tratamientos a los que debe ser sometida 

para utilizarse. Conocer la situación de la calidad del agua en México implica identificar el grado de 

contaminación de los cuerpos de agua y las causas de ésta. 
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En  este  contexto,  los  sistemas  de  tratamiento  de  aguas  residuales  son  por esencia  la  

herramienta  fundamental  que puede ser utilizada  dentro  de  las  acciones  para  controlar la 

contaminación del agua. A  través  de  ellos  se  mejora  la  calidad  de  las  mismas  propiciando  la  

posibilidad de su reuso y, se protege la ecología de los cuerpos receptores y  la salud pública. Tal 

solución representa, por una parte, cuantiosas inversiones, y por otra, la necesidad de formar 

recursos humanos altamente capacitados que propongan y apliquen acciones correctivas que 

conlleven a la protección del medio en estudio.  

 

Formato de la tesis  

 

Este   trabajo   pretende   contribuir   a   un   mejor   entendimiento  del proceso respiratorio 

metanogénico de 2-clorofenol (2CP) y su relación con la dinámica poblacional del cultivo.  

Esta  tesis  está  dividida  en  siete  Capítulos.  En  cada  uno  de  ellos  se  hace  un  resumen del 

contenido. Al final de cada uno se presentan las conclusiones particulares de cada capítulo  así  

como  sus  referencias.  En  el  Capítulo  1  se  presenta  una  revisión bibliográfica sobre la 

digestión anaerobia del 2CP y la dinámica de poblaciones microbianas.  En el  Capítulo 2 se  hace  

una justificación y se definen  los  objetivos  del  trabajo.  En  el Capítulo 3 se indican los materiales 

y métodos analíticos utilizados durante trabajo experimental.  En  el  Capítulo 4  se  hace  un  

análisis de la metanización y mineralización del 2-clorofenol (2CP) en cultivos en lote por digestión 

anaerobia. En el Capítulo 5 se presentan resultados sobre la biodegradación del 2-clorofenol (2CP) 

en un reactor anaerobio de lote secuenciado (ASBR).  En  el  Capítulo  6 se realiza un análisis 

acerca del efecto de la concentración de 2-Clorofenol (2CP) en la dinámica poblacional en un 

reactor anaerobio de lote secuenciado (ASBR). En el Capitulo 7 se  presentan  las conclusiones 

generales, las recomendaciones y perspectivas de este trabajo.  
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1. REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA 

1.1. Eliminación biológica del carbono 

La  eliminación  de  carbono  es  el  tratamiento  más  importante  en  depuración  biológica  de 

aguas  residuales.  El  proceso  de  utilización  de  la  materia  orgánica  puede  resumirse  como  la 

transformación de un compuesto por un conjunto de microorganismos a través de sus diferentes 

rutas metabólicas. Los microorganismos utilizan el carbono por dos vías fundamentales: la vía 

desasimilatoria (reacciones de producción de energía) y la vía asimilatoria (reacciones de síntesis).  

Existen  tres  vías  desasimilatorias  fundamentales  por  las  que  se  obtiene  energía  a  partir  de 

compuestos   carbonados:   la respiración aerobia,   la   respiración   anaerobia   y   la fermentación.  

Las dos vías respiratorias implican la oxidación del carbono del compuesto orgánico hasta H2O y 

diversos gases. Desde  el  punto  de  vista  energético,  las  vías  respiratorias  son  más  eficaces  

que  la fermentación, al obtener más cantidad de energía por molécula de sustrato original. 

En la respiración  aerobia,  el  oxígeno  actúa como aceptor de electrones y utiliza moléculas de 

carbono con la finalidad de producir CO2, agua y energía  en  forma  de  ATP.  En la  respiración  

anaerobia se utilizan  diferentes  aceptores  de  electrones como: nitrato, sulfato, CO2 , entre otros, 

con la finalidad de producir compuestos reducidos de nitrógeno,  azufre,  carbono,  etc. y  energía  

en  forma  de  ATP.  En la fermentación el aceptor final de electrones del NADH producido en la 

glucolisis no es el oxígeno, sino un compuesto orgánico que se reducirá para poder reoxidar el 

NADH a NAD
+
. El compuesto orgánico que se reduce es un derivado del sustrato que se ha oxidado 

anteriormente. 

1.2. Digestión anaerobia 

En la respiración anaerobia se efectúa la degradación de la materia orgánica en ausencia de oxígeno 

molecular como aceptor de electrones. Tal es el caso, de los procesos de sulfatorreducción, 

desnitrificación y la digestión anaerobia, empleados frecuentemente en el tratamiento de aguas 

residuales (Montalvo y Guerrero, 2003). Los procesos de digestión anaerobia ocurren generalmente 

en la naturaleza, siendo los nichos de estos el fondo de los ríos, los lagos y el mar, las ciénagas y el 

tracto intestinal de prácticamente todos los animales (Madigan et al., 2003). La aplicación del  
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proceso de digestión anaerobia es simplemente el desarrollo tecnológico de los procesos que 

ocurren en la naturaleza. 

El metano es uno de los productos finales de la descomposición de la materia orgánica en ambientes 

anaerobios. La completa eliminación de materia orgánica a metano requiere del metabolismo 

coordinado y combinado de diferentes grupos de microorganismos. Al menos cuatro grupos tróficos 

de bacterias han sido aislados de digestores anaerobios en función de los sustratos que utilizan y los 

productos finales formados. Los  grupos  de microorganismos son funcionalmente  diversos: 

hidrolíticos, fermentativos, oxidantes de ácidos grasos volátiles (AGV), acetogénicos y 

metanogénicos (Fig. 1.1). 

En la actualidad diferentes autores han considerado que la digestión anaerobia procede de varias 

etapas sucesivas (Montalvo y Guerrero, 2003; Madigan et al., 2003). 

1. Hidrólisis o licuefacción. En esta etapa los compuestos orgánicos son solubilizados por 

enzimas excretadas por bacterias hidrolíticas que actúan en el exterior celular por lo que se 

consideran exoenzimas. La hidrólisis es la conversión de los polímeros en sus respectivos 

monómeros. 

2. Acidogénesis. En esta etapa los compuestos orgánicos solubles que comprenden los 

productos de la hidrólisis son convertidos en ácidos orgánicos tales como acético, 

propiónico y butírico, fundamentalmente. Las bacterias hidrolíticas-acidogénicas conforman 

una mezcla muy compleja de muchas especies bacterianas, la mayoría de las cuales son 

anaerobias obligadas, sin embargo también se presentan anaerobias facultativas. Estas 

bacterias fermentan una variedad de moléculas orgánicas complejas, convirtiéndolas en una 

amplia gama de productos finales, tales como ácido acético, mezclas de H2 y CO2, 

compuestos monocarbonados, ácidos orgánicos de más de dos átomos de carbono y 

compuestos como propanol, butanol, etcétera. 

3. Acetogénesis. Se le conoce también como acidogénesis intermediaria en la cual los 

productos correspondientes son convertidos en ácido acético, hidrógeno y dióxido de 

carbono. Las bacterias acetogénicas son las encargadas de la producción de acetato, H2 y 
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CO2 los cuales son los sustratos para las metanogénicas. Estas bacterias son conocidas como 

sintróficas obligadas y se caracterizan por no poder crecer en cultivos puros. Las  bacterias  

homoacetogénicas  producen  acetato a  partir  de  sustratos  carbonados o partir de la 

reducción del dióxido de carbono. Estas bacterias son anaerobias estrictas. 

4. Metanogénesis. En esta etapa metabólica el metano es producido a partir de ácido acético o 

de mezclas de hidrógeno y dióxido de carbono, pudiendo formarse también a partir de otros 

sustratos tales como ácido fórmico y metanol.  La última etapa es realizada por un grupo 

particular de arquebacterias: las metanogénicas. Son anaerobias estrictas y activas a 

potenciales de oxido-reducción comprendidos entre -350 y -450 mV. Estas bacterias son 

capaces de reducir el dióxido de carbono utilizando el hidrógeno producido  durante  la  

acetogénesis  para  producir  metano,  o  bien  de  metabolizar  el  acetato,  el etanol, y las 

metilaminas en dióxido de carbono y metano (Atlas y Bartha, 1993). Desde el punto de vista 

metabólico son los únicos capaces de generar metano y por lo tanto poseen enzimas 

exclusivas. Las metanogénicas acetoclasticas pueden producir CH4 y CO2 a partir de acetato 

y las metanogénicas hidrogenotrofas, a partir de H2 y CO2, el mayor número de 

metanógenas pertenece a este grupo.  

La digestión anaerobia puede ser utilizada para la eliminación de una gran variedad de compuestos 

tóxicos (Krumme y Boyd, 1988, Annachhatre y Gheewala, 1996, Mohn y Tiedje, 1992, Ye y Sheng, 

2004).  
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Fig. 1.1 Etapas metabólicas de la digestión anaerobia. Bacterias (1) hidrolíticas-acídogénicas, (2) 

homoacetogénicas, (3) Acetogénicas, (4) metanogénicas hidrogenófilas, (5) metanogénicas acetoclásticas. 

Modificado de Montalvo y Guerrero (2003) y Madigan et al., (2003).  

1.3 Compuestos aromáticos clorados 

Los compuestos aromáticos halogenados constituyen uno de los mayores grupos de 

sustancias químicas encontradas en el ambiente. Su uso y abuso en la industria y la agricultura 

tienen como resultado una gran cantidad de estas sustancias químicas en el ambiente, provocando   

la contaminación del mismo. 

Se ha reportado que un gran número de compuestos halogenados sintéticos derivan de la actividad 

antropogénica, sin embargo, es importante tener en cuenta que también abundan en la naturaleza y 

que han estado presentes en la tierra durante millones de años ya que forman parte del ciclo natural 

del carbono (Gribble, 1994) (Fig. 1.2).  

Entre los compuestos halogenados más importantes están los clorofenoles. Algunas actividades 

antropogénicas como la cloración de agua potable puede conducir a la formación de una gran 

variedad de subproductos clorados. Estos subproductos pueden formarse como resultado de 
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reacciones entre fenoles presentes en el agua y el cloro (Stringer y Johnston 2001). También, se ha 

reportado una gran cantidad de estos compuestos en efluentes de plantas de blanqueo de la pulpa del 

papel (0.03-600 mg/L), que van desde compuestos alifáticos clorados hasta aromáticos 

polisustituidos (Kringstad  y Lindström 1984; Paasivirta et al., 1985., Suntio et al., 1988; McKague 

et al., 1989; Jokela y Salkinoja, 1992). Los pesticidas, plaguicidas, herbicidas e insecticidas en su 

mayoría son compuestos alifáticos o aromáticos clorados, estos compuestos han sido utilizados 

debido a sus propiedades biocidas. Su efecto puede ser amplio u orientado a una biota específica, 

por lo que si su liberación no es controlada, se pueden tener graves repercusiones en el ambiente, 

provocando la contaminación de aguas subterráneas y superficiales.  

Se ha reportado que algunos clorofenoles (tetra y pentaclorofenol) se pueden formar durante la 

combustión de madera (Ahling y Lindskog, 1982) causando su acumulación en sedimentos de lagos 

(Salkinoja et al., 1984). 

Compuestos orgánicos

Biogénico     Geogénica      Industrial

HALOGENACIÓN

Organohalidas

Deshalogenación 

microbiana

F, Cl, Br, I

 

Fig. 1.2 Ciclo de los halógenos. Los microorganismos son responsables de gran manera del rompimiento de los 

compuestos que han sido introducidos al ambiente a partir de fuentes biogénica, geogénica o antropogénica 

(Häggblom y Bossert, 2003).  

 

La presencia de los clorofenoles en el ambiente es un serio problema ecológico debido a su alta 

toxicidad, recalcitrancia y bioacumulación, además, se ha sugerido que pueden ser carcinógenos y 

mutagénicos (Armenante et al., 1999; Quan et al., 2003).  Se ha propuesto que la recalcitrancia de 

los clorofenoles es el resultado de la estabilidad de su estructura aromática y de su enlace carbono-

halógeno, el cual se rompe con gran dificultad, resultando en su acumulación en el ambiente (Farell 
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and Quilty, 2002). Debido a esto, varios clorofenoles incluyendo el 2-clorofenol (2CP), están 

incluidos dentro de la lista de contaminantes prioritarios  (Keith and Telliard, 1979). 

 

1.3.1  2-Clorofenol (2CP) 

El 2-Clorofenol es una sustancia química producida sintéticamente, utilizada como intermediario en 

la generación  de otros productos químicos. Es la materia prima química para la fabricación de 

fungicidas, bactericidas, antisépticos, desinfectantes y conservadores de madera. Además, el 2CP se 

utiliza para la formación de intermediarios en la producción de resinas fenólicas y  para la 

extracción de compuestos de azufre y nitrógeno a partir de carbón. El 2-clorofenol también puede 

presentarse en el ambiente como resultado de la biodegradación de compuestos policlorados a 

monoclorados (Annachhatre y Gheewala, 1996).  

1.3.1.1 Propiedades del 2CP 

El 2-clorofenol (C6H5OCl), es un líquido desde incoloro a ámbar con un olor desagradable (tabla 

1.1). El 2CP es altamente soluble en solución acuosa (28.5 g/L) a 25°C  y pH neutro. Esta 

caractacterística implica peligro de movilización en suelos, contaminación de acuíferos y 

acumulación en ecosistemas acuáticos. De acuerdo al coeficiente de partición octanol-agua (Kow 

del 2-CP = 2.16), que es una medida de cómo una sustancia química puede distribuirse fácilmente 

en dos solventes inmiscibles, agua (solvente polar) y octanol (solvente relativamente no polar, que 

representa a las grasas), el 2CP puede fijarse con firmeza a materia orgánica, sedimentos y 

microorganismos (partes lipofílicas como membranas celulares). Debido a esto y considerando que 

la vía de exposición al 2CP puede ser a través de la cadena alimenticia, este compuesto tiende a 

bioacumularse en la grasa corporal de los animales (Loehr y col., 1988). 
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Tabla 1.1 Propiedades fisicoquímicas del 2-CP. 

Punto de fusión 9.3°C 

Punto  de ebullición 175°C 

Densidad relativa a 25°C 1.26 

Coeficiente de partición (Kow) 2.16 

Constante de Henry @20°C 1.31 x 10
-2

 atm L /mol, 

pKa a 25°C 8.48 

Solubilidad en agua 28.5 g/L 

Peso molecular 128.56 

Presion de vapor @20°C 2.9 x 10
-3

 atm 
Fuente.  Handbook of Environmental Data on Organic Chemicals                                                                                                                                                                                                      

Index Merk (1996). 

1.3.1.2  Efectos nocivos del 2-Clorofenol (2CP) 

Se sabe que el 2CP desencadena una variedad de mecanismos a nivel celular como daño a la 

membrana (Bradberry y col,. 2004), desacoplamiento de la fosforilación oxidativa (Narasimhen y 

col., 1992) y disrupción del metabolismo de la Acetil CoA (Czaplicka,  2004). En microorganismos 

y organismos inferiores también se han observado efectos biocidas (Davoren y Fogarty, 2005). 

Además, el 2CP es muy tóxico para la vida acuática a concentraciones de 2-7 mg/L (Annachhatre y 

col., 1996). El 2CP ha sido designado como uno de los contaminantes de alta prioridad por la EPA 

ya que es tóxico, persistente y cancerígeno (ATSDR, 2003). 

