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RESUMEN

Un contaminante altamente tóxico de aguas y suelos cuya presencia se ha detectado en la región

fronteriza de Sonora es el tricloroetileno (TCE), el cual es un compuesto halogenado sintético

utilizado en las industrias de electrónicos como solvente y es conocido por causar daños a la

salud humana. Un método eficiente para reducir la contaminación de este tipo de compuestos

es la biorremediación por microorganismos. Bacterias nitrificantes oxidantes de amonio como

Nitrosomonas europaea han demostrado ser capaces de degradar compuestos halogenados,

incluyendo al TCE. Por lo tanto, el objetivo del presente estudio fue aislar bacterias nitrificantes

y evaluar su capacidad de degradación de TCE en un biorreactor de lecho natural empacado con

zeolita a escala laboratorio. Se realizó el aislamiento y producción de un consorcio de bacterias

nitrificantes a partir de una laguna aerobia para el tratamiento de aguas residuales urbanas

utilizando un biorreactor de flujo continuo, proceso que permite aislar bacterias difíciles de

cultivar y las bacterias del cultivo más eficientes metabólicamente a las condiciones dadas. La

presencia de bacterias nitrificantes oxidantes de amonio y oxidantes de nitrito fue confirmada

por amplificación por PCR y electroforesis en gel de agarosa. Se logró la fijación de las bacterias

en el biorreactor de lecho empacado y se evaluó la capacidad de degradación del TCE por medio

de cromatografía de gases. Las bacterias aisladas degradaron 46.7% de TCE en un sistema

batch; mientras que las bacterias fijas en el biorreactor empacado con zeolitas degradaron

62.7%. Estos resultados muestran que las bacterias nitrificantes aisladas a partir de lodos activos

para el tratamiento de aguas residuales son capaces de degradar el TCE en un sistema batch y

que alcanzan una mayor degradación al ser fijadas en un biorreactor de lecho natural empacado

a escala laboratorio. Esto sitúa al consorcio aislado como una posible alternativa para la

biorremediación de TCE.
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ABSTRACT

A highly toxic pollutant of water and soils that has been detected in the border region of Sonora

is the trichloroethylene (TCE), which is a halogenated synthetic compound used by electronic

industries as solvent that is harmful to human health. An efficient way to reduce contamination

of this kind of chemical compounds is biorremediation by microorganisms. Nitrifying ammonia

oxidizing bacteria as Nitrosomonas europaea have shown to be capable of degrade halogenated

compounds, including TCE. Therefore, the aim of this study was isolate nitrifying bacteria and

evaluate their capacity to degrade TCE in a natural packed-bed bioreactor at laboratory scale.

The isolation and production of nitrifying bacteria was performed from an oxidation pond for

the treatment of urban wastewaters using a continuous stirred tank bioreactor, process that

allows the isolation of bacteria that are difficult to grow at laboratory conditions and isolate the

more metabolically efficient bacteria of the culture at the given conditions. The presence of

nitrifying ammonia-oxidizing bacteria (AOB) and nitrite-oxidizing bacteria (NOB) was

confirmed by amplification in PCR and agarose gel electrophoresis. The fixation of the bacteria

in a zeolite packed-bed bioreactor was achieved and the capacity to degradate TCE was

evaluated by gas chromatography. The isolated bacteria reached a TCE removal of 46.7% in

batch system and up to 62.7% when fixed in the zeolite packed-bed bioreactor. These results

show that nitrifying bacteria isolated from active sludge for the treatment of urban wastewaters

are capable of degradate TCE in a batch system and that they have a higher TCE removal when

fixed in a packed-bed bioreactor at lab scale. This makes the isolated consortium a possible

alternative for TCE biorremediation.
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INTRODUCCIÓN

El tricloroetileno (TCE) es un compuesto halogenado sintético utilizado en las industrias

electrónicas principalmente como disolvente, el cual puede contaminar suelos, así como agua,

se ha reportado que puede resistir a la degradación ambiental y es dañino para la salud humana

(ATSDR, 2015; Shukla et al., 2014). En Sonora y en la región fronteriza se ha reportado

contaminación por TCE en pozos de la ciudad de Nogales, Sonora (Sánchez, 1995), y se ha

detectado TCE en muestras de agua y de leche materna de mujeres de Nogales, Arizona (Beamer

et al., 2012). A pesar de que Estados Unidos y otros países tienen límites máximos permisibles

para la concentración de TCE en agua, en México aún no hay una regulación estricta para este

contaminante. Debido a esto y a que la contaminación por TCE ha sido un problema que no ha

sido solucionado y tiene un gran impacto ambiental, así como en la salud, es necesaria la

investigación e implementación de técnicas que ayuden a tratar y remediar la contaminación de

TCE en el ambiente.

La biorremediación por microorganismos es un posible método para tratar la

contaminación por compuestos químicos como el TCE, ya que, por medio de enzimas

específicas de su metabolismo, los microorganismos pueden degradar estos contaminantes a

formas menos nocivas (Shukla et al., 2014). Microorganismos como la bacteria nitrificante

Nitrosomonas europaea han demostrado ser capaces de degradar diferentes compuestos

halogenados, entre ellos el TCE (Arciero et al., 1989; Vannelli et al., 1990; Wahman et al.,

2005), y han mostrado ser incluso más eficientes que otras bacterias con la misma capacidad

como algunos metanótrofos cuya actividad es inhibida en presencia de cobre (Fitch et al., 1993).