 

1.3.2  Eliminación biológica de clorofenoles 

Se ha reportado que los clorofenoles pueden ser eliminados mediante procesos fisicoquímicos y 

biológicos (Czaplicka, 2004). Algunos procesos fisicoquímicos que se han utilizado para su 

degradación son mediante reacciones fotoquímicas o de adsorción, frecuentemente acompañadas 

con reacciones de oxidación e hidrólisis. Sin embargo este tipo de procesos implica altos costos de 

operación, incompleta mineralización y posibilidades de causar una contaminación secundaria.  Por 

esta razón los tratamientos biológicos son una alternativa más recomendable. 

Se ha reportado que la eliminación biológica de los clorofenoles depende del tipo de proceso 

respiratorio, así como de la posición de sustituyentes en el anillo aromático (Häggblom y Bossert, 

2003). Por ejemplo, Farrell y Quilty (1999), reportaron el 3-clorocatecol como principal de la ruta 
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metabólica del 2CP en condiciones aerobias. Becker et al. (1999) reportaron la producción de 

biogás como producto principal de la degradación del 2CP en condiciones anaerobias.                                

Un paso crítico en la eliminación de clorofenoles es el rompimiento del enlace entre el halógeno-

carbono, por lo tanto su degradación microbiológica requiere la presencia de enzimas que rompan el 

enlace bajo condiciones fisiológicas específicas, ya sea en condiciones aerobias o anaerobias. 

1.3.2.1 Eliminación biológica de clorofenoles en condiciones aerobias 

Durante la degradación microbiológica aerobia de clorofenoles, el oxígeno sirve como aceptor de 

electrones. El paso inicial de la degradación aerobia de los monoclorofenoles es su tranformación a 

clorocatecoles. El 2CP y 3-clorofenol (3CP), producen el 3-clorocatecol, mientras que el 4-

clorofenol (4CP) se transforma a 4-clorocatecol (Fig. 1.3). Los clorocatecoles son los metabolitos 

centrales de la degradación aerobia de la mayoría de los clorofenoles. La ruptura del anillo 

aromático se puede producir mediante la vía orto o meta. La mayoría de la ruptura de los 

clorocatecoles se realiza por vía meta. 
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Fig 1. 3 Ruta de degradación aerobia. (1) Fenol hidroxilasa, (2) Catecol 2,3-dioxigenasa 

 Fuente.  Farrell y Quilty, (1999).                              

Generalmente el rompimiento meta del 2CP y 3CP provoca la producción de  acilhalidas y 

acumulación de intermediarios (Klecka  and  Gibson,  1981; Schmidt et al., 1987) conocidos como 

“metabolitos suicidas” como el acido 5-cloroformil-2-hidroxi-penta-2,4-dienoico,  debido a que 
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afectan irreversiblemente a la enzima catecol-2,3-dioxigenasa la cual es la encargada del 

rompimiento meta (Bartels et al.,  1984). La degradación del 3-clorocatecol utilizando el 

rompimiento  vía meta se ha demostrado (Mars et al., 1997) pero es extremadamente raro. Por su 

parte, el 4-CP genera al 4-clorocatecol. El rompimiento meta del 4-clorocatecol resulta en la 

producción del 5-cloro-2-hidroximucónico semialdehído (Fig. 1.3) (Wieser et al., 1994), lográndose 

una completa eliminación del compuesto (Bae et al.,  1996; Hollender et al.,  1997). Debido a esto, 

los sistemas aerobios han sido mayormente  utilizados para la eliminación del 4CP, ya que no se 

presenta inhibición de su ruta metabólica. 

 En la tabla 1.2 se muestran ejemplos de sistemas aerobios que se han reportado para el tratamiento 

de monoclorofenoles.  

 

Tabla 1.2. Ejemplos de sistemas aerobios para el tratamiento de monoclorofenoles. 

 

Sistema Inóculo Condiciones de 

operación 

Compuesto Resultados Referencia 

 

Cultivo en 

lote 

 
Pseudomonas  

putida  CP1 

 

200 mg/L de 2CP y 3CP 

 

2CP, 3CP 

E2CP 68.4% 

E3CP 99% 

Acumulación de 

intermediarios 

(rompimiento meta) 

 

Farrel y 

Quilty 

(1999) 

Reactor de 

lote 

secuenciado 

(SBR) 

 

Lodo 

activado 

Carga 

0.0075 a 1.2 g 4CP/L∙d. 

Fase llenado, reacción, 

sedimentación, drenado 

de  10:370:90:10  min. 

 

 

4CP 

Eliminación 99% 

Sin acumulación de 

intermediarios. 

Rompimiento via 

meta 

 

Movahedyan 

et al. (2008) 

 

Reactor de 

contacto 

rotatorio 

(RBC) 

 

 

Lodo 

activado 

 

Concentraciones de 

2.3 g 4-CP/L y 

1.2 g 2,4-DCP/L 

TRH =0.7 d 

 

 

 

 

2,4 DCP, 

4CP 

E4CP  97% 

E2,4 DCP 95% 

Sin acumulación de 

intermediarios. 

(rompimiento meta) 

 

 

Sahinkaya y 

Dilek (2006) 

 

Reactor de 
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Con  base en lo anterior se puede decir que la utilización de un tratamiento aerobio para la 

mineralización del 2CP no siempre es una buena opción, ya que solo podría ser transformado a un 

intermediario que se acumula. 

1.3.2.2 Eliminación biológica de clorofenoles en condiciones anaerobias 

Se ha reportado que la mayoría de los clorofenoles pueden ser deshalogenados bajo condiciones 

anaerobias (Becker et al. 1999; Bhatt et al. 2007; Beristain et al. 2010). Aunque no siempre, el tipo 

de reacción que generalmente interviene es la hidrogenólisis. La deshalogenación via hidrogenólisis 

es un proceso reductivo, el cual requiere de equivalentes reducidos para llevar a cabo la reacción, la 

cual se denomina “deshalogenación reductiva”. El término “deshalorespiración” ha sido vinculado a 

bacterias anaerobias que acoplan la deshalogenación reductiva de compuestos alifáticos o 

aromáticos clorados a la síntesis de ATP vía cadena de transporte de electrones (Fig 1.4).  La 

deshalogenación reductiva no puede ser posible en presencia de O2 ya que el valor energético de los 

equivalentes reducidos es muy bajo en condiciones aerobias (+900 mV). 

 

Fig 1.4. Esquema de la Deshalorespiración (Häggblom y Bossert, 2003). 

Ide et al. (1972), fueron los primeros en sugerir el proceso de deshalogenación reductiva, al realizar 

estudios sobre la degradación anaerobia del pentaclorofenol en suelos de cultivos de arroz.  

1.3.2.2.1 Deshalogenación reductiva 

 

Los valores de ΔG°´ de la deshalogenación reductiva de compuestos halogenados se encuentran en 

un intervalo de -130 a 180 KJ/mol de halógeno removido, que corresponden a un potencial redox de 

E´o de +260 a 480 mV (Holmes et al., 1996; Dolfing J. y Harrison B., 1992). Con estas 

características los clorofenoles son excelentes aceptores de electrones ya que tienen potenciales 
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redox comparables con  (E´o= +433 mV). Estos son valores más grandes que los valores 

para   (E´o= -150 mV) y  (E´o= -250 mV), lo que sugiere que los 

microorganismos deshalogenantes pueden competir por los equivalentes reducidos con los 

sulfatorreductores y metanógenos cuando estos están limitados (Häggblom y Bossert, 2003).  

La deshalogenación reductiva se puede llevar a cabo en condiciones desnitrificantes (Bae et al., 

2002), sulfatorreductoras (Haggblom y Young, 1993)  y metanogénicas, sin embargo, la reacción de 

deshalogenación es termodinámicamente favorecida en la metanogénesis debido a que es el 

ambiente más reducido (potencial redox,  ). 

Las reacciones de deshalogenación son llevadas a cabo por microrganismos aerobios, facultativos y 

anaerobios, correspondientes a los tres reinos filogenéticos (Bacteria, Archaea y Eukarya), y son 

una parte integral de los procesos metabólicos (El Fantroussi  et al., 1998; Fetzner, 1998; Reineke, 

2001). 

Desulfomonile tiedjei fue el primer organismo aislado de un cultivo puro capaz de obtener  energía 

para su crecimiento de la deshalogenación reductiva del 3-clorobenzoato a benzoato (Fig. 1.5) 

(Suflita et al., 1982). 

 

Fig. 1.5 Utilización del 3-Clorobenzoato como aceptor de electrones. 

 

Debido a que los miembros de Desulfitobacteria son nutricionalmente versátiles, con estos 

microorganismos se ha observado la deshalogenación de clorofenoles con posiciones orto-, meta- y 

para-. La tabla 1.3, muestra algunas especies de Desulfitobacteria que han sido aisladas de cultivos 

en presencia de diferentes clorofenoles, los cuales son capaces de llevar a cabo la deshalogenación 

reductiva. 
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Tabla 1.3. Microorganismos aislados de diferentes fuentes en presencia de compuestos clorados. 

Microorganismo Fuente Compuesto Referencia 

D. dehalogenans Sedimentos de agua 

dulce 

3-cloro-4-

hidroxifenilacetato 

Utkin  I. et al., 1994 

D. hafniense Lodos de aguas 

municipales 

2,4,6-triclorofenol Christiansen  N. y Ahring B., 1996 

D. chlororespirans Suelo de composta 2,3- diclorofenol Sanford  R. et al., 1996 

D. frappieri Lodo anaerobio Pentaclorofenol Bouchard B. et al., 1996 

D.frappieri Sedimentos del Rio 

Saale 

2,4,6-triclorofenol Breitenstein A., 2001 

Strain sp. Lodo anaerobio 2CP Cole  J. et al., 1994 

 

Las reacciones de deshalogenación pueden ser llevadas a cabo por anaerobios estrictos y anaerobios 

facultativos (Gibson y Harwood, 2002). Otras bacterias del género Pseudomonas, 

Anaeromyxobacter, Desulfitobacterium, Sulfurospirillum, Desulfomonile, Desulfuromonas, 

Desulfovibrio, Trichlorobacter, Cloroflexi también han sido asociadas con la deshalogenación 

reductiva y en la mayoría de los casos utilizan H2 como donador de electrones (Smidt y Vos, 2004).  

 

1.3.2.2.2 Ruta metabólica de la digestión anaerobia del 2CP 

 

Algunos autores han reportado la ruta metabólica de mineralización de los clorofenoles por 

digestión anaerobia, en el caso particular del 2CP se ha sugerido la presencia de fenol como el 

primer intermediario producto de la deshalogenación reductiva (Becker et al. 1999, Bhatt et al. 

2007, Beristain et al. 2010). Como segundo intermediario de esta vía, mencionan al benzoato y 

proponen que probablemente surge vía carboxilación o deshidroxilación del fenol (Becker et al. 

1999). Se sugiere también, una ruta alterna que sucede al adicionar  fenol y  peptona de proteasa al 

2CP, en este caso se produce 3-Clorobenzoato (3-CB) que es un compuesto recalcitrante y que 

probablemente es consecuencia de la deshidroxilación del 2CP (Becker et al. 1999). Posteriormente 

ocurre la fisión del anillo aromático y la acetogénesis, en donde se genera el acetato el cual es 

utilizado para llevar a cabo la metanogénesis (Bhatt et al. 2007, Beristain et al. 2010) (Fig. 1.6). 



Universidad Autónoma Metropolitana 

 

 

 

Fig. 1.6 Ruta metabólica de la digestión anaerobia del  2CP. 

1.3.2.2.3 Sistemas de tratamiento anaerobios metanogénicos  

La velocidad de consumo de los monoclorofenoles es usualmente más lenta en comparación con los 

fenoles policlorados, resultando en la acumulación  de monoclorofenoles en los sistemas (Kohring 

et  al., 1989; Zhang  and Wiegel, 1990), por esta razón el estudio de la completa mineralización de 

monoclorofenoles es  importante.  Se han sugerido dos factores que pueden favorecer el consumo 

de los clorofenoles: la adición de un donador de electrones y la aclimatación.  
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Al respecto, Reardon et al. (2002), mencionó que la adición de compuestos orgánicos como 

donadores de electrones puede ayudar a reducir la toxicidad inhibiendo el efecto de los clorofenoles 

en las células o activando las enzimas degradativas incrementando la transformación de los mismos. 

Los donadores de electrones utilizados más comunes durante la degradación de clorofenoles son: 

azúcares (Basu  and  Oleszkiewicz,  1995;  Wang  and  Loh,  1999; Tarighian   et   al.,   2003), 

peptona (Sahinkaya   and   Dilek, 2006) y extracto de levadura (Madsen y  Aamand, 1992). Se ha 

sugerido que tener un periodo de aclimatación puede favorecer la capacidad del cultivo debido 

principalmente a la selección de microorganismos especializados en el consumo del compuesto 

(Rittman y McCarty, 2001; Wang et al., 2003; Buitrón y Moreno 2004) o a la inducción de sistemas 

enzimáticos asociados con el consumo de compuestos recalcitrantes (Ellis et al., 1996; Tomei et al. 

2003). 

Algunos autores han utilizado uno o ambos factores para la eliminación del 2CP. En cultivos en 

lote,  Basu y col. (1996), evaluaron extracto de levadura y acetato como donadores de electrones. 

Ellos utilizaron un lodo aclimatado por exposición de un 1 año al 2CP. Después del periodo de 

aclimatación evaluaron la degradación de 28.5 mg C-2CP/L. Ellos observaron que el 2CP se 

consume sin la presencia de una fase de adaptación obteniendo  velocidades específicas de consumo 

(qs) de  0.002 mg C-2CP/g SSV∙d con extracto de levadura y 0.0014 mg C-2CP/g SSV∙d con 

acetato. Los autores evidenciaron que utilizar 0.1% de extracto de levadura como donador de 

electrones favorece la deshalogenación reductiva y por lo tanto la qs. En esta investigación 

enfocaron sus estudios a la evaluación de donadores de electrones para mejorar el consumo de 2CP, 

sin embargo, no cuantificaron la producción de fenol como producto de la deshalogenación o biogás 

como indicadores de la  mineralización del 2CP. 

Ye y Sheng (2004), utilizaron 1g sacarosa/L como donador de electrones, la aclimatación se obtuvo 

exponiendo el lodo a 17 mg C-2CP/L por 65 y 100 días. Después de estos tiempos se obtuvieron qs 

de 0.14 mg C-2CP/g SSV∙d y 0.21 mg C-2CP/g SSV∙ d. En esta investigación se da evidencia de 

que la aclimatación y la presencia de un donador de electrones pueden reducir la fase de adaptación 

además de incrementar la qs. Es importante mencionar que los autores sólo cuantificaron la 

desaparición del compuesto y no la producción de intermediarios como fenol o biogás. 
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En estos dos trabajos se da evidencia de que tanto el donador como el tiempo de aclimatación 

influyen en la qs, sin embargo en ambas investigaciones falta la realización del balance de 

materiales. 

En sistemas en continuo también se tienen algunos trabajos relacionados al tratamiento del 2CP, por 

ejemplo Chang et al. (2003), utilizando un SMBR (Silicone membrane Biorreactor) trataron 14 mg 

C-2CP/L utilizando H2 como donador de electrones. La aclimatación se realizó incrementando la 

concentración hasta 14 mg C-2CP/L por 110 días. Después de este periodo se obtuvo una E ≥ 

92.8% y una tasa de remoción de 20 mg C-2CP/L∙d. En esta investigación sólo se enfocan en la 

necesidad de tener un donador de electrones (H2) en su sistema para llevar a cabo la 

deshalogenación, tomando en cuenta únicamente la desparición del 2CP y la presencia de fenol 

como un resultado satisfactorio. Dietrich y Winter (1990), trabajaron con un AFBR (Anaerobic 

fixed batch reactor) con extracto de levadura y peptona como donadores de electrones con un 

periodo de aclimatación del lodo de 4 semanas a 70 mg C-2CP/L. Después de este periodo 

alcanzaron para el tratamiento de 1.1 g C-2CP/L una tasa de remoción de 0.1  g C-2CP/L∙d, sin 

embargo debido a la alta concentración experimental observaron la acumulación de fenol.  

Como se ha evidenciado, la mayoría de los reportes encontrados utilizan como donador de 

electrones una fuente de carbono fácilmente degradable. Sin embargo, en escasas ocasiones  se ha 

sugerido el fenol como donador de electrones aún cuando además de donar electrones puede 

favorecer su consumo debido a la similitud con la estructura de los clorofenoles (Bhatt et al., 2007). 

Como se ha mencionado, los sistemas requieren un inóculo con un periodo largo de aclimatación 

(31-365 días) previo a su utilización, además se ha sugerido que son importantes las condiciones en 

las cuales se lleva a cabo la aclimatación (Moreno y Buitrón, 2004). Por ejemplo, Watson (1993) 

sugirió dos procedimientos de aclimatación para la biodegradación de seis compuestos químicos 

tóxicos, y llegó a la conclusión de que la aclimatación en un solo frasco fue más eficaz en 

comparación con la aclimatación por  enriquecimientos o múltiples procedimientos de transferencia. 

 

Varios estudios han mostrado que la utilización de reactores de lote secuenciado (SBR) favorece la 

aclimatación durante sus ciclos de operación logrando algunas ventajas para el tratamiento de 

compuestos tóxicos como los clorofenoles, tal es el caso de la eliminación de una larga etapa previa 

de aclimatación (Irvine y Ketchum, 1989). También, se ha sugerido su utilización como una opción 
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viable para el tratamiento de aguas residuales debido a que soportan fluctuaciones en los flujos de 

aguas residuales (Irvine et al, 1997). Además, tienen una alta flexibilidad operativa (Tomei et al., 

2003) lo cual los hace capaces de imitar sistemas de flujo continuo obteniendo rendimientos 

similares o superiores (Grady et al., 1999). 

 

La operación de estos reactores consiste en la repetición de los ciclos, cada ciclo consiste en cuatro 

pasos: llenado, reacción, sedimentación y drenado (Fig. 1.7).  

 

Fig. 1.7 Ciclos de operación de un reactor de lote secuenciado (SBR) 

En  la mayoría de las ocasiones se utilizan tanques agitados con lodos activados como inóculo. Se 

han encontrado estudios en donde los reactores SBR han sido frecuentemente  utilizados como 

sistemas de degradación de clorofenoles en condiciones aerobias (Quan et al. 2003; Buitrón y 

Moreno 2004; Sahinkaya y Dilek, 2006; Nalbur y Alkan, 2007;  Movahedyan et al. 2008; Monsalvo   

et al.  2009). Sin embargo, como se ha mencionado anteriormente, la eliminación de algunos 

clorofenoles, incluyendo el 2CP en condiciones aerobias presenta el inconveniente de la 

acumulación de intermediarios, lo cual provoca la incompleta mineralización del compuesto.  

Los reactores anaerobios de lote secuenciado (ASBR) utilizan la misma forma de operación y 

presentan las mismas ventajas que los reactores SBR además de la producción de biogás (Arnaldo 

et al., 2007; Li et al., 2003), con la diferencia de que el proceso del ASBR se lleva a cabo sin 

aireación y preferentemente bajo condiciones reducidas (Arnaldo et al, 2007.; Sirianuntapiboona y 
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Hongsrisuwan 2007), por esta razón son una alternativa factible para el tratamiento de clorofenoles 

que requieren condiciones anaerobias para su eliminación. 

La utilización de reactores anaerobios de lote secuenciado es una tecnología reciente la cual se 

atribuye a una revalorización creciente de las ventajas de los procesos anaerobios así  como el 

estudio de la bioquímica y microbiología anaerobia.  Los reactores ASBR, se utilizan actualmente 

para el tratamiento de residuos sólidos urbanos (Kennedy  and  Lentz,  2000; Bodík et al., 2002), 

lixiviados (Dugba  and  Zhang, 1999) y productos lacteos (Arnaldo et al., 2007).  

Hasta el momento solo ha sido reportada por Gupta y Mali (2008) la  deshalogenación reductiva del 

1,2-dicloroetano (1,2-DCA) con un ASBR utilizando acetato y dextrosa como donadores de 

electrones. Ellos obtuvieron una qs 0.0362-0.181 g DQO/ g VSS∙d. Durante un tiempo de operación 

de 266 días, el cultivo consumió concentraciones por arriba de 50 mg DCA/L con un tiempo de 

retención de 48 h. Ellos encontraron etano como producto de la deshalogenación del eteno. Es 

importante mencionar que en esta investigación recomiendan  el uso de los ASBR como una 

tecnología práctica para la descontaminación de agua residual que contiene compuestos 

organoclorados. 

 

Hasta el momento no se han encontrado estudios  relacionados con la mineralización del 2CP en 

reactores anaerobios de lote secuenciado, por lo que es necesario realizar investigaciones para poder 

aportar información novedosa al respecto.  

 

1.3.2.3 Eliminación de clorofenoles en sistemas aerobios-anaerobios 

 

La velocidad de consumo de los monoclorofenoles son usualmente lentas, se ha propuesto que se 

puede llegar a mejorar el consumo de éstos mediante la utilización de reactores aerobios-anaerobios 

serie (Majumber and Gupta, 2007), el uso de condiciones microaerofilicas o condiciones 

parcialemente aireadas (Garibay et al., 2005). 

Por ejemplo, Majumder y Gupta (2007), utilizaron un reactor UASB (Upflow anaerobic sludge 

blanked) y RBC (Rotating Biological Contactors) en serie (anaerobio/aerobio) para la eliminación 

de 18.6 mg C-2CP/L con 3 g acetato de sodio/L como donador de electrones. La estrategia de 
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aclimatación fue el incremento de carga de 1 a 18.5 mg C-2CP/L por 25 días y un mantenimiento 

por 190 días con 18.6  mg C-2CP/L. Después de este periodo obtuvieron eficiencias de consumo 

E≥90% y qs de 5.5 mg C-2CP/g SSV∙d. En esta investigación se evidenció la mineralización del 

compuesto únicamente con la presencia de dióxido de carbono, sin embargo, no se realizó un 

balance de materiales. En esta investigación se evidenció la viabilidad de utilizar un sistema 

anaerobio-aerobio para mineralizar el 2CP. 

Garibay et al. (2005) utilizaron  un reactor de lecho fluidizado parcialmente aireado  para la 

eliminación de 2,4,6 triclorofenol (TCP). Fueron evaluadas cargas de aire  de 0.001 vvm, 0.01vvm 

y un control metanogénico para la remoción de una mezcla de 29 mg C-TCP/L∙d  y 15 mg C-

fenol/L∙d. Ellos utilizaron sacarosa como donador de electrones con una carga de 1 g DQO-

sacarosa/L·d. Observaron  que la eficiencia de remoción del TCP y fenol para los tres casos fue del 

100%. La  producción de metano fue afectada negativamente ya que en el reactor control 

obtuvieron  0.29±0.10 L/LFB∙d y con las cargas de 0.001 y  0.01 vvm alcanzaron  0.04±0.02 y 

0.02±0.01 L/LFB∙d respectivamente. Con estos resultados se puede inferir la actividad 

metanogénica  puede ocurrir en condiciones parcialmente aireadas aunque con una menor actividad. 

De esta manera se estaría produciendo menos metano y más dióxido de carbono que en términos de 

contaminación es más recomendable. Sin embargo, en este estudio no dan una explicación del papel 

que juega el oxígeno en la eliminación del TCP.   

 

1.4 Dinámica de poblaciones  

Se han utilizado técnicas microbiológicas convencionales basadas en el aislamiento 

de cultivos puros y análisis morfológicos, metabólicos, bioquímicos y genéticos, los cuales han 

proporcionado información sobre la biodiversidad de las comunidades microbianas en sistemas 

naturales e ingenieriles. Sin embargo, estas técnicas presentan algunos inconvenientes tales como 

un conocimiento incompleto sobre sus necesidades fisiológicas (nutricionales y fisicoquímicas) y 

sus relaciones simbióticas.  

La posibilidad de identificar poblaciones específicas de microorganismos en su hábitat natural sin la 

necesidad de aislarlos está revolucionando la ecología microbiana y ha dado 

lugar a nuevas aplicaciones en numerosos campos de investigación. El uso de herramientas 
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moleculares para el estudio de la dinámica poblacional de cultivos tiene la finalidad de identificar 

los cambios poblacionales y entender el papel de los microorganismos  en  los  diversos  sistemas 

con ayuda de estudios fisiológicos (Godon et al., 1997; Sekiguchi et al., 1998).  Sin embargo,  es  

necesario  seleccionar  un  método  molecular  apropiado para el estudio de las comunidades en 

consorcios microbianos. Algunos de los métodos más utilizados son la electroforesis en gel con 

gradiente desnaturalizante (DGGE),  hibridación  in  situ  por  fluorescencia  (FISH),  reacción  en 

cadena de la polimerasa en tiempo real (RT-PCR), etc.  

Se ha encontrado una creciente popularidad en la utilización de la técnica de electroforesis en gel 

con gradiente desnaturalizante (DGGE), reflejada en el número cada vez mayor de las 

investigaciones que utilizan esta técnica. La  DGGE  es  una  técnica  de  rastreo  molecular,  debido  

a  que  permite  discernir  diferencias  o composiciones  discretas  entre  moléculas  de  DNA  de  

complejidad  variable;  por  ejemplo,  en fragmentos de DNA del mismo tamaño es posible discernir 

entre pequeñas variaciones en el contenido de GC de diferentes secuencias. La DGGE se basa en la 

diferente movilidad de los fragmentos de ADN del mismo tamaño pero con diferentes secuencias de 

ácidos nucleicos en el gel de desnaturalización, generando así bandas patrones. Idealmente, el perfil 

electroforético (definido por el número de bandas) reflejará la abundancia relativa de miembros 

diferentes de una comunidad microbiana (Muyzer y col., 1993), por lo que es altamente 

recomendada para determinar la filogenia de los miembros de las comunidades (Ferris y col., 1996; 

Watanabe y col., 2000). Junto con la secuenciación y el análisis filogenético de las bandas, este 

método puede dar una buena visión general de la composición de una comunidad microbiana. La 

DGGE ha sido empleada en la caracterización de una amplia gama de hábitats, tales como el suelo, 

bacterioplancton, aguas termales, aguas continentales, etc. Aunque esta técnica ha sido poco 

aplicada en el tratamiento anaerobio de aguas residuales, en los últimos años parece ser cada vez 

más popular. Por ejemplo, se ha utilizado para la evaluación de la diversidad microbiana de los 

lodos granulares de reactores UASB de la industria cervecera (Chan et al., 2001), destilerías de 

alcohol (Akarsubasi et al., 2006)  e industria papelera (Buzzini et al., 2006). 

La  dinámica  de  las poblaciones nos permite relacionar la estabilidad fisiológica con la 

composición microbiana, es  decir,  si  un  ecosistema  funcionalmente  estable  implica  
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necesariamente  una  comunidad constante o si una comunidad variable implica variaciones en el 

patrón respiratorio.  

1.4.1 Estudio de comunidades microbianas en reactores anaerobios  

Se ha reportado que las asociaciones sintróficas de los consorcios microbianos son necesarias para 

la mineralización de compuestos orgánicos complejos, como los clorofenoles. Algunos autores han 

realizado estudios para conocer la dinámica poblacional durante la degradación de clorofenoles por 

medio de la DGGE. 

Por ejemplo, Tartakovsky et al., (2001),  investigaron la dinámica poblacional de un reactor UASB 

capaz de degradar pentaclorofenol (PCP). El inóculo fue adaptado por 60 días con 2 mg PCP/LR∙d, 

posteriormente la estrategia de operación del sistema fue aumentar la carga volumétrica de 2 a 65 

mg PCP/LR∙d. Ellos observaron la aparición de 3,4,5-clorofenol, 3,5-clorofenol y 3-clorofenol como 

intermediarios en el efluente. Además, reportaron la disminución en la producción de metano y 

acumulación de AGV al incrementar las cargas. Sugieren que aunque los metanógenos no están 

implicados en la declorinación éstos son muy sensibles a la presencia de clorofenoles. Los perfiles 

electroforéticos de la DGGE para el dominio Bacteria revelaron una correlación entre la aparición 

de intermediarios de la deshalogenación y la aparición de bandas. En contraste, ellos no realizaron 

DGGE para el dominio Archaea.  La secuenciación de los fragmentos del 16S-ADNr, sugirieron la 

proliferación de Clostridium y Syntrophobacter/Syntrophomonas sp., en el reactor durante la 

degradación del PCP.  Lanthier et al., 2005, reportaron la degradación del pentaclorofenol (PCP), en 

un biorreactor de película fija (FF). El inóculo utilizado fue un lodo granular desintegrado 

proveniente de un reactor UASB. El consorcio metanogénico fue aclimatado incrementando las 

concentraciones de PCP. Después de 225 días de aclimatación, el reactor logró un tasa de remoción 

de 1.2 µM/d y una eficiencia de remoción del 99%. Ellos encontraron como principal intermediario 

residual al 3CP. El análisis de PCR/DGGE, mostró la estabilización del biofilm después de 56 días 

de operación. Encontraron modificaciones importantes en los perfiles del género Bacteria entre el 

lodo original y el del reactor, permaneciendo solo el 33% de las bandas durante la operación del 

reactor. Ellos reportaron la presencia de una bacteria halorespiradora en el biofilm, 

Desulfitobacterium hafniense, la cual fue detectada desde el inicio del periodo de aclimatación. D. 
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hafniense representó el 19% de las comunidades presentes en el biofilm. Ellos sugieren que la 

presencia de D. hafniense es crucial para el funcionamiento del reactor. 
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2. JUSTIFICACIÓN  Y  OBJETIVOS   

 

2.1 Justificación  

El  uso  indiscriminado  de clorofenoles ha  generado  problemas  para  la  salud  y contaminación  

ambiental.  En particular el 2-clorofenol (2CP) es un compuesto orgánico recalcitrante y con una 

alta toxicidad, por lo tanto es necesario encontrar un sistema que ayude a mejorar su mineralización.  

Se ha reportado que en condiciones aerobias no se logra una mineralización del 2CP debido a que 

se presenta la acumulación de intermediarios que pueden llegar a ser tóxicos. En contraste, el 2CP 

se mineraliza completamente a través de la digestión anaerobia, aunque con bajas velocidades de 

consumo. 