Sin embargo, el cultivo de bacterias oxidantes de amonio como Nitrosomonas puede tener

ciertas limitantes tales como su baja velocidad específica de crecimiento (µ=0.045/ h), con un

tiempo de generación entre 10-17 horas (Reina, 1996) y el efecto inhibitorio generado por la

producción de nitritos (Pérez et al., 2014; Papp et al., 2016). Además, este tipo de bacterias son
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difíciles de aislar y cultivar en condiciones de laboratorio debido a que son autótrofos estrictos

(Farges et al., 2012). Para llevar a cabo el aislamiento y desarrollo de bacterias difíciles de

cultivar como Nitrosomonas, una técnica que es posible implementar es el cultivo continuo, que

ofrece la posibilidad de mantener las condiciones de crecimiento de la especie o grupo de

bacterias y por ende ejerce una presión de selección constante para su aislamiento. El cultivo

continuo además permite obtener las bacterias del cultivo más eficientes en obtener los

nutrientes suministrados (Grigorova, 1990; Masci et al., 2008).

Por otra parte, una forma de evitar la limitación del crecimiento en las bacterias es

inmovilizar la biomasa en un soporte sólido (lecho empacado) permitiendo que las células

mantengan su actividad y el incremento de biomasa simultáneamente (Jaime, 2010; Farges et

al., 2012). En el caso de la inhibición del crecimiento bacteriano por nitritos, un cultivo mixto

de bacterias nitrificantes evitaría el efecto inhibitorio de los nitritos en las bacterias oxidantes

de amonio, dado que las bacterias oxidantes de nitrito oxidan el nitrito a nitrato. Por lo tanto,

esta tesis consistió en aislar y producir biomasa de bacterias nitrificantes a partir de lodos activos

para el tratamiento de aguas residuales urbanas utilizando un biorreactor de flujo continuo, fijar

las bacterias en un biorreactor de lecho empacado y evaluar la capacidad de degradación de TCE

de dichas bacterias nitrificantes.
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I. ANTECEDENTES

I.1 El tricloroetileno como contaminante

El TCE, cuya estructura química se muestra en la Figura 1 es uno de los compuestos

organoclorados más peligrosos (Tabla 1). Es un líquido incoloro no inflamable que se usa desde

la década de 1920 como disolvente, principalmente por las industrias de electrónicos para

eliminar grasa de partes metálicas. No se produce de forma natural en el medio ambiente, pero

se ha encontrado en fuentes de aguas subterráneas y aguas superficiales por ser liberados como

desechos por las industrias. También puede encontrarse como vapor en el aire, ya que se evapora

con facilidad. Al estar presente en el ambiente, es fácil que el TCE cause daños en la salud

humana (Shukla et al., 2014; ATCSDR, 2015).

Figura 1. Estructura química del tricloroetileno.

Respirar o ingerir TCE puede alterar la función cardiaca, dañar el sistema nervioso, los

riñones, el hígado, y llegar a provocar la muerte. Estudios realizados por el Programa Nacional

de Toxicología en Estados Unidos de América mostraron que la exposición de TCE puede

producir cáncer de hígado en ratones, cáncer de riñón en ratas, y a partir del 2015 se clasificó al

TCE como “conocido por ser carcinógeno en humanos” con base a que hay suficiente evidencia

científica de su carcinogenicidad en humanos (ATCSDR, 2015).

Cl Cl

Cl
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La Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos (EPA) ha establecido un nivel de

contaminación máximo para el TCE en agua potable de 0.005 mg/L. Por otra parte, la

Administración de Salud y Seguridad Ocupacional (OSHA) ha establecido un límite de

exposición de 100 partes de TCE por cada millón de partes de aire (100 ppm) en el trabajo

durante una jornada de 8 horas diarias, 40 horas semanales (EPA, 2016). Además de ser un

contaminante a tan bajas concentraciones, el TCE generalmente se resiste a la degradación

ambiental por lo que se ha trabajado en el desarrollo de métodos para su control y remediación

(Shukla et al., 2014).

I.2 Contaminación por tricloroetileno en la región fronteriza

El rápido crecimiento industrial en la frontera entre México y Estados Unidos y la falta del

manejo correcto de desechos químicos por diferentes industrias desde la década de los noventa

ha incrementado la contaminación de compuestos químicos como los organoclorados en dicha

región (Sánchez, 1995). Se ha reportado el manejo inadecuado de desechos industriales y su

disposición en cuerpos de agua o aguas residuales municipales en ciudades mexicanas como

Mexicali, Tijuana, Nogales y Matamoros (Sánchez, 1995). Sin embargo, aunque se sabe de este

manejo inadecuado, en México no se han llevado a cabo muchos estudios que analicen el grado

de contaminación por estos compuestos en el agua. Uno de los estudios que se ha realizado

reporta concentraciones entre 0.1 µg/L y 23.5 µg/L de compuestos orgánicos volátiles (entre

ellos el TCE) en los canales de drenaje hacia la Cuenca de México localizados entre la Ciudad

de México y el Estado de México, siendo esta una concentración mayor a la establecida por la

EPA de 5 µg/L (Hiriart, 2007).