Se ha sugerido que la velocidad de consumo del 2CP se puede mejorar utilizando donadores de 

electrones externos, así como un periodo de aclimatación de los lodos o la utilización de pequeñas 

concentraciones de oxígeno, sin embargo, hasta el momento no se ha concluido como influyen éstos 

en el consumo. Se ha evidenciado que los reactores anaerobios de lote secuenciado (ASBR) pueden 

mejorar las velocidades de consumo a lo largo de los ciclos de operación en el tratamiento de 

contaminantes ya que estimulan la aclimatación.  Hasta el momento, no existen trabajos 

relacionados con la mineralización del 2CP mediante digestión anaerobia en este tipo de reactores, 

por lo que se pretende utilizarlo para obtener una mejor velocidad de consumo, además de la 

producción de biogás. 

Asimismo, todavía no queda claro el efecto y relación de los cambios en la comunidad microbiana 

sobre el proceso respiratorio del 2CP. Por lo tanto, es importante evaluar la dinámica poblacional 

del consorcio microbiano por técnicas de biología molecular. 
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2.2 Objetivo  

2.2.1 Objetivo general 

 

Evaluar la fisiología del proceso respiratorio metanogénico del 2-clorofenol (2CP) en cultivos en 

lote y en reactores anaerobios de lote secuenciado (ASBR), así como la dinámica poblacional del 

consorcio microbiano.  

 

2.2.2 Objetivos particulares 

 

Evaluar: 

 

 En cultivos en lote: 

 

1. El uso de lodo metanogénico con diferentes periodos de contacto previo al 

2CP. 

2. La adición de un donador de electrones en relación estequiométrica al 2CP. 

3. La presencia de diferentes concentraciones iniciales de oxígeno. 

 

 En  reactores anaerobios de lote secuenciado (ASBR): 

 

1. El efecto de fenol como donador de electrones en el proceso respiratorio. 

2. La sedimentabilidad del lodo mediante el índice volumétrico (IVL) y sustancias 

exopoliméricas (SEP). 

3. La  dinámica  de  las  poblaciones  microbianas  participantes  en  la eliminación del 

2CP. 
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3. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

En este capítulo se describe el diseño experimental y los métodos analíticos para la evaluación del 

proceso respiratorio metanogénico del 2-Clorofenol (2CP), en cultivos en lote y en el reactor 

anaerobio de lote secuenciado (ASBR). Asimismo, se describen los métodos de biología molecular 

necesarios para la evaluación de la dinámica de la comunidad microbiana en el reactor ASBR.   

3.1 Materiales 

3.1.1 Reactor continuo y fuente de inóculo 

Se instaló un reactor UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket), elaborado de vidrio con un 

volumen de operación de 1420 mL. El reactor fue alimentado en continuo por medio de una bomba 

peristáltica con manguera tygon. El biogás generado por el reactor fue separado por una campana de 

liquido-biogás-biomasa recolectado y llevado por medio de una manguera de silicón para su 

cuantificación a una columna de desplazamiento que contenía una solución de 300 mg de NaCl/L 

con un pH de 2 y con rojo de metilo como indicador. El reactor se inoculó con un lodo granular 

proveniente de una planta de tratamiento de agua residual de una industria cervecera (Central de 

Malta)  en el estado de Puebla, el cual contenía 17.52 g SSV/L. La composición del influente fue la 

siguiente (g/L): NaH2PO4 (0.703), NH4Cl (0.028), MgSO4 (0.111), CaCl2 (0.1), NaCl (0.297), KCl 

(0.5) y 1 mL/L
 
de los siguientes elementos traza (mg/L) : FeCl2 4H2O (2), MnCl2 4H2O (0.786), 

Na2SeO3 (0.1), H3BO3 (0.05), ZnCl2 (0.05), (NH4)6Mo7O24 (0.05), AlCl3 (0.05), NiCl2 6H20 (0.05), 

CoCl2 6H2O (0.07), CuCl2 2H2O (0.05) y 0.05 mL/L de HCl concentrado. Las condiciones de 

operación del reactor en continuo fueron: TRH 2 días, temperatura de 32±0.5ºC, flujo de 

alimentación 0.49 mL/min y una velocidad de carga  de 146 mg de C-acetato/L∙d (380 mg 

acetato/L∙d). Bajo estas condiciones experimentales se  determinaron, la concentración de carbono 

en el influente y efluente, así como la producción de biogás. El estado estacionario de los lodos fue 

considerado cuando las variaciones de estos datos fueron menores que 10%.   
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3.1.2 Cultivos en lote 

Los ensayos cinéticos se llevaron a cabo en botellas serológicas de 60 mL por duplicado. Cada 

botella fue utilizada como una unidad experimental independiente, es decir, después de tomar 

muestra cada botella fue descartada. Las botellas fueron inoculadas con una concentración de 3.5 

0.21 g SSV/L, a estas se les adicionó 2CP para obtener una concentración inicial de 28 mg C-

2CP/L. Las botellas fueron selladas con tapones de goma y aros de aluminio. El oxígeno molecular 

fue desplazado con una corriente de  nitrógeno por 5 min. Se utilizaron controles los cuales 

contenían lodo metanogénico sin la presencia de 2CP. Las botellas fueron incubadas a 35°C, pH 7 y 

sin agitación. El tiempo de experimentación fue dependiente de cada experimento.  

3.1.2.1 Evaluación de contacto previo al 2CP 

Los ensayos se llevaron a cabo en botellas serológicas de la manera descrita en el apartado 3.1.2. El 

inóculo se evaluó con tres tiempos de contacto previo 0, 50 y 80 días, el parámetro de la elección 

del tiempo fue una vez que alcanzaron un valor mayor que 90% en las eficiencias de consumo. El 

inóculo, que representó el ensayo con 0 d de contacto previo, se obtuvo del lodo proveniente del 

reactor UASB (sección 3.1.1). Una vez que la eficiencia de consumo fue mayor que 80%, el 

sobrenadante fue removido y la botella fue realimentada con nuevo medio mineral y con 28 mg C-

2CP/L. Este nuevo ensayo cinético correspondió a la evaluación de 50 días de contacto previo.  Una 

vez que se alcanzó una eficiencia de consumo mayor que 80%, se repitió el procedimiento de 

remoción de sobrenadante y adición de medio mineral con 28 mg C-2CP/L, este ensayo cinético 

correspondió a 80 días de contacto previo.  

3.1.2.2 Donadores de electrones 

Los ensayos se llevaron a cabo de la misma forma descrita previamente (sección 3.1.2). Se utilizó 

como inóculo lodo con 80 días de contacto previo al 2CP. El fenol y acetato fueron evaluados como 

donadores de electrones para el consumo de 2CP. Estos se adicionaron en relación estequiométrica 

con el 2CP. 
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3.1.2.3 Adición de oxígeno 

Los ensayos se llevaron a cabo en botellas serológicas de 60 mL con la metodología descrita 

previamente. Una vez que el oxígeno fue eliminado de las botellas serológicas con nitrógeno, se 

inyectaron diferentes volúmenes de aire (0.6, 1.2, 1.9, 2.5 mL), los cuales corresponden a 0.5, 1.0, 

1.5 and 2 mg O2/L, respectivamente. Con estas concentraciones se evaluó el efecto de cuatro 

concentraciones iniciales de oxígeno en la metanización y mineralización de 28 mg C-2CP/L. En 

este experimento se evaluaron dos inóculos (con 0 y 80 días de contacto previo al 2CP). 

3.1.3 Ensayos cinéticos en reactores anaerobios de lote secuenciado (ASBR) 

Se retiraron  400 mL (8 gSSV/L) del lodo metanogénico de reactor UASB (sección 3.1.1). El lodo 

retirado fue lavado tres veces con solución salina y se colocó en un matraz con medio mineral, en 

presencia de 28 mg C-2CP/L a 32°C y sin agitación. Después de 50 días de contacto y cuando la 

eficiencia de consumo del 2CP fue mayor que 95%, el lodo fue lavado y utilizado para inocular los 

dos reactores SBR. Los dos reactores (ASBRA y ASBRB) se inocularon con 3.5±0.21 g SSV/L de 

lodo metanógenico, con un volumen de operación de 1.3 L. Los reactores fueron incubados a 

32±2°C, pH 7 (valor inicial), atmósfera de nitrógeno y agitados a 100 rpm. Se utilizó una bomba 

peristáltica para alimentar el influente, tomar muestra y descargar el efluente. El ciclo de los 

reactores fue definido de la siguiente forma: alimentación 15 min; reacción variable (tiempo 

requerido para obtener una E2CP ≥ 90%), sedimentación 2 h y drenado de 15 min. El reactor ASBRA 

fue alimentado con diferentes concentraciones de 2CP y el reactor ASBRB con una mezcla de 2CP y 

fenol como donador de electrones (tabla 3.1). Cuando las velocidades específicas de consumo de 

2CP fueron constantes, se incrementaron las concentraciones de los sustratos, esto sucedió cada 3 o 

5 ciclos de operación en cada concentración. Se tomaron muestras en cada ciclo de operación para: 

i) la evaluación del proceso respiratorio, ii) la sedimentabilidad del lodo y iii) la dinámica 

poblacional. 

 

 



Universidad Autónoma Metropolitana 

 

 

Tabla 3.1. Concentraciones de 2CP y Fenol utilizadas en los reactores ASBR. 

 

 

 

   

 

 

 

 

 

3.1.3.1 Pruebas abióticas de volatilidad y adsorción con el 2CP en el ASBR 

Las pruebas abióticas se realizaron en el reactor ASBR con el fin de verificar las posibles pérdidas 

del 2CP  por volatilización y adsorción en el lodo.  Los ensayos se efectuaron con una 

concentración de 84 mg 2CP-C/L por un periodo de 20 días, bajo las condiciones descritas 

anteriormente (sección 3.1.3). La volatilización se llevó a cabo con medio mineral y 2CP sin la 

presencia de inóculo. La prueba de adsorción se realizó con medio mineral, 2CP y lodo esterilizado 

por 3 h. Las pérdidas por volatilización y adsorción se calcularon como la diferencia entre la 

concentración final e inicial de 2CP medida en la fase líquida. 

 

3.2 Métodos analíticos 

3.2.1 Cuantificación de 2CP y fenol 

 

La  identificación de 2CP y fenol se determinó por cromatografía de líquidos a alta presión (HPLC, 

Waters 2996) utilizando un detector  de arreglo de diodos, con una columna C18 fase reversa (5µ, 

250 mm X 4.6 mm, phenomenex, Torrance, CA, USA). La fase móvil fue acetonitrilo/agua (50:50 

v/v) a un flujo de 1 mL/min. 

Se prepararon estándares de 2-clorofenol y fenol. El volumen de inyección fue de 20 μL de la 

muestra filtrada con membrana de nitrocelulosa de 0.22 μm GSWP y 13 mm de diámetro. Cada 

muestra se midió por triplicado. A partir de las curvas resultantes, se determinaron las 

 ASBRA ASBRB 

No. de ciclo mg C-2CP/L mg C-2CP/L mg C-Fenol/L 

1-5 28 28 28 

6-10 42 42 42 

11-13 56 56 56 

14-18 84 84 84 

19-21 112 112 112 

22-26 140 140 140 

27-29 196 196 196 
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concentraciones no conocidas de 2-clorofenol y fenol  de cada una de las muestras. En  la  tabla  3.2  

se  presentan  los  resultados  de  las  curvas  estándar,  los  cuales muestran la reproducibilidad  del  

método,  con  coeficientes  de  variación  menores  que 10%. 

Tabla 3.2. Parámetros de curvas estándar de 2CP y fenol. 

Compuesto Pendiente Ordenada al origen Coeficiente de determinación (R
2
) 

2CP 9726.9±543 111128±42947 0.9965±0.0022 

Fenol 8410±324 2580.5±2353 0.993±0.0031 

 

3.2.2 Determinación de biogás 

La composición de biogás (CH4 y CO2)  fue determinada en un cromatógrafo de gases HP-3850 con 

un detector de conductividad térmica (TCD). El gas acarreador fue helio con un flujo de 25 

mL/min, con temperaturas de, columna 100°C, inyector 50°C y detector 100°C. La medición del 

biogás se basó en la ley de los gases ideales, en donde,  1 mol de gas a 1 atm y 273°K ocupa 22.4 L. 

El volumen de gas generado se ajustó a condiciones estándar de presión y temperatura, tomando 0.8 

atm de presión atmosférica y 35°C de temperatura. Para realizar la curva de calibración, se 

prepararon  estándares de  CH4 y CO2  en el reactor SBR, la mezcla de gases ocupó 300 mL 

correspondientes al espacio de cabeza. Esta curva se realizó por triplicado y se hizo desde 0 a 300 

mg/L de metano y dióxido de carbono. En  la  tabla  3.3  se  presentan  los  resultados  de  las  

curvas  estándar,  los  cuales muestran la reproducibilidad  del  método,  con  coeficientes  de  

variación  menores  que 10%. 

Tabla 3.3 Parámetros de curvas estándar de CH4 y CO2. 

Compuesto Pendiente Ordenada al origen Coeficiente de determinación (R
2
) 

CH4 45.992±8.6 96.761±12.3 0.9971±0.0022 

CO2 14.608±3.2 120.23±12.3 0.9958±0.0021 
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3.2.3 Determinación de carbono total y carbono inorgánico por TOC. 

 

La cuantificación de carbono total (CT) e inorgánico (CI) se realizó por medio de un analizador de 

carbono orgánico total TOC-5000 (Shimadzu). El equipo se encarga de analizar por separado  el 

carbono total e inorgánico.  

Para la preparación de la curva estándar de carbono total se pesaron 2.125 g de Biftalato de potasio 

en un litro de agua desionizada para evitar interferencia, esto equivale a 1000 mg de C/L, a partir de 

ésta se hicieron disoluciones en un intervalo de concentración de (0-100 mg C/L). Para la 

preparación de la curva de carbono inorgánico se pesaron 3.5 g de bicarbonato de sodio y 4.41 g de 

carbonato de sodio en un litro de agua desionizada, esto equivale a 1000 mg de C/L, de ésta se 

prepararon concentraciones de 0-100 mg/L. En  la  tabla  3.4 se  presentan  los  resultados  de  las  

curvas  estándar,  los  cuales muestran la reproducibilidad  del  método,  con  coeficientes  de  

variación  menores  que 10%. 

Tabla 3.4 Parámetros de curvas estándar de CT y CI. 

Compuesto Pendiente Ordenada al origen Coeficiente de determinación (R
2
) 

CT 81.135±10.6 1843.4±124.3 0.9978±0.0022 

CI 64.043±12.2 1401.5±145.3 0.9951±0.0021 

 

3.2.4 Determinación de ácidos grasos volátiles (AGV) 

La cuantificación de  AGV  se llevó a cabo en un cromatógrafo de gases HP-5890 series II con 

detector de ionización de flama (FID), con una columna AT-1000 (0.53 mm x 1.2 mm x 10 m), 

operando a temperaturas de 120°C para el horno, 130°C para el inyector y 150°C para el detector, 

utilizando nitrógeno como gas acarreador a un flujo de 6.6 mL/min. 

Se elaboraron curvas estándar de AGV.  Se preparó una solución madre de los compuestos en 

mezcla a una concentración de 1000 mg L -1 , haciendo diluciones  para  tener  intervalos  de  

concentración  de  50  a  1000  mg  L -1   para  cada  uno.  Se prepararon viales de inyección con 

950 µL de muestra y 50 µL de HCl al 50% como medio acidificante.  El  programa  para  la  

determinación  de  los  compuestos  fue  el  siguiente: temperatura inicial de 50 ºC, temperatura 



Universidad Autónoma Metropolitana 

 

 

final de 120 ºC, una rampa de temperatura de 10 ºC por minuto y un tiempo de análisis de 5.95 

minutos. 