En el caso de Tijuana, un estudio reciente examinó la concentración de contaminantes

orgánicos de muestras de suelo del cañón de los Laureles en la cuenca del río Tijuana. La mayor

parte del cañón está localizado en México y hay indicios de vertederos de desechos en la zona

mexicana del cañón, lo cual pudiera estar relacionado con el incremento de maquiladoras en

Tijuana. En este estudio, por medio de espectrometría de masas se detectaron 168 contaminantes

orgánicos, pero sólo 30 pudieron identificarse por medio de la literatura. Sin embargo, entre los

posibles contaminantes que los autores mencionan que pueden encontrarse en el cañón, incluyen
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compuestos utilizados como solventes por las industrias de electrónicos, como lo puede ser el

TCE (López-Galvéz, 2014).

En Nogales, estudios han detectado la presencia de compuestos orgánicos volátiles en

muestras de agua de pozos de ambos lados de la frontera desde 1990. Más del 65% de

maquiladoras en Nogales, Sonora están involucradas en la industria de electrónicos y solventes

como el TCE constituyen parte importante de los desechos de este tipo de industrias, siendo la

zona sur de Nogales, Sonora la zona con mayor concentración de compuestos como

tricloroetano (TCA), tetracloroetileno (PCE), tricloroetileno (TCE), dicloroetileno (DCE),

dicloroetano (DCA) y dicloroetileno (DCE) (Sánchez, 1995; Beamer et al., 2012).

En otro estudio realizado en Nogales, Arizona se detectó TCE en muestras de leche

materna de mujeres, así como en agua de grifo y agua embotellada. Dicho estudio demostró que

la concentración de TCE en leche materna se correlaciona directamente con la concentración de

TCE detectada del agua usada para lavado de ropa y para la ducha (Beamer et al., 2012).

Aunque se ha detectado TCE en diferentes zonas de México, actualmente no hay ninguna

ley que regule los límites permitidos de TCE en agua, a pesar de que desde el año 2003 se

planteó un proyecto (NOM-SSA-XXX) para regular la presencia de TCE en agua doméstica

siendo propuesta una concentración máxima de TCE de 70 µg/L, concentración mucho mayor

a las establecidas internacionalmente (Alfán-Guzmán, 2010).

La evidente contaminación causada por este tipo de compuestos desechados

principalmente por las industrias en la región fronteriza entre México y Estados Unidos hace

necesaria la búsqueda de soluciones como el desarrollo de procesos para la degradación de

contaminantes.

I.3 Biorremediación por microorganismos

Algunos métodos para la remediación de contaminantes involucran procesos físicos como la

extracción o desfogue en el caso de agua contaminada o diferentes procesos químicos, sin

embargo, estos métodos pueden ser relativamente lentos, ineficientes, caros o incluso dañinos

cuando se utilizan químicos tóxicos. Por otra parte, el uso de microorganismos para



7

biorremediación es otro posible método para la degradación de contaminantes ya que puede

alcanzar una mineralización completa de éstos a formas menos nocivas siendo más eficiente y

menos dañino para el ambiente (Pant, 2010).

La biorremediación aprovecha la actividad catabólica que tienen los microorganismos por

presentar enzimas específicas para degradar diferentes compuestos. Una forma de tratar

contaminantes orgánicos halogenados como el TCE por microorganismos es la

deshalogenación, que es un proceso que involucra la remoción de un sustituyente halógeno de

una molécula, puede llevarse a cabo por microorganismos generalmente anaerobios y es usado

para el tratamiento de aguas contaminadas. Por otra parte, está el cometabolismo, proceso que

suele requerir oxígeno para la degradación de compuestos clorados cuyo rendimiento no

beneficia a la bacteria, ya que esta toma el carbono y energía a partir de otros sustratos. Al ser

el cometabolismo un proceso que usualmente requiere oxígeno se suele presentar en

microorganismos aerobios (Mohn, 1992; García-Solares et al., 2013). En la

Tabla 2 se presenta una recopilación de estudios llevados a cabo con diferentes microorganismos

en distintos sistemas para la degradación de TCE. Por lo anterior, la investigación y obtención

de microorganismos capaces de degradar compuestos contaminantes como el TCE es un reto y

un foco de interés actual para la ciencia.
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I.4 Aislamiento de bacterias en biorreactores

Para el aislamiento de bacterias a partir de muestras medioambientales, muchos estudios utilizan

cultivos enriquecidos, los cuales son medios con características específicas para favorecer el

crecimiento de un tipo de bacteria o una comunidad bacteriana con ciertas condiciones

fisiológicas (Grigorova, 1990). Los cultivos pueden desarrollarse en biorreactores con diferentes

modos de operación, donde los principales modos de operación son el cultivo discontinuo o

batch y el cultivo continuo en quimiostato.

El cultivo batch es aquel al que se le agrega la carga total del medio del cultivo del proceso

(lote) al biorreactor, es decir, es un sistema cerrado. Por otra parte, el cultivo continuo es aquel

en el que se lleva a cabo una entrada y una salida de cultivo al mismo flujo de tal manera que la

producción de biomasa sea continua (Figura 2) (Grigorova, 1990; Masci et al., 2008).

Aunque el enriquecimiento en cultivo batch es el procedimiento más común, a menudo el

uso de cultivos continuos quimiostatos pueden resultar más eficientes para seleccionar y aislar

tipos específicos de bacterias. Utilizando un quimiostato se pueden seleccionar las especies

deseadas, controlando la tasa de dilución y la concentración de sustrato de entrada, por lo tanto,

se favorece a las especies que son más eficientes en obtener los nutrientes suministrados

(Grigorova, 1990; Masci et al., 2008).

El quimiostato aplica la ley de competencia que establece que si n especies que compiten

son introducidas en un quimiostato, generalmente (en condiciones apropiadas) sólo una especie

permanecerá en el quimiostato, mientras las otras (n-1) no. La especie que permanece en el

quimiostato es la que puede crecer a una tasa constante con una pequeña cantidad de nutrientes

limitantes (Masci et al., 2008). A diferencia del cultivo discontinuo, los quimiostatos ofrecen la

posibilidad de mantener las condiciones de crecimiento y por ende una presión de selección

constante por periodos de tiempo prolongados (Grigorova, 1990).
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Figura 2. Estructura básica de un quimiostato. Adaptado de Sánchez (s.f).

El empleo del cultivo continuo para el estudio de bacterias se ha llevado a cabo por

diferentes autores en bacterias de la familia Enterobacteriaceae aisladas de agua de mar (Holger,

1968), bacterias oxidantes de amonio aisladas de suelo (Bollman et al., 2001) y bacterias

reductoras de nitrato aisladas de sedimentos estuarinos en biorreactores anaerobios (Ogilvie et

al., 1997). Esta técnica puede ser útil especialmente para el aislamiento y desarrollo de bacterias

difíciles de cultivar en condiciones de laboratorio tal como las presentes en muestras

ambientales o con nutrición autótrofa estricta como las bacterias nitrificantes.

I.5 Bacterias nitrificantes

Las bacterias nitrificantes son microorganismos importantes en el ciclo del nitrógeno, las cuales

intervienen en el proceso de nitrificación. Éstas pueden dividirse en nitrificantes autótrofas y

heterótrofas según la forma de obtener energía para su crecimiento. Las bacterias nitrificantes

autótrofas consiguen su energía a partir de la oxidación de compuestos nitrogenados inorgánicos

y generalmente utilizan CO2 como fuente de carbono. Nitrobacteriaceae es una de las familias

de bacterias más importantes en la nitrificación y se compone de géneros de bacterias Gram
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negativas oxidantes de amonio u oxidantes de nitrito, como Nitrosomonas y Nitrobacter

respectivamente (Farges et al., 2012).

Nitrosomonas transforma el amonio (NH4
+) a nitrito (NO2

-) para obtener energía a partir

de esta oxidación. Este género se encuentra abundantemente distribuido en suelos, agua y

especialmente en áreas que contienen altos niveles de compuestos nitrogenados. El pH óptimo

para el crecimiento de estas bacterias es entre 6 y 9, pueden crecer a una temperatura entre 20 y

30 °C, y al ser fotofóbicas generan biopelículas para evitar la luz. Sus membranas usan los

electrones de la oxidación del amonio para fijar el carbono gaseoso a moléculas orgánicas y así

producir biomasa (Vannelli et al., 1990; Holt, 1993; Farges et al., 2012).

De forma opuesta, el género Nitrobacter oxida nitritos (NO2
-) a nitratos (NO3

-) para

obtener energía. Se encuentra principalmente en suelos y puede crecer de forma óptima

alrededor de 28 °C y un pH entre 5.8-8.5 (Holt, 1993; Farges et al., 2012).

Cometabolismo de nitrosomonas

El término cometabolismo ha sido foco de discusión desde la década de los setenta, sin embargo,

puede definirse como la transformación de un compuesto llamado cosustrato, en presencia o

ausencia de un sustrato. El sustrato actúa como donador de electrones que proporciona poder

reductor y energía para la célula, mientras que el cosustrato no aporta energía o carbono (Perry,

1979). El cometabolismo de las bacterias es ampliamente utilizado en procesos de

biorremediación de compuestos xenobióticos (García-Rivero y Peralta-Pérez, 2008).

Las bacterias Nitrosomonas oxidan el amoniaco (sustrato) a hidroxilamina por la enzima

amonio monooxigenasa que está asociada a las proteínas de membrana. Posteriormente oxidan

la hidroxilamina a nitrito por hidroxilamina oxidoreductasa, localizada en el espacio

periplasmático. La reacción requiere oxígeno y una fuente de poder reductor (Farges et al.,

2012). Estos pasos se muestran en la siguiente reacción:

2H+ + 2e- + NH3 + O2 NH2OH + H2O NO2
- + 5H+ + 4e-
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De la misma la enzima amonio monooxigenasa puede catalizar la oxidación de

compuestos como metano, metanol, etileno, propileno y tricloroetileno, siendo estos los

cosustratos en el cometabolismo de la bacteria (Arciero et al., 1989; Vannelli et al., 1990;

Wahman et al., 2005; Farges et al., 2012). Se ha reportado que Nitrosomonas europaea puede

degradar diferentes concentraciones (50-800 µg/L) de trihalometanos (Wahman et al., 2005) y

que puede degradar progresivamente el TCE a una tasa de degradación de 2-30 µM/h/g de

biomasa (Vanelli et al., 1990), o degradar 10 µM de TCE completamente a una tasa de 1 µM/mg

de proteína (Arciero et al., 1989).

Limitaciones del cultivo de nitrosomonas

A pesar de ser abundantes en el medio ambiente, las bacterias Nitrosomonas son difíciles de

cultivar ya que presentan ciertas limitaciones, entre ellas su menor velocidad de crecimiento en

comparación con las bacterias heterótrofas (Wijffels y Tramper, 1995; Farges et al., 2012).