Para  la  estandarización  del  método,  se  cuantificaron  los  compuestos  en  mezcla  y  por 

triplicado.  En  la  tabla  3.5 se  presenta  los  resultados  de  las  curvas  estándar.  Al  evaluar  la 

reproducibilidad del método, se obtuvieron coeficientes de variación menores que 10%, para cada 

compuesto. 

Tabla 3.5 Parámetros de curvas estándar de AGV. 

Compuesto Pendiente Ordenada al origen Coeficiente de determinación (R
2
) 

Acetato 238.42±14.2 15170±132..3 0.9936±0.0022 

Propionato 314.35±34.7 20869±135.7 0.9941±0.0011 

Butirato 306.03±23.4 29289±155.8 0.9891±0.0021 

Valerato 329.75±34.3 20444±123.3 0.9988±0.0032 

 

3.2.5 Índice volumétrico del lodo (IVL) 

El IVL se define como el volumen que ocupa 1 g de lodo después de 30 min. Se realizó una 

modificación al método reportado en el manual Standard Methods (APHA, 1998). Se determinó el 

IVL0.1 que se refiere al valor calculado a partir de una muestra de 100 mL en lugar del calculado a 

partir de una muestra de 1 L. La muestra de lodos (100 mL), fue vertida al cilindro graduado, 

después de 30 min se leyó el volumen que ocuparon los lodos. Posteriormente el IVL0.1 se cálculo 

de la siguiente manera. 

IVL0.1 (mL/g) = VS30 /(VM)(SST) 

 

Donde: 

IVL0.1 = índice volumétrico de lodos medido en 0.1 L de muestra (mL/g) 

VS30 = volumen de lodo sedimentado en 30 min (mL) 

VM = volumen de la muestra (L) 

SST = sólidos suspendidos totales (g/L)  
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3.2.6 Extracción de sustancias exopoliméricas (SEP) 

La  extracción de las SEP contenidas en los lodos, se realizó disgregando los gránulos del lodo con 

una solución de EDTA 0.1 M y 10 min de agitación, según lo reportado por Martínez et al. (2004). 

Una centrifugación posterior permite separar el paquete celular del sobrenadante en el que se 

encuentran las SEP. Son diversas las sustancias que se pueden encontrar componiendo las SEP, 

como son las proteínas y carbohidratos, lípidos, ácidos nucleícos y húmicos, entre otros. En este 

trabajo solo se cuantificaron las proteínas y carbohidratos exopoliméricos. 

3.2.6.1 Cuantificación de carbohidratos y proteínas 

Los carbohidratos exopoliméricos fueron determinados mediante el método colorimétrico de 

Dubois (1956), el cual utiliza fenol, sulfato de hidracina y ácido sulfúrico como mezcla de 

digestión. Se empleó como referencia una curva estándar de 0-100 mg glucosa/L. Las muestras se 

cuantificaron a una longitud de onda de 490 nm.  

El contenido de proteína exopolimérica se cuantificó utilizando el método colorimétrico de Lowry 

(1951). Como referencia se utilizó una curva estándar de 0 a 300 mg de albumina/L. A fin de 

eliminar la interferencia producida por el EDTA para el método de Lowry, las muestras fueron 

sometidas previamente a diálisis durante dos días a 4°C, utilizando una membrana con un tamaño 

de corte de 10KD (Espectra/por#6).  

En  la  tabla  3.6  se  presenta  los  resultados  de  las  curvas  estándar de carbohidratos y proteínas.  

Al  evaluar  la reproducibilidad del método, se obtuvieron coeficientes de variación menores que 

10%, para cada compuesto.  

Tabla 3.6. Parámetros de curvas estándar de carbohidratos y proteínas. 

Compuesto Pendiente Ordenada al origen Coeficiente de determinación (R
2
) 

Carbohidratos 0.0154±0.001 0.0824±0.002 0.99±0.0012 

Proteínas 0.0029±0.001 0.047±0.03 0.9907±0.0017 
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3.3  Métodos moleculares  

La diversidad de las comunidades de bacterias y archaeas presentes en ambos reactores (ASBRA y 

ASBRB) se determinó mediante el método de electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante 

(DGGE) y métodos de secuenciación. 

     3.3.1. Extracción del DNA y amplificación del gen 16S r RNA 

En el último ciclo de operación a cada concentración evaluada, se tomaron muestras por duplicado 

de 0.5 g de lodo de los reactores ASBRA y ASBRB. Las muestras fueron centrifugadas a 14,000 rpm 

por 10 minutos y congeladas a –20 °C hasta la extracción del DNA. 

La extracción se realizó con el kit de extracción UltraCleanTM Soil DNA Isolation (MO BIO 

Laboratories, Carlsbad,  CA,  USA),  verificando  la  cantidad  y  rendimiento  del  DNA,  por  

medio  de  una electroforesis  en  gel  de  agarosa  al  2%  (p/v)  a  90  voltios  (V)  por  1  hora.   

La  región  V2-V3  de  los  genes  de  arqueas  del  16S  rRNA  fue  amplificada  usando  los 

iniciadores A109(T)-f(5’–ACTGCTCAGTAACACGT–3’) y 515r(5’ATCGTATTACCGCGGCT 

GCTGCTGGCAC–3’) con grapa (Grosskopf et al., 1998), con el siguiente   programa:   pre-

desnaturalización   a   95   ºC   por   5   min,   35   ciclos   con   una desnaturalización a 95 ºC por 30 

seg (desnaturalización), una hibridación a 53 ºC por 40 seg y una elongación a 72 °C por 1 min, y 

una post-elongación a 72 °C por 7 min (García-Saucedo y et al., 2008). 

La región V6-V8 de genes bacterianos del rRNA 16S fue amplificada usando los iniciadores 

bacterianos 968-f(5’–GAACGCGAAGAACCTTACC–3’) con grapa y 1401-r(5’–

CGGTGTGTACAAGACCC–3’)  (Nübel  y  et al.,  1996). con  el  siguiente  programa:  pre-

desnaturalización a 94 ºC por 2 min, 30 ciclos con una desnaturalización a 94 ºC por 45 seg, una  

hibridación  a  60  ºC  por  30  seg  y  una  elongación  a  72  °C  por  1.5  min,  y  una  post-

elongación a 72 °C por 10 min (García-Saucedo et al. 2008). La grapa utilizada para DGGE 

consistió en una secuencia de 40 pb (5’-CGCCCGGGGCGCGCCCCGGGCGGGGCGGGGGCA 

CGGGGGG–3’). La  PCR  se  realizó en  un  termociclador  CG1-96  (Corbett  Research,  Sydney, 

Australia), la mezcla de reacción para la PCR consistió en (μL): 2.5 de cada primer (20 mM), 1 

mezcla de nucleótidos (10 mM por nucleótido), 10 de amortiguador (10X), 5 de MgCl 2  (25 mM), 

0.5 de Taq DNA polimerasa (5u/μL), 1 de ADN del lodo y 27.5 agua  estéril.   

 



Universidad Autónoma Metropolitana 

 

 

3.3.2 Electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante (DGGE)  

Los productos de amplificación fueron separados por DGGE en un DCode universal mutation 

detection system (Bio-RAD Laboratories, Hercules, USA) a 60 °C, inicialmente se aplicaron 200  V  

durante  5  minutos  y  posteriormente  a  85V  durante  16  horas,  de  acuerdo  al procedimiento 

descrito por García-Saucedo et al., (2008), utilizando geles de poliacrilamida al 6% (p/v) y un 

gradiente desnaturalizante de 42 a 58% y de 38 a 53% para arquea y bacteria, respectivamente.  Los  

geles  de  DGGE  fueron  teñidos  con  nitrato  de  plata y escaneados mediante un 

fotodocumentador Epichemi3 Darkroom (UVP Biolmaging Systems, Upland, CA).  

 

3.3.3 Purificación y secuenciación de las bandas de 16S rDNA  

Las bandas más representativas del gel de DGGE fueron cortadas y reamplificadas usando los 

iniciadores mencionados anteriormente. Los  productos  de  PCR  fueron  purificados  (Wizard®  

SV  gel  and  PCR  clean-up  system, Promega,   Madison,   WI,   USA),   visualizados   por   

electroforesis   en   gel   de   agarosa   y secuenciados usando ABI Prism Big-Dye Terminator 3.1 

Ready Reaction Cycle Sequencing en  un  secuenciador  ABI  Prism  3100  Genetic  Analyzer  

(Applied  Biosystems,  Warrington, UK).   Las   secuencias   de   ADN   fueron   analizadas   

usando   los   programas   Chromas (http://www.technelysium.com.au/chromas.html)  y  BioEdit 

(http://www.mbio.ncsu.edu/BioEdit/bioedit.html). La afiliación filogenética de las secuencias 

parciales  fue  estimada  usando  el  programa  Basic  Local  Alignment  Search  Tool  BLAST 

(http://www.ncbi.nlm.nih.gov/BLAST)   (McGinnis   &   Madden,   2004).   Los   árboles 

filogenéticos  de  las  secuencias  del  gen  para  el  ARNr  16S  de  las  bandas  del  gel  de  DGGE 

(posiciones de Escherichia coli 110 a 482 y 969 a 1367) fueron construidos usando el método de 

neighbor-joining   por    medio    del    software    MEGA4 (http://www.megasoftware.net) (Tamura 

et al., 2007). 
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3.4  Cálculo de índices ecológicos 

 

Los índices  ecológicos se calcularon a partir de las  bandas  del  gel obtenido por DGGE. Cada 

banda dentro de un carril fue considerada como un fragmento de una población diferente, mientras 

que las bandas con migración similar dentro de los diferentes  carriles  fueron  consideradas  como  

fragmentos  de  una  misma  población.  La relación  entre  la  superficie  de  la  banda  y  la  

intensidad  media  en  píxeles  de  dicha superficie  fue  considerada  como  la  intensidad  de  la  

banda  y  fue  calculada  usando  un programa  analizador  de  imágenes  (Image  J),  desarrollado  

por  the  National  Institutes  of Health (Martínez et al., 2009). 

Los  índices  ecológicos  de  diversidad  (H)  y  equitatibilidad  (J)  fueron  derivados  de  la  

siguiente ecuación H = - ΣPi lnP i  y J = H/lnS. El término Pi se refiere a la abundancia  relativa de 

la banda en  un carril  y fue calculado como sigue: Pi=ni/N, donde ni, es la intensidad  de  una  

banda  individual  y  N  es  la  suma  de  intensidades  de  las  bandas  en  un carril. S representa el 

número total de bandas en la muestra (Martínez et al., 2009).    

 

3.5 Cálculo de variables de respuesta 

 

Los  cultivos  de los reactores fueron evaluados a través del cálculo de variables de respuesta. 

La eficiencia de consumo fue calculada como sigue: 

 

Los rendimientos de producción de biogás:  

 

La velocidad específica de consumo de sustrato se calculó utilizando la ecuación: 
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 En donde S es la concentración de sustrato (mg/L), t es el tiempo (d), y X es la concentración de 

biomasa del cultivo (mg SSV/L). La pendiente de los valores obtenidos durante la fase de consumo 

lineal representan los valores de qS, según lo informado por Elmen et al. (1997). Ver anexo 1.  
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4. METANIZACIÓN Y MINERALIZACIÓN DEL 2-

CLOROFENOL (2CP) EN CULTIVOS EN LOTE POR 

DIGESTIÓN ANAEROBIA 

En  este  capítulo  se  presentan los resultados obtenidos durante la biodegradación del 2-clorofenol 

(2CP) en cultivos por lote. Este capítulo está publicado en la revista Water Science and Technology. 

 

Beristain-Montiel L., Gómez-Hernández J., Monroy-Hermosillo O., Cuervo-López F., Ramírez-

Vives F. (2010). Methanization and mineralization of 2-chlorophenol by anaerobic digestion. Water 

Sci. Technol. 62:1791–1798. 

 

El estudio se enfocó en evaluar en cultivos en lote, i) el efecto de utilizar como inóculo lodo 

metanogénico con diferentes periodos de contacto previo al 2CP, ii) la adición de acetato y fenol 

como donador de electrones en relación estequimiométrica con el 2CP, iii) el efecto de la presencia 

de diferentes concentraciones iniciales de oxígeno.  Al evaluar los diferentes tiempos de contacto 

previo al 2CP  (0, 50 y 80 días), se observaron diferencias en la fase de retardo teniendo hasta una 

reducción del 62.5%  con 80 días de contacto previo. Además,  se presentó un incremento en las 

velocidades específicas de consumo de 2CP del 57 y 114% a 50 y 80 días respectivamente, en 

comparación con el control (0 días). En contraste, no se observaron diferencias significativas en los 

valores de rendimientos de producción de biogás (YC-biogas/C-2CP =0.7±0.12) y eficiencias de 

consumo (E2CP = 84%). Los experimentos para la evaluación de donadores de electrones se 

llevaron a cabo con un inóculo con un periodo de contacto previo al 2CP  de 80 días. En los ensayos 

con acetato como donador de electrones no se observaron variaciones en los valores de 

rendimientos de producción de biogás, eficiencia de consumo de sustrato y velocidad específica de 

consumo de 2CP.  Sin embargo, con fenol como donador de electrones, se observó un incremento 

significativo en la velocidad específica de consumo de 2CP de 0.003 a 0.0044 mg C-2CP/g SSV∙d 

con respecto al control. Con respecto a la adición de diferentes concentraciones iniciales de 
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oxígeno, se ha reportado que la adición de oxígeno en cultivos metanogénicos puede incrementar el 

consumo de compuestos recalcitrantes. Sin embargo, en nuestros resultados no observamos 

diferencias en los valores de eficiencias y velocidades específicas de consumo de 2CP durante todas 

las concentraciones de oxígeno evaluadas (0, 0.5, 1, 1.5, 2 mg O2/L). Los rendimientos de 

producción de metano disminuyeron de forma constante hasta un 50% y la producción de fenol 

disminuyó hasta un 42% con 2 mg O2/L. Se observó un incremento en la velocidad específica de 

consumo y disminución en la fase lag al utilizar un lodo con 80 días de contacto previo al 2CP, sin 

embargo, es probable que este incremento sea por el tiempo de contacto previo y no por la adición 

de oxígeno.  
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5. BIODEGRADACIÓN DEL 2-CLOROFENOL (2CP) 

EN UN REACTOR ANAEROBIO DE LOTE 

SECUENCIADO (ASBR) 

 

En  este  capítulo  se  presentan los resultados obtenidos de la biodegradación del 2-clorofenol 

(2CP) en reactores anaerobios de lote secuenciado (ASBR). La información de este capítulo se 

envió para su publicación y se encuentra aceptado por la revista Water Science & Technology. 

  

Beristain-Montiel L., Gómez-Hernández J., Monroy-Hermosillo O., Cuervo-López F., Ramírez-

Vives F. (2011). Biodegradation of 2-Chlorophenol (2CP) in an anaerobic sequencing batch 

reactor (ASBR). Water Sci. Technol. (in press). 

 

En  el  presente  trabajo se estudió la degradación del 2-Clorofenol (2CP) en dos reactores 

anaerobios de lote secuenciado (ASBR). El reactor ASBRA fue operado con 2CP como única fuente 

de carbono y energía, mientras que el reactor ASBRB fue alimentado con una mezcla de 2CP y fenol 

como donador de electrones. Fueron evaluadas las siguientes concentraciones de 2CP (mg C/L): 28, 

42, 56, 84, 112, 140 y 196 en ambos reactores. En el reactor ASBRB se evaluaron las siguientes 

concentraciones de fenol (mg C/L): 28, 42, 56, 84, 112, 140 y 196. Los ciclos de operación de los 

reactores fueron definidos como sigue: llenado, 15 min; reacción: variable (tiempo para obtener una 

E2CP ≥ 90%); sedimentación del lodo, 2 horas y drenado 15 min.  El proceso respiratorio fue 

evaluado mediante tres variables de respuesta, i) eficiencia de consumo de sustrato (E2CP), ii) 

rendimiento de producción de biogás (Ybiogas-C/2CP-C) y iii) velocidad especifica de consumo de 

sustrato (q2CP). La sedimentabilidad del lodo fue evaluada a través del índice volumétrico del lodo 

(IVL) y concentración de sustancias exopoliméricas (SEP).  

La eficiencia de consumo permaneció constante (90±0.4%) durante la operación de ambos reactores 

a todas las concentraciones evaluadas. Los rendimientos de producción de biogás oscilaron entre 

0.80±0.06 en ambos reactores de 28 a 140 mg C-2CP/L, sin embargo a 196 mg C-2CP/L se observó 

un decremento del 78±3% en los Ybiogas-C/2CP-C en el reactor ASBRA y ASBRB. La disminución en 
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los rendimientos puede estar asociada a la acumulación de ácidos grasos volátiles (AGV) la cual 

únicamente se presentó a 196 mg C-2CP/L. La composición de los AGV consistió en su mayoría de 

valerato y propionato.  La velocidad específica de consumo de 2CP incrementó su valor cinco veces 

(0.6±0.08 a 3.5±0.2 mg C-2CP/g SSV∙d) al aumentar la concentración de 28 a 112 mg C-2CP/L en 

ambos reactores. Sin embargo, se observó un decremento del 37% y 72% en la velocidad específica 

de consumo a 140 y 196 mg C-2CP/L, respectivamente. El lodo presentó buenas características de 

sedimentación en todas las concentraciones en el reactor ASBRA, presentando valores de IVL y 

proteína exopolimérica (PE) de 100±5 mL/g y 60 mg PE/L respectivamente. Sin embargo, en el 

reactor ASBRB a 140 y 196 mg C-2CP/L los valores del IVL y proteína exopolimérica 

incrementaron significativamente, provocando problemas en la sedimentabilidad del lodo.  
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6. EFECTO DE LA CONCENTRACIÓN DE 2-

CLOROFENOL (2CP) EN LA DINÁMICA 

POBLACIONAL EN UN REACTOR ANAEROBIO DE 

LOTE SECUENCIADO (ASBR) 

En  este  capítulo  se  presentan los resultados del efecto del 2-clorofenol (2CP) sobre  la dinámica 

poblacional del cultivo en los reactores anaerobios de lote secuenciado (ASBR). Al igual que  el  

capítulo  anterior,  éste  se  presentará en  forma  de  artículo  de investigación.  Próximamente se 

enviará a revisión para su publicación. A continuación se presenta el resumen. 

  

Resumen del artículo: Effect of 2-Chlorophenol (2CP) concentration in the population 

dynamics in a sequencing batch anaerobic reactor (ASBR). Lizeth Beristain-Montiel, Sergio 

Martínez-Hernández, Flor de María Cuervo-López, Florina Ramírez-Vives. 

 

El presente estudio pretende contribuir al conocimiento sobre la dinámica de poblaciones 

bacterianas involucradas en la degradación anaerobia del 2-Clorofenol (2CP) y su relación con el 

proceso respiratorio en un reactor anaerobio de lote secuenciado (ASBR). El estudio se llevó a cabo 

en dos reactores anaerobios de lote secuenciado con diferentes concentraciones de carbono (ASBRA 

and ASBRB). El reactor ASBRA fue operado únicamente con 2CP y el reactor ASBRB con una 

mezcla de 2CP y fenol como donador de electrones. La dinámica poblacional fue evaluada por 

electroforesis en gel de gradiente desnaturalizante (DGGE) y el proceso respiratorio se evaluó por 

medio de eficiencias de consumo de sustrato (E2CP), rendimientos de producción de biogás (Ybiogas-

C/2CP-C) y velocidades específicas de consumo de sustrato (q2CP) como variables de respuesta.  

Ambos reactores mantuvieron eficiencias de consumo del 90%, independientemente de la 

concentración de las fuentes de carbono, esto puede estar relacionado con el balance en las 

poblaciones microbianas presentes sugerido por el índice ecológico (J= 0.97 ± 0.2) Pseudomonas 

fue el género bacteriano presente bajo todas las condiciones de cultivo, sugiriendo ser el principal 

responsable de la deshalogenación del 2CP, como lo reportan (Yee et al., 2000; Farrell y Quilty 
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2002). El incremento en la q2CP a partir de la concentración de 42 mgC-2CP/L puede estar 

realcionado con la presencia de U. Caulobacter, R. lindaniclasticus y Uncultured Cloroflexi 

bacterium ya que son bacterias que han sido asociadas con el consumo de compuestos aromáticos 

halogenados o productos de su metabolismo como lo reportan (Riviere et al., 2009; Manickam et 

al., 2006).  Se presentó la acumulación de fenol y AGV en la concentración de 196 mg C-2CP/L, la 

cual puede estar asociada con la desaparición de las bandas relacionadas con bacterias Caulobacter 

y Bacillus que han sido reportadas como consumidoras de fenol (Wang et al., 1995) y como 

bacterias hidrolíticas-acidógenas (Bertin et al., 2010) respectivamente. Se observó la disminución 

del 78% en Ybiogas-C/2CP-C en ambos reactores a 196 mg C-2CP/L lo que probablemente esté 

relacionado con dos factores: la disminución de poblaciones metanogénicas reflejado en los índices 

ecológicos S y J o a la ausencia de sustratos necesarios para llevar a cabo la metanogénesis. La 

presente investigación da evidencias de la necesidad de las asociaciones sintróficas para la 

mineralización del 2CP en reactores ASBR.  
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Abstract 

The aim of this study is to contribute to the knowledge about the dynamic of the 

microbial community involved in anaerobic degradation of 2-Chlorophenol (2CP) 

and its relationship with the respiratory process in a sequencing batch anaerobic 

reactor (ASBR). Two reactors were set up (ASBRA and ASBRB). The ASBRA was 

fed with 2-chlorophenol (28-196 mg 2CP-C/L). The ASBRB was fed with a 

mixture of 2CP (28-196 mg 2CP-C/L) and phenol (28-196 mg Phenol-C/L) as an 

electron donor. The dynamic of the microbial community was evaluated by 

denaturant gradient gel electrophoresis (DGGE). The respiratory process was 

evaluated by means of substrate consumption efficiency (E2CP), biogas yield (Ybiogas-

C/2CP-C) and by the specific consumption rates (q2CP) as response variables. The high 

consumption efficiency (90%), at all concentration tested may be related with the 

evenness of microbial populations (J index =0.97 ± 0.2) present in both reactors. 

Pseudomonas genus was present in all concentrations tested, suggesting a possible 

relationship with the dehalogenation observed in both reactors. At 42 mg C-2CP/L 

it was observed the presence of bands related to U. Caulobacter, R. 

lindaniclasticus and Uncultured Cloroflexi bacterium. These microorganisms could 

be related with the increase in q2CP. Accumulation of phenol and volatile fatty acids 

was observed at 196 mg 2CP-C/L, these results might be associated with the 

disappearance of the bands related to Caulobacter and Bacillus. The biogas yields 

were constant during the concentrations evaluated in both reactors. The decrease in 

Ybiogas-C/2CP at 196 mg 2CP-C/L, was probably related to the disappearance of 

fermentative or acetogenic bacteria, which resulted in a diminishing of substrates 

necessary to carry out methanogenesis, and eventually caused the decline in 

methanogenic populations present (S and J indices). 

Keywords 

2-Chlorophenol (2CP); phenol; anaerobic digestion; population dynamics. 
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INTRODUCTION 

Chlorophenols are widely used as wood preservatives, pesticides, herbicides, biocides and 

colorants (Majumder and Gupta, 2007). The widespread use of these compounds has a 

negative impact on public health due to their carcinogenic and mutagenic characteristics 

(Bhatt et al., 2007). The 2-chlorophenol (2CP) may be formed as an intermediary in the 

biodegradation of highly substituted chlorophenols or during chlorination of wastewater 

(Majumder and Gupta, 2007). The 2CP is within the list of main pollutants of the environment 

protection agency (EPA) for its inherent toxicity, recalcitrance and accumulation (Bhatt et al., 

2007). 

The reductive dehalogenation is a stage in the pathway of chlorophenols elimination or 

degradation in which the halogens are removed from the molecule resulting in less toxic 

compounds or easily degradable metabolites. This process can occur under aerobic or 

anaerobic conditions, although it has been observed more frequently in strictly anaerobic 

environments (Häggblom and Bossert 2003). 

The complete mineralization of chlorinated compounds has been observed in methanogenic 

and sulfate reductive conditions. The evidence suggests that, under methanogenic conditions 

is necessary to involve multiple populations due to the reductive dehalogenation precede the 

complete mineralization of chlorinated compounds (Häggblom and Bossert 2003).  

It has been reported that phenol and benzoate are intermediates produced by dehalogenating 

microorganisms during the biotransformation of monochlorophenols (Häggblom and Bossert 

2003). Benzoate can be transformed to acetate, H2 and CO2 by syntrophic microorganisms 

under fermentative conditions. These susbtrates are used by methanogenic populations 

(archaea) for CH4 and CO2 production (Becker et al., 2001). So far, the population of the 

domain archaea has not been associated with the reductive dehalogenation of chlorinated 

compounds (Häggblom and Bossert 2003).  

In a methanogenic consortium able to mineralize 3-Clorobenzoate (3CB), Reineke and 

Knackmuss (1988), reported the presence of a benzoate-oxidizing bacterium and two H2-

consuming methanogens. Considering the complete mineralization of monochlorophenols, the 

syntrophic activities of the microorganisms involved in anaerobic digestion are as important 
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as the dehalogenating microorganisms. The microbial communities have been characterized 

using molecular techniques such as polymerase chain reaction (PCR)/denaturant gradient gel 

electrophoresis (DGGE), due to they can estimate the bacterial diversity over time. However, 

studies about 2CP mineralization in ASBR reactor and its relationship with the dynamic 

population of the cultures are scarce. Thus, this work is focused on integrating the behavior of 

methanogenic respiratory process at different concentrations of 2CP and the population 

dynamics of the microbial community along the ASBR operation.  

 MATERIALS AND METHODS 

Kinetic assays in anaerobic sequencing bath reactors (ASBR) 

Two ASBR reactors (ASBRA and ASBRB) with an operation volume of 1.3 L, inoculated with 

3.5±0.21 g VSS/L of methanogenic sludge were set up as reported by Beristain et al. (In 

press). ASBRA was fed with different concentrations of 2CP (2CP-C mg/L: 28, 42, 56, 84, 

112,140 and 196) and ASBRB with a mixture of 2CP (mg 2CP-C/L: 28, 42, 56, 84, 112, 140 

and 196) and phenol (mg Phenol-C/L: 28, 42, 56, 84, 112, 140 and 196) as the electron donor.  

Concentrations were increased when the specific consumption rates were stabilized, which 

occurred between the third and fifth cycle of operation at each concentration. In order to 

evaluate the population dynamics, samples were taken in the last cycle of operation for each 

concentration tested. 

 Evaluation of respiratory behaviour 

The respiratory behavior of sludge was evaluated from the data obtained in the kinetic assays 

by means of consumption efficiencies (E, mg substrate consumed/mg substrate fed), yield 

products (Y, mg product/mg substrate consumed) and substrate specific consumption rates (qS, 

mg of substrate consumed/mg VSS∙d). The substrate specific consumption rate was calculated 

using the equation qS = dS/dt × 1/X, in which S is the substrate concentration (mg/L), t is time 

(d), and X is the biomass concentration in the culture (mg of VSS/L). The slope values 

obtained during the lineal phase consumption represent the qS values as reported by Elmen et 

al. (1997).  
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Analytical Methods  

The VFA concentration was measured by gas chromatography, while the concentration of 

2CP and phenol was determined by HPLC as reported by Beristain et al. (2010). The organic 

and inorganic carbon was analyzed in a total organic carbon (TOC) analyzer (Shimadzu, 

TOC-5000A, Australia) as reported by Cuervo-López et al., (1999). Total and volatile 

suspended solids (TSS, VSS) contents were determined at the end of each assay following 

standard methods (APHA, 1998). For each analytical method, standard curves were 

performed by triplicate. In all cases, the variation coefficient was less than 10%.  

 Microbial analysis 

In order to determine the diversity of the bacteria and archaea communities present in reactors 

ASBRA and ASBRB, denaturant gradient gel electrophoresis (DGGE) and sequencing 

methods were used. 

DNA extraction and 16S rRNA gene amplification  

Duplicate samples were taken (0.5 g of sludge) of both reactors (ASBRA and ASBRB) in the 

last cycle of operation for each concentration tested. The samples were centrifuged at 14,000 

rpm for 10 minutes and frozen at -20 ° C until DNA extraction. 

DNA was extracted using a UltraCleanTM Soil DNA Isolation (MO BIO Laboratories, 

Carlsbad, CA, USA). The amount and yield of DNA was verified by electrophoresis on 

agarose gel 2% (w/v) at 90 volts (V) for 1 hour. The V2-V3 region of 16S rRNA archaeal 

genes was amplified using primers A109 (T)-f (5'-ACTGCTCAGTAACACGT-3') and 515r 

(5'ATCGTATTACCGCGGCTGCTGCTGGCAC-3') with clamp (Grosskopf et al., 1998).  

16S-rRNA  genes  were  amplified  using  the  following  thermocycling  program;  pre-

denaturation at 95ºC for 5 min; 35 cycles of denaturation at 95ºC for 30s, annealing at 53ºC 

for 40s and elongation at 72ºC for 60s; post-elongation at 72°C for 7 min (García-Saucedo et 

al., 2008). The V6-V8 region of 16S rRNA bacterial genes were amplified using primers 968-

f (5'-GAACGCGAAGAACCTTACC-3 ') with clamp and 1401-r (5'CGGTGTGTACAAGAC 

CC-3') (Nübel et al., 1996). 16S-rRNA  genes  were  amplified  using  the  following  

thermocycling  program;  pre-denaturation at 94ºC for 2 min; 30 cycles of denaturation at 

94ºC for 45s, annealing at 60ºC for 30s and elongation at 72ºC for 90s; post-elongation at 

72°C for 10 min (García-Saucedo et al., 2008). The clamp used for DGGE consisted of a 40 
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bp sequence (5'CGCCCGGGGCGCGCCCCGGGCGGGGCGGGGGCACGGGGGG-3'). The 

PCR was performed in a thermocycler CG1-96 (Corbett Research, Sydney, Australia), the 

reaction mixture for PCR consisted of (mL): 2.5 for each primary (20 mM), 1 mixture of 

nucleotides (10 mM per nucleotide), 10 buffer (10X), 5 MgCl 2 (25 mM), 0.5 of Taq DNA 

polymerase (5u/μL), 1 DNA slugde and 27.5 sterile water. 