Además, en medios discontinuos, Nitrosomonas por su metabolismo disminuye el pH y la

cantidad de amoniaco disponible en el medio. A pesar de que la disminución del pH puede ser

controlada, el nitrito, el cual es el principal metabolito inhibitorio se sigue acumulando (Papp et

al., 2016). En cambio, en la naturaleza o en cultivos mixtos, como las bacterias oxidantes de

amonio y oxidantes de nitrito se encuentran juntas, la acumulación de nitrito es rara y no se

produce esta inhibición (Farges et al., 2012).

Lo anterior se demuestra en el estudio de Pérez et al (2015), donde mediante

observaciones microscópicas de un cultivo mixto de Nitrosomonas europaea y Nitrobacter

winogradskyi mostraron que N. europaea contribuyó al 80% del crecimiento bacteriano en el

cultivo y N. winogradskyi al 20% restante. Conjuntamente análisis transcriptómicos revelaron

que en el cultivo mixto N. europaea se beneficia más que N. winogradskyi (su crecimiento no

es inhibido).

Por lo tanto, para combatir estas limitantes en el cultivo de Nitrosomonas en condiciones

de laboratorio, el cocultivo de ambas bacterias y/o técnicas de inmovilización pueden ser

aplicadas (Wijffels y Tramper, 1995).



14

I.6 Uso de biorreactores de nitrificación

El proceso de nitrificación se ha llevado a cabo en diferentes sistemas, principalmente en

biorreactores con biomasa en suspensión y sistemas con biomasa inmovilizada (Farges et al.,

2012). Generalmente estos sistemas se usan en el tratamiento de aguas residuales para la

eliminación de compuestos nitrogenados (Wijffels y Tramper, 1995; Hill y Khan, 2008), ya que

el tratamiento biológico suele ser más económico que los procesos fisicoquímicos. Otra

actividad en la que se aplica el proceso de nitrificación es la acuacultura, donde se han usado

bacterias nitrificantes para la eliminación de productos nitrogenados como el amoniaco el cual

tiene un efecto tóxico en crustáceos y peces (Seo et al., 2001; Kumar et al., 2008). El potencial

de estas bacterias para la degradación de diferentes compuestos puede ser utilizado para otras

aplicaciones como la biorremediación de compuestos químicos contaminantes.

En los sistemas de biomasa en suspensión (bacterias nitrificantes) se usan biorreactores

aireados con grandes tiempos de residencia. En los sistemas con biomasa inmovilizada los

microorganismos responsables de la nitrificación se fijan en algún tipo de soporte, permitiendo

un tiempo de residencia menor, una mayor actividad enzimática y por lo tanto una nitrificación

más rápida (Farges et al., 2012).

Al inmovilizar bacterias de lento crecimiento en un soporte sólido en biorreactores de

flujo continuo, la concentración de biomasa no se ve limitada (Wijffels y Tramper, 1995; Cohen

2001), como en el caso del sistema de biomasa suspendida, por lo que hay un aumento en la

actividad metabólica de las bacterias (Cohen 2001; Farges et al., 2012). Otras ventajas pueden

ser el aumento de la tolerancia de las bacterias a condiciones adversas como la disminución de

la temperatura o la presencia de agentes inhibitorios (Wijffels y Tramper, 1995; Cohen 2001;

Seo et al., 2001).

I.7 Biorreactores con biomasa inmovilizada en biopelículas

La inmovilización puede llevarse a cabo de forma natural por la formación de biopelículas por

las propias bacterias o de forma artificial, siendo el primer método más simple (Farges et al.,

2012). Uno de los métodos más usados para la inmovilización de células nitrificantes o
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desnitrificantes de forma artificial es la captura de las bacterias en perlas poliméricas naturales

(alginato o carragenato) o artificiales (de alcohol polivinílico, poliacrilamida o poliuretano)

formadas por una mezcla de células y una suspensión en gel que posteriormente se gelifica (Seo

et al., 2001).

En el caso de los biorreactores de biomasa inmovilizada en biopelículas, podemos

mencionar a los biorreactores de lecho fluidizado y a los biorreactores de lecho empacado. Los

biorreactores con biomasa inmovilizada pueden usarse como biofiltros para los contaminantes

ya que éstos pueden ser absorbidos por la biopelícula formada, sin embargo, la biodegradación

es el método más común para el tratamiento de los contaminantes. En ambos biorreactores se

suelen usar partículas pequeñas para aumentar el área específica y que las bacterias se adhieran

naturalmente para formar las biopelículas (Singh et al., 2006; Farges et al., 2012).

Formación de biopelículas

Las biopelículas o biofilms son conglomeraciones de una o múltiples poblaciones de

microorganismos que se adhieren a superficies bióticas o abióticas a través de sustancias

poliméricas extracelulares (Wimpenny et al., 2000; Singh et al., 2006). Es decir, los

microorganismos se encuentran naturalmente formando agregados en superficies debido a las

sustancias que secretan.

Las biopelículas están formadas mayormente por agua o algún solvente y las células

microbianas, pero además contienen sustancias poliméricas extracelulares, nutrientes o

metabolitos y productos de la lisis celular y partículas o detritos del ambiente. En la composición

de una biopelícula se puede encontrar peptidoglucano, lípidos, fosfolípidos y macromoléculas.

(Wimpenny et al., 2000; Sutherland, 2001).