Denaturant gradient gel electrophoresis (DGGE)  

Amplification products were separated by DGGE in a universal DCode mutation detection 

system (Bio-Rad Laboratories, Hercules, USA) at 60 ° C. Initially received 200 V for 5 

minutes and then 85V for 16 hours, according to the procedure described by García-Saucedo 

et al., (2008). Polyacrylamide gels were used at 6% (w/v) and a denaturant gradient from 42 

to 58% for archaeas and from 38 to 53% for bacteria. DGGE gels were stained with silver 

nitrate and scanned using an Epichemi3 photodocumented Darkroom (UVP Biolmaging 

Systems, Upland, CA). 

Purification and sequencing of 16S rRNA bands  

The most representative bands of DGGE gel were excised and reamplified using the primers 

listed above.  The  PCR  products  were purified  (Wizard ®   SV  gel  and  PCR  clean-up  

system,  Promega,  Madison,  WI,  USA), visualized  by  agarose  gel  electrophoresis  and  

sequenced  using  ABI  Prism  Big-Dye Terminator 3.1 Ready Reaction Cycle Sequencing on 

an ABI Prism 3100 Genetic Analyzer (Applied Biosystems, Warrington, UK). The DNA 

sequences were analyzed using Chromas (http://www.technelysium.com.au/chromas.html) 

and BioEdit (http://www.mbio.ncsu.edu/BioEdit/bioedit.html) programs. Phylogenetic 

affiliations of the partial  sequences  were  estimated  using  the  program  Basic  Local  

Alignment  Search  Tool BLAST (http://www.ncbi.nlm.nih.gov/BLAST) (McGinnis   &   

Madden,   2004). Phylogenic  trees  of  the  16S  rRNA gene  sequences  of  DGGE  

fragments  (Escherichia  coli  positions  110  to  482  and  969  to 1367)  were  constructed  

using  neighbor-joining  method as  implemented  in  MEGA4 software  

(http://www.megasoftware.net) (Tamura et al., 2007).  

Species richness (S), structural diversity (H), and evenness (J) of the microbial community 

were estimated. Structural changes were analyzed by means of the J index because it reflects 

an overview of the predominance of species within a microbial community. The J index was 

http://www.technelysium.com.au/chromas.html
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calculated as J = H/lnS. The term H is defined as H =–ΣPilnPi, where Pi is the relative 

abundance of the bands in a lane and is calculated as Pi = ni/N, ni is the band intensity for 

individual bands, and N is the sum of intensities of bands in a lane. The richness index S 

represents the total number of bands in a lane. Determination of all indices was based on the 

DGGE profiles. Each band within a profile was considered a fragment of a different microbial 

population, while bands with similar migration positions in different profiles were considered 

fragments of the same population (Martinez et al., 2009). The relation between the surface 

area of a band and the mean pixel intensity of that area was considered the intensity of the 

band and calculated using the image analysis program Image J (public-domain image 

processing and analyzer program), developed at the National Institutes of Health. 

 RESULTS AND DISCUSSION 

Some differences in position, intensity and number of bands in the gels (Fig. 6.1) were 

analyzed by calculating ecological indices. Structural changes were analyzed in terms of J and 

S indices because it takes into account the diversity and richness of the microbial community. 

The J index reflects the predominance of species in a microbial community (Martinez et al., 

2009). The numerical limit of this index is between 0 and 1, where a value of 0 represents the 

dominance of certain species and 1 represents a perfect evenness population in the 

community. The S index reflects the richness of species in the community. The values of H 

and S were used to obtain the J index. All these estimated values are reported in Table 6.1. 

Table 6.1. Species richness (S), structural diversity (H), and eveness (J) indices of microbial 

community in both ASBR.  

 

  Reactor ASBRA  

(mg 2CP-C/L) 

Reactor ASBRB  

(mg 2CP-C/L and mg C-Phenol /L) 

  BACTERIA 

Index Inoculum 28 42 56 84 112 140 196 28 42 56 84 112 140 196 

S 7 6 14 13 14 11 12 9 5 9 14 12 15 15 5 

H 1.93 1.68 2.59 2.31 2.62 2.35 2.43 2.06 1.61 2.09 2.47 2.42 2.55 2.63 1.56 

J 0.99 0.98 0.97 0.98 0.99 0.96 0.98 0.98 0.99 0.95 0.95 0.97 0.95 0.97 0.97 

  ARCHAEA 

S 6 5 4 4 5 4 4 2 5 4 4 5 4 4 1 

H 1.76 1.57 1.35 1.36 1.36 1.37 1.34 0.67 1.57 1.36 1.23 1.57 1.37 1.34 0 

J 0.98 0.97 0.97 0.99 0.98 0.99 0.96 0.97 0.98 0.98 0.99 0.98 0.99 0.97 0 
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In both reactors the S values  (species richness) for the Bacteria domain shown a tendency to 

increase as the concentration of phenolic compounds was increased from 42 to 140 mg C-

2CP/L. In contrast, a decrease of 35 and 68% in the S index was respectively observed in the 

ASBRA and ASBRB at 196 mg 2CP-C/L. The decrease in S values might be related to the 

accumulation of intermediates observed at this concentration (Fig 6.3). No significant changes 

in the S values of the Archaea domain were observed in the range from 42 to 140 mg C-

2CP/L, however, a decrease of 60 and 75% in the S index was respectively observed in the 

ASBRA and ASBRB at 196 mg 2CP-C/L. The results obtained in this work suggest that there 

was a relationship between the decrease in biogas yield production (table 6.3) and the 

disappearance of most of the populations of Archaea (table 6.2).  

For the Bacteria domain, J values (close to 1) suggest that these cases (28-196 mg C-2CP/L) 

resulted in microbial populations roughly similar among them, although the bands were not 

necessarily the same. The high consumption efficiency observed at all concentration tested 

(90%), migth be related to the perfect evenness of microbial populations present in both 

reactors. These results are consistent with those reported by Martinez et al. (2009), where 

negligible changes in community structure of bacteria were observed at different operational 

conditions. Although in the Archaea domain at ASBRB, the J value decreased (0) at the 

highest concentration evaluated, suggesting the dominance of certain species.  

The most representative bands obtained from DGGE were sequenced. Phylogenic trees of the 

main bacteria were constructed based on 16SrRNA gene sequences and reference sequences 

(Fig. 6.2a). The sequences were grouped in the following orders: Gamma proteobacteria 

(41%), Bacilli (25%), Alphaproteobacteria (8.3%), Acidobacteria (8.3%), Chloroflexi (8.3%) 

and Xhantomonadales (8.3%).The main microorganisms found in both reactors were 

identified by their relationship with some bacteria (Table 6.2). The microbial analysis of the 

inoculum and sludge samples obtained during all concentrations tested in both reactors 

showed, the presence of bacteria (Band A and B) related to Pseudomonas putida and 

Pseudomonas mendocina (98 and 90% similar to the gene sequence-based 16S-rRNA). It has 

been reported that Pseudomonas genus, are able to consume a wide variety of recalcitrant 

compounds (Nelson et al., 2002; Farrell y Quilty, 2002; Yee et al., 2000). 
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Figure 6.1 DGGE profiles  of 16S rRNA amplicons in respiratory steady state. Bacteria (I) ASBRA,(II) ASBRB. 

Archaeal (III) ASBRA, (IV) ASBRB. Identified DGGE bands are labeled to the left. Samples from ASBR reactor 

(lane 1) marker, (lane 2) inoculum, (lane 3,4) 28 mg C-2CP/L, (lane 5,6) 42 mg C-2CP/L,  (lane 7,8) 56 mg C-

2CP/L,   (lane 9,10) 84 mg C-2CP/L,  (lane 11,12) 112 mg C-2CP/L,  (lane 13,14) 140 mg C-2CP/L, (lane 15,16) 

196 mg C-2CP/L.    
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It has been found that in aerobic and anaerobic conditions P. putida, can metabolize aromatic 

compounds into substrates that can fed the central pathways (Nelson et al., 2002). Farrell and 

Quilty (2002) reported that under aerobic conditions in batch cultures, P. putida is able to 

degrade up to 112 mg 2CP-C/L, but not at 169 mg C-2CP/ L. Also, P. mendocina has been 

reported that in anaerobic cultures is able to increase the reductive dehalogenation (Yee et al., 

2000). In this work, the presence and permanence of the bands A and B (related to P. putida 

and P. mendocina), suggest a possible relationship between their metabolic activity and the 

high 2CP consumption efficiencies (E2CP) obtained in both reactors even at concentrations of 

up to 196 mg 2CP-C/L (Table 6.2). Bacteria of Pseudomonas genus associated with P. 

aeruginosa, P. fluorescens and  P. quezennei were observed,  however its presence was only 

transient during the experiments. It was observed an increase of 5 times in the 2CP specific 

consumption rate (q2CP) in both reactors by increasing the concentration from 28 to 112 mg 

2CP-C/L. In contrast, a decrease of 30 and 79% in the q2CP was observed at 140 mg 2CP-C/L 

and 196 mg 2CP-C/L respectively (Table 6.3). In both reactors, the highest increase in q2CP 

was obtained by increasing the concentration from 28 to 42 mg 2CP-C/L. From 42 mg 2CP-

C/L and up to 140 mg 2CP-C/L, the bands D, E and F were observed. The sequencing 

analysis indicated that these bands correspond to bacteria related to Uncultured Caulobacter, 

Rhodanobacter lindaniclasticus and Uncultured Cloroflexi bacterium. These bacteria have 

been associated with the consumption of halogenated aromatic compounds or their metabolic 

products. For example, it has been reported that Cloroflexi which has been found in anaerobic 

environments, has a high potential for the dehalogenation due to its able to carry out the 

halorespiration (Li et al., 2010). It has been reported that Rhodanobacter lindaniclasticus 

contained enzymes for conducting the dehalogenation reaction, likewise, the presence of these 

microorganisms have been observed in lindane degrading cultures (Phillips et al., 2001). 

Caulobacter has also been isolated in cultures capable of degrading trichlorophenol, 

tetrachlorophenol and pentachlorophenol, moreover, it has been suggested the ability of these 

microorganisms for degrading p-hydroxybenzoate, phenol and benzoate as sole carbon and 

energy source (Wang et al., 2000). These compounds have been reported as the main products 

of reductive dehalogenation. Considering the kinetic results obtained in the present work, it is 
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possible to suggest a relationship between the increase in q2CP and the presence of the 

populations related to Uncultured Caulobacter, Rhodanobacter lindaniclasticus and 

Uncultured Cloroflexi bacterium (band D, E and F) in the microbial consortium in both 

reactors. 

In the ASBRA reactor which was only fed with 2CP, bands E and F were present along the 

entire experimentation. In contrast, in the ASBRB reactor, which was fed with the mixture of 

phenol and 2CP, these bands disappeared when a mixture of 196 mg C-Phenol/L and 196 mg 

C-2CP/L was added (table 6.2), suggesting that 196 mg C-Phenol/L exerted a  negative effect 

for these two populations. The disappearance of the band D (related to Uncultured 

Caulobacter) in both reactors at 196 mg 2CP-C/L, may be associated with the transient 

accumulation of phenol detected in this stage of experimentation (table 6.2)
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Table 6.2. Identification of nucleotide sequences analyzed from DGGE bands at all the concentrations tested in both ASBR reactors. Presence (+) and absence (-) 

of bands of Bacteria and Archaea. 

  

BACTERIA 

  

   

Reactor ASBRA  

(mg 2CP-C/L)  

Reactor ASBRB  

(mg 2CP-C/L and mg C-Phenol /L)  HOMOLOGY  

BAND  CLOSEST RELATIVE IN GeneBank Inoculum  28  42  56  84  112  140  196  28  42  56  84  112  140  196  (%)  

A Pseudomonas putida (DQ481482)  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  98  

B Pseudomonas mendocina (GU596992)  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  +  90  

C Pseudonomas aeruginosa (DQ306309)  +  -  -  -  -  -  -  +  -  -  -  -  -  -  -  97  

D Uncultured Caulobacter (GU563780)  -  -  +  -  -  +  +  -  -  +  +  +  +  +  -  97  

E Rhodanobacter lindaniclasticus (DQ370020)  -  -  +  +  +  +  +  +  -  +  +  +  +  +  -  96  

F Uncultured Cloroflexi bacterium (CU922566)  -  -  +  +  +  +  +  +  -  +  +  +  +  +  -  99  

G Bacillus aurantiacus (AJ605773)  -  -  +  +  +  +  +  -  -  +  +  +  +  +  -  79  

H 

Uncultured acidobacteria bacterium 

(CU921991)  +  +  +  +  +  +  +  +  +  -  -  -  -  -  -  85  

I Bacillus cereus strain (FJ966973)  -  -  +  +  +  +  +  +  -  +  +  +  +  +  -  99  

J Bacillus sp. (HQ015742)  -  +  +  +  +  +  +  -  +  +  +  +  +  +  -  99  

K Pseudomonas fluorescens (EF428995)  +  +  +  +  +  +  +  +  +  -  -  -  -  -  -  81  

L Pseudomonas quezennei (AM922198)  -  -  -  -  -  -  -  -  -  -  -  +  +  +  -  89  

  

ARCHAEA 

A* Uncultured archaeon isolate (DQ27226) + - - - - - - - - - - - - - - 98 

B * Methanobacterium beijingense (AY552778) + + + + + + - - + + + + + - - 99 

C* Uncultured archaeon (AB447760) + + - - - - - - - - - - - - - 95 

D* Uncultured methanobacteriales (CU916337) - - - - - - + + - - - - - - - 87 

E* Uncultures euryarchaeote (GU969379) - - - - - - - - + + + + + - - 93 

F* Methanosaeta conciili (X16932) + + + + + + + - + + + + + + - 98 

G* Uncultured methanobacterium (DQ507195) + + + + + + - - + - - - - - - 96 

H* Methanosarcina barkeri (AF028692) + + + + + + + + + + + + + + + 98 
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 Pseudomonas mendocina, GU596992

 Pseudomonasaeruginosa, DQ306309

 Pseudomonas aeruginosa strain DBAN01, HM776578

 Pseudomonasmendocina GU596992

 C

 Pseudomonas sp.CL-10.5, HQ113225

 L

 A

 Pseudomonas fluorescens,EF428995 

 K

 Pseudomonas lini strain DLE411J, NR029042

 Uncultured bacterium clone nbt02d07, EU535394

 Uncultured bacterium clone nbt182g11, FJ894573

 B

 G

 Bacillus megaterium strain 5SSW, FJ858254

 I

 Brevibacillus brevis strain CQUBb, FJ966073

 J

 Bacillus mycoides strain Y7, HM224388

 Bacillus cereus strain KNUC51, AY279194

 H

 Uncultured Acidobacteria bacterium, FN811260

 Uncultured_Acidobacteria bacterium clone KBST8, HM061843

 Uncultured Acidobacteriales bacterium clone Plot4-D03, EU449710 

 Caulobacter crescentus, AJ227757

 Caulobacter sp. FWC 28, AF301221

 D

 Caulobacter vibrioides strain 11764, AJ227755

 T.roseum, M34115

 F

 Uncultured Thermomicrobia bacterium, FN421253

 Uncultured Chloroflexi bacterium clone GoM GC185546E, AY211664

 Uncultured Rikenellaceae bacterium clone GE7GXPU01DOKZS, HM499340

 Bacteroidetes bacterium PPf50E2, AY548787

 E

0.05  

 Uncultured archaeon, FN547089

 D*

 Uncultured archaeon clone D3, HQ008072

 Uncultured archaeon clone R2Arc8, FJ005039

 Methanobacterium beijingense strain M4, EU544027

 B*

 Uncultured archaeon, FN547094

 Uncultured Methanobacteriaceae archaeon clone, EU677840

 E*

 Uncultured Methanobacterium sp. clone MA-72, DQ507193

 Archaeon enrichment culture clone C1-13C-A, GQ470571

 A*

 C*

 Uncultured Methanobacteriales archaeon, CU916723

 Uncultured Methanobacteriales archaeon, CU916280

 Uncultured archaeon ND5, AB233302

 Uncultured archaeon, AB233302.