La formación de las biopelículas es resultado de una combinación de factores, entre ellos

factores ambientales como el pH, la disponibilidad de nutrientes y la estructura del soporte (para

el transporte y difusión de sustratos y células al soporte), además de factores dependientes a la

fisiología de la bacteria (crecimiento, consumo de sustrato, propiedades de su superficie celular

que permitan la adhesión, etc.) (Wijffels y Tramper, 1995; Singh et al., 2006).
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El proceso de la formación de las biopelículas (Figura 3) empieza con la adhesión inicial

y establecimiento, maduración y finalmente la separación. En la adhesión inicial los primeros

microorganismos se adhieren directamente al soporte, éste proceso puede seguir produciéndose

si el soporte aún dispone de superficie libre, después otros microorganismos se pueden unir a

los ya adheridos (Singh et al., 2006; Farges et al., 2012).

La adhesión inicial o adsorción puede producirse debido a interacciones químicas (enlaces

covalentes o iónicos) o físicas (puentes de hidrógeno o fuerzas de Van der Waals) o por la

secreción de sustancias poliméricas extracelulares para formar una monocapa. Después, las

células proliferan en esta monocapa y otros microorganismos se adhieren para formar una

biopelícula activa y la biomasa se acumula a través del tiempo. Por último, cuando la biopelícula

se ha desarrollado plenamente se genera un desprendimiento celular cuya velocidad es igual a

la de la formación de biomasa (Singh et al., 2006; Farges et al., 2012).

Figura 3. Representación esquemática de la formación de una biopelícula. Adaptado de
VISAVET (2010).
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I.8 Soportes para la inmovilización de bacterias por biopelículas

En la actualidad hay gran variedad de materiales que pueden ser utilizados como lechos o

soportes para la formación de biopelículas, y generalmente su modo de uso es más simple y más

económico que los materiales usados por métodos de inclusión artificial. Algunas de las

características que se buscan en estos materiales son su porosidad, resistencia, estructura y costo

(Cohen, 2001; Farges et al., 2012).

Se han usado ampliamente polímeros sintéticos para la inmovilización de células por

biopelículas, entre ellos polietileno, poliestireno y poliuretano. Específicamente para bacterias

nitrificantes oxidantes de amonio y oxidantes de nitrito se han utilizado biorreactores con esferas

de poliestireno y polietileno de baja densidad (Kumar et al., 2008; Montras et al., 2008).

Materiales de origen natural también pueden ser utilizados por ser resistentes, inertes,

termoestables e incluso biodegradables. Un ejemplo de materiales inorgánicos de origen natural

son las rocas o los minerales altamente porosos. Los poros son espacios que permiten que los

microorganismos se adhieran y crezcan mientras el fluido se mueve a cierto flujo por el soporte

(Cohen, 2001; Kumar et al., 2008).

Zeolitas como soporte para la inmovilización de bacterias

Las zeolitas son minerales aluminosilicatos cristalinos microporosos que están compuestos por

tetraedros formados por un catión que puede ser silicio o aluminio y cuatro átomos de oxígeno:

[SiO4]4- y [AlO4]5-. Existen muchos tipos de zeolita que varían en su composición química

(Tabla 3), y se encuentran distribuidas mundialmente tanto en rocas sedimentarias como en

volcánicas y metamórficas (Monge-Amaya et al., 2008; Oostroumov et al., 2012).

Las zeolitas tienen una gran aplicación en la industria debido a su afinidad al agua (pueden

hidratarse o deshidratarse reversiblemente) y por su gran porosidad. Han sido utilizadas como

catalizadores en procesos químicos industriales, como aditivos en alimento animal y en

agricultura como mejoradores de la calidad del suelo, ya que además tienen la capacidad de

retener compuestos nitrogenados (Wang y Peng, 2010; Hernández et al., 2013).
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Tabla 3. Composición química de algunas zeolitas (Wang y Peng, 2010).

México es uno de los países que cuenta con yacimientos naturales de zeolitas, se ha

reportado su presencia en el sur y norte de la ciudad de Oaxaca y en el estado de Michoacán por

el Eje volcánico Transversal Mexicano, siendo la clinoptiolita una de las más comunes

(Oostroumov et al., 2012).

La clinoptiolita es una zeolita formada a partir de cenizas volcánicas en lagos o aguas

marinas desde hace millones de años (Oostroumov et al., 2012). Es una de las zeolitas más

estudiadas que se conoce como absorbente de gases tóxicos como el sulfito de hidrógeno y el

dióxido de azufre (Monge-Amaya et al., 2008). En estudios recientes, la clinoptiolita ha

mostrado ser útil para la inmovilización de bacterias aerobias y anaerobias en procesos de

biorremediación principalmente de metales pesados como el cobre (Monge-Amaya et al., 2008;

Hernández et al., 2013; Figueroa-Torres et al., 2016).

Por otra parte, la chabacita es una zeolita menos abundante, encontrándose especialmente

en la Península Itálica y por lo tanto ha sido menos estudiada (Ferretti et al., 2018). Muestra las

propiedades generales de las zeolitas y ha sido usada para la inmovilización de bacterias en

conjunto con otras zeolitas, como por ejemplo en biorreactores batch para la oxidación de

arsénico (AS[III]) (Lièvremont et al., 2003).