 Methanobacterium sp. 17A1, HQ110085

 G*

 Uncultured Methanobacterium sp. clone SA1, EU888015

 Methanothrix thermophila, M59141

 Uncultured Methanosaeta sp. clone NRA5, HM041906

 Uncultured Methanosarcinales archaeon, CU916192

 F*

 H*

 Methanohalophilus mahii, M59133

0.05  

Fig. 6. 2 (a)  Phylogenetic tree of the main bacteria present in both ASBR, (b) Phylogenetic tree of the main Archaea .  Phylogenetic trees were generated based on the neighbor-joining method of the 

sequences of 16S rRNA-DGGE and taking as reference sequences from the databases.   
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Table 6.3. Specific consumption rate of 2CP, consumption efficiency and biogas production yield in the 

ASBRA (with 2CP) and ASBRB  (with 2CP and Phenol) reactors at each concentration tested. 

 

Specific consumption rate
a
 

Consumption 

efficiency
b 

 

Biogas yield
c 

Concentration ASBRA ASBRB ASBRA ASBRB ASBRA ASBRB 

28 mg 2CP-C/L 

(cycle 4) 0.73±0.17 0.73±0.13 90.6± 0.5 91.4±0.7 0.81±0.06 0.85±0.09 

42  mg 2CP-C/L 

(cycle 9) 1.98±0.3 1.90±0.2 92.8±0.6 92±0.6 0.83±0.08 0.84±0.07 

56  mg 2CP-C/L 

(cycle12) 3.02±0.2 2.78±0.15 91.6±0.4 90.8±0.4 0.83±0.07 0.84±0.08 

84  mg 2CP-C/L 

(cycle 15) 3.17±0.1 3.35±0.08 91.3±0.6 92.3±0.5 0.84±0.05 0.82±0.05 

112  mg 2CP-C/L  

(cycle 20) 3.8±0.2 3.85±0.15 90.4±1.3 92.5±0.6 0.83±0.02 0.87±0.08 

140 mg 2CP-C/L 

(cycle 25) 2.69±0.17 2.62±0.13 92.3±2.6 93±1.9 0.80±0.04 0.80±0.05 

196 mg 2CP-C/L 

(cycle 28) 0.81±0.2 0.62±0.1 89.2±2.3 93.5±3.0 0.18±0.05 0.22±0.08 
a
 qs, (mg C-2CP/g SSV∙d) 

b 
E, (mg C-2CPconsumed/mg C-2CPfeed) 

c
 Ybiogas-C/2CP-C (mg C-biogasproduced/mg C-2CPconsumed) 

 

Three bacteria related with the Bacillus genus (band G, I and J): Bacillus aurantiacus, 

Bacillus cereus strain and Bacillus sp were present in both reactors at concentrations from 

28 or 42 mg 2CP-C/L and up to 140 mg 2CP-C/L, this genus has been classified as 

hydrolytic-acidogenic bacteria, considering their capability for hydrolyzing, fermenting and 

degrading volatile fatty acids (VFA) (Bertin et al., 2010). However, it is important to note 

that in the ASBRA reactor, only the bacterium related with Bacillus cereus strain (band N) 

remained throughout the experimentation. In fact, a mass balance conducted in this reactor 

at 196 mg 2CP-C/L indicated the accumulation of VFA (Fig. 6.3), which coincides with the 

disappearance of populations related to Bacillus aurantiacus, Bacillus cereus strain and 

Bacillus sp. During the ASBRA (without phenol) operation, the constant presence of bands 

H and K related with bacterium Uncultured Acidobacteria bacterium and Pseudomonas 
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fluorescens was observed. However, in the ASBRB from 42 mg Phenol-C/L disappeared 

these bacteria (band H and K), probably due to the presence of phenol.  

 

 

Fig 6.3 Mass balance at 196 mg C-2CP/L (cycle 27) in both reactors.  

 

The decrease of bacterial populations responsible for consuming the intermediate products 

of 2CP metabolic pathway might result in the accumulation of phenol and VFA detected 

during the concentrations of 140 and 196 mg 2CP-C/L in both reactors.  

Therefore, the decrease in the specific consumption rate observed during the concentrations 

of 140 and 196 mg 2CP-C/L in both reactors might be related with the disappearance of 

these bacterial populations (bands G, I, etc.). In fact, it has been reported that in order to 

maintain a certain 2CP specific consumption rate, there must be appropriate consumption 

of phenol (Hrudey et al., 1987). In this sense, Hilton and Archer (1988) observed a 

significant reduction in the 2CP consumption efficiency due to the accumulation of phenol. 

 

The respiratory profile analysis in both reactors indicated that biogas yields (Ybiogas-C/2CP-C, 

mg C-biogasproduced/mg C-2CPconsumed) remained constant from 28 to 140 mg C-2CP/L (average 

Ybiogas-C/2CP-C = 0.8±0.06).  However, at 196 mg 2CP-C/L in both reactors a decrease in 

Ybiogas-C/2CP-C of 78% was observed (Table 6.3). Phylogenic trees of the main Archaea were 
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constructed based on 16SrRNA gene sequences and reference sequences  (Fig. 6.2b). The 

sequences were grouped in the following orders: Methanobacteriales (75%), 

Methanosarcinales (12.5 %) and Methanomicrobiales (12.5 %). In both reactors, at 

experimental concentrations between 28 to 140 mg C-2CP/L, it was detected two bands (F* 

and H*), which were related to Methanosaeta concilii and Methanosarcina barkeri (Table 

2). Both bacteria have been found in anaerobic sludge and are reported to be the main 

consumers of acetate (acetoclastic). The rest of the bands (B*, D* and G*) were identified 

as hydrogenotrophic (Table 6.2). For example, band B* is related to Methanobacterium 

beijingense, a hydrogenotrophic Archaea which can use H2, CO2 and formate as substrates 

for methane production. Some bacteria related with Methanobacterias (band D* and G*) 

can use formate, CO or secondary alcohols to produce biogas. 

When the concentration of the phenolic compounds (only 2CP and the mixture of phenol 

and 2CP) was increased to 196 mg 2CP-C/L most of the Archaea populations disappeared. 

Only the band related to Methanosarcina barkeri and the band related with Uncultured 

Methanobacteriales remained present (Table 6.2). It has been reported that Methanosaeta 

genus, only can used acetate for its metabolism. In contrast, it has been reported the 

presence of Methanosarcina genus in environments with high concentrations of VFA (Peng 

et al., 2008). The disappearance of the band F* (corresponding to Mecthanosaeta concilii), 

during the last experimental concentration may be associated with the accumulation of 

propionate and valerate and the absence or low concentration of acetate observed at these 

conditions. On the other hand, the persistence of Methanosarcina barkeri at these 

conditions may be explained by the higher metabolic flexibility of this genus for using 

several substrates for methanogenesis.  

The decrease in the biogas yield and the Archaea population can also be associated with 

two possibilities: i) the lack of substrate for conducting methanogenesis, considering that  

accumulation of long-chain VFA resulted in acetate concentrations close to zero; ii) the 

competition between reductive dehalogenation and methanogenesis for reduced equivalents 

(H2) (Becker et al., 2001). 
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CONCLUSIONS  

The high consumption efficiency (90%) obtained at the different 2CP and phenol 

concentrations might be related to the balance of microbial populations present in both 

reactors suggested by the ecological index J (0.97 ± 0.2).Bacteria associated with P. putida 

y P. mendocina were found at all phenolic concentrations and cycles of operation in both 

reactors. Considering the metabolic flexibility of these bacteria, they could be related with 

the dehalogenation of 2CP. 

The increase in specific consumption rate obtained in the range between from 28 to 112 mg 

2CP-C/L might be associated with the presence of bacteria related to U. Caulobacter, R. 

lindaniclasticus and Uncultured Cloroflexi bacterium. On the other hand, the decrease in 

the specific consumption rate observed at 140 and 196 mg 2CP-C/L in both reactors, may 

be associated with both the decrease of the population (S index) related to the consumption 

of phenol or a inhibition caused by the substrate concentrations evaluated. The 

accumulation of phenol and VFA observed at the concentration of 196 mg 2CP-C/L, could 

be linked to the absence of bands related to Caulobacter and Bacillus. Finally, according to 

the results obtained in this work the decrease in biogas production yields (78%) in both 

reactors, might be linked with: the absence of fermentative or acetogenic bacteria, which 

resulted in the absence of substrates for conducting methanogenesis and the eventually 

declination of these methanogenic populations (indicated by the decrease of S and J 

indices). 
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7. CONCLUSIONES GENERALES Y 

RECOMENDACIONES 

7.1 Conclusiones generales 

 

En los cultivos en lote se evidenció la importancia de tener un periodo de contacto previo al 

compuesto para mejorar las velocidades de consumo de 2CP. Además, se encontró que la 

adición de un donador externo de electrones puede mejorar la velocidad específica de 

consumo del 2CP en cultivos en lote. La adición de pequeñas concentraciones de oxígeno 

no favoreció el consumo del 2CP, en contraste  provocó la acumulación de intermediarios.    

Las principales conclusiones obtenidas en los ensayos con los dos reactores anaerobios de 

lote secuenciado (ASBRA y ASBRB) fueron las siguientes: 

Los reactores ASBR fueron capaces de operar favorablemente hasta una concentración de 

140 mg C-2CP/L y 140 mg C-fenol/L bajo las condiciones de experimentación descritas.  

No fue necesaria la presencia de un donador de electrones para la mineralización del 2CP,  

ya que en presencia o ausencia del donador de e
-
 los perfiles de consumo del 2CP y las 

variables de respuesta del proceso respiratorio presentaron un comportamiento similar.  

Se presentó la disminución del 35% y 72% en  la velocidad específica de consumo al 

evaluar la concentración de 140 y 196 mg C-2CP/L respectivamente. Además, en estas dos 

últimas concentraciones se observó la disminución en la capacidad de sedimentación en el 

reactor ASBRB, reflejado en el incremento de los valores del IVL y PE.   

Durante todas las concentraciones fenólicas evaluadas se obtuvieron eficiencias de 

consumo de 2CP (E2CP) mayores o iguales que 90%, asimismo permanecieron bandas 

relacionadas con  P. putida y P. mendocina, sin tener diferencias entre el reactor ASBRA y 

ASBRB. Es posible que la presencia y permanencia de estas bandas se relacione con la 

deshalogenación observada en ambos reactores. 

A la concentración de 196 mg C-2CP/L se observó en ambos reactores la acumulación de 

fenol y AGV, así como la ausencia de bandas relacionadas con Caulobacter y Bacillus, 
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bacterias reportadas como consumidoras de intermediarios del 2CP (fenol, 3-clorobenzoato 

y benzoato) y como  bacterias hidrolíticas-acidogénicas respectivamente. 

En ambos reactores los rendimientos de producción de biogás permanecieron constantes de  

28 a 140 mg C-2CP/L (promedio YC-biogas/C-2CP = 0.8±0.06). Sin embargo, a 196 mg C-

2CP/L se observó una disminución del 78 % en YC-biogas/C-2CP. A esta última concentración 

se presentó la desaparición de poblaciones metanogénicas acetoclásticas como 

Methanosaeta conciili e hidrogenotrófas como Methanobacterium beijingense y 

Uncultured methanobacteriales. En contraste, Methanosarcina barkeri, permaneció en 

todas las concentraciones evaluadas.  De acuerdo a los resultados obtenidos, la disminución 

en los rendimientos de producción de biogás podría estar relacionada con: i) la ausencia de 

bacterias acetogenicas-fermentativas, ii) la ausencia de sustratos necesarios para llevar a 

cabo la metanogénesis y iii) la disminución de las poblaciones metanogenicas reflejados en 

el decremento de los indices de S y J.   

La velocidad específica de consumo de 2CP (q2CP) se incrementó 5 veces al aumentar las 

concentraciones de 42 a 112 mg C-2CP/L, este incremento podría estar relacionado con la 

aparición de bandas relacionadas con U. Caulobacter, R. lindaniclasticus y Uncultured 

Cloroflexi bacterium, las cuales han sido asociadas con el consumo de compuestos 

aromáticos halogenados  o productos de su metabolismo. Sin embargo, se observó un 

decremento en la q2CP al utilizar concentraciones de 140 a 196 mg C-2CP/L, esta 

disminución puede estar relacionada: i) con el decremento en la riqueza de las especies 

(índice S) relacionadas con el consumo de fenol y ii) con una inhibición causada por las 

concentraciones de compuestos fenólicos evaluadas. 

Las altas eficiencias de consumo (90%), en todas las concentraciones evaluadas puede estar 

realacionado con el equilibrio en las poblaciones microbianas (índice J=0.97 ± 0.2) 

presentes en ambos reactores. 

Con lo mencionado anteriormente se da evidencia de que las asociaciones sintróficas son 

necesarias para llevar a cabo una adecuada mineralización del 2CP.  
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7.2 Recomendaciones 

A partir de los resultados obtenidos en esta tesis se recomienda:  

 En el caso particular del 2CP, bajo las condiciones experimentales descritas no es 

recomendable adicionar pequeñas concentraciones de oxígeno ya que de acuerdo a 

los resultados se sugiere una posible acumulación de carbono. 

 La utilización de un reactor ASBR es una herramienta atractiva para el tratamiento 

de compuestos aromáticos debido a que el tiempo de aclimatación de los lodos es 

menor en comparación con otro tipo de sistemas.  

 Para la operación favorable de un reactor ASBR se sugiere trabajar con las 

condiciones experimentales descritas. 

 Las herramientas de biológia molecular pueden ayudar a entender la fisiología de 

los procesos microbianos. 
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8. ANEXOS 

 

En la tabla 8.1 se presentan algunos de los coeficientes de correlación obtenidos durante el 

cálculo de la velocidad específica de consumo de 2CP mediante el método reportado por 

Elmen et al. (1997). 

 

Tabla 8.1 Coeficientes de correlación obtenidos del cálculo de las velocidades específicas de consumo 

derivadas  del método de Elmen et al. (1997). 

Cinética Coeficiente de 

correlación 

Figura 

Lote/2CP sin acetato 0.978 1 A (Capitulo 4) 

Lote/2CP con acetato 0.987 1 A (Capitulo 4) 

Lote/2CP con fenol 0.968 1 A (Capitulo 4) 

ASBRA/(ciclo 16) 0.985 1 A (Capitulo 5) 

ASBRB/(ciclo 16) 0.977 1 B (Capitulo 5) 

ASBRA/(ciclo 28) 0.995 1 C (Capitulo 5) 

ASBRB/(ciclo 28) 0.989 1 D (Capitulo 5) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 