ZEOLITA COMPOSICIÓN QUÍMICA

Clinoptiolita (K2, Na2, Ca)3Al6Si30O72·21H2O
Chabacita (Na2, Ca)4Al8Si40O96·28H2O
Mordenita (Ca, Na2, K2)2Al4Si8O24·12H2O

Phillipsita K2(Ca, Na2)2Al8Si10O32·12H2O

Escolecita Ca4Al8Si12O40·12H2O

Estilbita Na2Ca4Al10Si26O72·30H2O

Analcima Na16Al16Si16O96·16H2O

Laumontita Ca4Al8Si12O48·16H2O

Erionita (Na2K2MgCa1.5)4Al8Si28O72·28H2O

Ferrierita (Na2, K2, Ca, Mg)3Al6Si30O72·20H2O
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En la presente tesis se usó un biorreactor de lecho empacado con una mezcla de las zeolitas

antes mencionadas (Chabasita/Clinoptiolita) para la fijación o inmovilización de un consorcio

de bacterias nitrificantes, con el fin de que éstas colonizaran las zeolitas y aumentaran su

biomasa y por ende su actividad metabólica (lo cual se ve limitado en sistemas de biomasa

suspendida) para después evaluar en el biorreactor la degradación de TCE por las bacterias.
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II. JUSTIFICACIÓN

El TCE se ha encontrado en más de 852 de los 1,430 sitios de la Lista de Prioridades Nacionales

identificados por la Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos (ATSDR, 2015). En

México se ha detectado en la Cuenca de México localizada entre la Ciudad de México y el

Estado de México y en Sonora y la región fronteriza se ha reportado que existe contaminación

por TCE en el acuífero, y en pozos de Nogales de ambos lados de la frontera desde la década de

los noventa, siendo esto atribuido a que es una de las zonas con mayor número de industrias y

maquiladoras del país (Sánchez, 1995).

Particularmente en México y Estados Unidos, la contaminación causada en mantos

acuíferos por diferentes compuestos desechados por las industrias hace necesario el desarrollo

de procesos para la degradación de contaminantes y preferentemente bajos en costos. El uso de

microorganismos es un posible método para la degradación de compuestos contaminantes como

el TCE, especialmente por bacterias del género Nitrosomonas como N. europaea que ha

demostrado la capacidad de degradar diferentes compuestos halogenados (Arciero et al., 1989;

Vannelli et al., 1990; Wahman et al. 2005). Sin embargo, el cultivo de microorganismos del

género Nitrosomonas puede tener ciertas limitantes relacionadas al óptimo crecimiento

bacteriano y al efecto inhibitorio generado por la producción de nitritos (Pérez et al., 2014; Papp

et al., 2016).

Por lo tanto, para eliminar estas limitantes y lograr una eficiente degradación de TCE, el

objetivo general de esta tesis fue aislar un consorcio de bacterias nitrificantes a partir de lodos

activos para el tratamiento de aguas residuales urbanas utilizando un biorreactor de cultivo

continuo, producir biomasa de estas bacterias y fijarla en un biorreactor de lecho empacado con

zeolitas para aumentar su biomasa y actividad y finalmente evaluar su capacidad de degradación

de TCE en el biorreactor de lecho empacado.
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III. HIPÓTESIS CIENTÍFICA

III.1 Pregunta de Investigación

¿La biomasa de bacterias oxidantes de amonio (AOB) producida al aislar por medio de cultivo

continuo un consorcio de bacterias nitrificantes a partir de lodos activos para el tratamiento de

aguas residuales urbanas, será capaz de degradar tricloroetileno en un biorreactor de lecho

empacado?

III.2 Hipótesis

Al aislar por medio de cultivo continuo un consorcio de bacterias nitrificantes a partir de lodos

activos para el tratamiento de aguas residuales urbanas, será posible desarrollar biomasa de

bacterias oxidantes de amonio (AOB) capaz de degradar tricloroetileno en un biorreactor de

lecho empacado.
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IV. OBJETIVOS

IV.1 Objetivo General

• Desarrollar biomasa de bacterias nitrificantes y evaluar su capacidad de degradación de

tricloroetileno en un biorreactor de lecho natural empacado.

IV.2 Objetivos Específicos

• Evaluar la zona aerobia de dos plantas de tratamiento de aguas residuales urbanas como

fuentes de inóculo para el aislamiento de bacterias.

• Desarrollar bacterias nitrificantes a partir de aguas residuales urbanas.

• Diseñar un biorreactor de lecho natural empacado con la biomasa de bacterias

nitrificantes producida para evaluar su capacidad de degradación de tricloroetileno.
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V. MATERIALES Y MÉTODOS

V.1 Obtención y preparación del inóculo

Evaluación de plantas de tratamiento

V.1.1.1 Planta de tratamiento Los Lagos (Hermosillo, Sonora)

La planta de tratamiento Los Lagos está ubicada en el fraccionamiento Los Lagos en la ciudad

de Hermosillo, Sonora, México (Figura 5). Es una planta usada para riego de áreas verdes y

almacenamiento en lagos y utiliza la tecnología de lodos activados en la modalidad de aireación

extendida. La planta trata diariamente de 3,785,400 - 4,921,020 L de aguas residuales urbanas

de la zona norte de la ciudad por medio de diferentes tanques: tanque aireado por una red de

difusores de membrana de 3,235,262 L (Figura 4), tanque anóxico de 559,294 L, tanque de

reaireación de 403,007 L y un tanque sedimentador. Su tiempo de retención de sólidos (TRS)

es de 5 h y su tiempo de retención hidráulico (TRH) es de 33 h.

Figura 4. Tanque aireado de la planta de tratamiento Los Lagos (Hermosillo, Sonora, México).



24

F
ig

u
ra

5.
 U

bi
ca

ci
ón

 g
eo

gr
áf

ic
a 

de
 la

 p
la

nt
a 

de
 tr

at
am

ie
nt

o 
L

os
 L

ag
os

 e
n 

la
 c

iu
da

d 
de

 H
er

m
os

il
lo

, S
on

or
a,

 M
éx

ic
o.



25

V.1.1.2 Planta de tratamiento sur Domos (Ciudad Obregón, Sonora)

La planta de tratamiento sur Domos está ubicada entre la calle Kino y la avenida 400 en la

ciudad Obregón, Sonora (Figura 7). Tiene una extensión de 13 hectáreas (0.13 km2) y trata

diariamente alrededor de 63,504,000 L de aguas residuales urbanas de la zona sur de la ciudad.

Utiliza un proceso que consta de un pretratamiento para la separación de los sólidos grandes por

rejillas y un tratamiento por medio de lagunas de oxidación: primeramente, el agua residual pasa

por una laguna aireada con aireadores mecánicos superficiales (Figura 6), después por una

laguna facultativa y por último una laguna de sedimentación y un proceso de desinfección por

cloración. El tiempo de retención hidráulico de la planta es de 24 h.

Figura 6. Laguna de oxidación aireada de la planta de tratamiento sur Domos (Ciudad Obregón,
Sonora, México).
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Toma de muestras de aguas negras

Se tomó muestra de los tanques aerobios de las dos plantas de tratamiento por medio de

procedimientos básicos de laboratorio para la recolección de muestras. Se utilizaron envases

limpios de plástico polipropileno y se tomó la muestra de lodos activos de la parte superior del

tanque aerobio o la laguna de oxidación aerobia (Figura 8). Los envases se llenaron hasta ¾

partes de su capacidad para permitir su agitación (manual) y se transportaron al Departamento

de Investigaciones Científicas y Tecnológicas de la Universidad de Sonora usando una hielera

(a una temperatura entre 4 y 10 °C) para su inmediata utilización.

Figura 8. Toma de muestra de aguas negras de las plantas de tratamiento.

Análisis de parámetros fisicoquímicos de las muestras

Por medio de demanda bioquímica de oxígeno (DBO5), demanda química de oxígeno (DQO) y

sólidos se evaluó la carga bacteriana de la zona aerobia de las dos plantas de tratamiento para

determinar la mejor fuente de inóculo para el aislamiento de las bacterias. Se siguieron los

procedimientos descritos en las secciones V.1.3.1, V.1.3.2 y V.1.3.3. Los valores de los

parámetros de cada planta se compararon mediante una prueba t con α=0.05.
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V.1.3.1Demanda bioquímica de oxígeno (DBO5)

La demanda bioquímica de oxígeno mide el oxígeno molecular utilizado por las bacterias en la

degradación de material orgánico e inorgánico durante un periodo específico de incubación, es

un parámetro utilizado para determinar la carga bacteriana de plantas de tratamiento y evaluar

su eficiencia de remoción (APHA, 2001). Para determinar la demanda bioquímica de oxígeno

se siguió el método 5210 B. de Standard Methods For Examination of Water and Wastewater

(APHA, 2001).

Para esto se colocaron 200 mL de agua de dilución (1L de agua destilada que contiene 1

mL de buffer fosfato, y 1 mL de soluciones de sulfato de magnesio, cloruro de calcio y cloruro

de hierro) previamente oxigenada, en 100 mL de muestra en frascos de DBO. En una de las

botellas se determinó la concentración inicial de oxígeno, otra botella se colocó en una

incubadora a 18 ° C durante 5 días para después determinar la concentración de oxígeno tras ese

periodo de tiempo (APHA, 2001). Las determinaciones de DBO5 se realizaron por triplicado.

La determinación de oxígeno inicial y final fue determinada por la técnica de Winkler

(modificada a la ázida de sodio) de acuerdo con el procedimiento de la Norma Mexicana NMX-

AA-028-SCFI-2001. Para esto primeramente se colocaron 2 mL de sulfato de manganeso y 2

mL de álcali yoduro en el frasco de DBO con la muestra (la muestra se torna de color blanco a

café dependiendo de la concentración de oxígeno), después se agregaron 2 mL de ácido sulfúrico

concentrado y la muestra se dividió en tres submuestras de 100 mL en matraces Erlenmeyer

para agregar tres gotas de solución de almidón el cual ayuda a detectar visualmente el punto

final de la titulación. Finalmente se tituló cada submuestra con tiosulfato de sodio hasta el punto

de inflexión y se calculó el oxígeno disuelto dependiendo de los mL de tiosulfato gastados. La

DBO5 se calculó restando la concentración de oxigeno inicial menos la final y dividiendo el

resultado entre el % de dilución realizado.
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V.1.3.2 Demanda química de oxígeno (DQO)

La demanda química de oxígeno es la cantidad de oxígeno necesaria para oxidar el material

orgánico presente en una muestra. Al igual que la demanda bioquímica de oxígeno, es un

parámetro importante para saber la eficiencia de remoción de una planta de tratamiento, ya que

indica la cantidad de materia orgánica presente (APHA, 2001).

La demanda química de oxígeno fue determinada por el método 5220 B de dicromato de

potasio (K2Cr2O7) de Standard Methods For Examination of Water and Wastewater (APHA,

2001). El fundamento de este método es que la mayor parte de la materia orgánica se oxida en

una solución digestora (mezcla de dicromato y ácido sulfúrico con iones plata como

catalizador). Para esto se realizó un reflujo o digestión de 1 mL de muestra en 3 mL de solución

digestora durante 2 horas a 150 °C en un digestor HACH DRB 200. Después de la digestión, el

cromo (VI) pasa al estado de oxidación Cromo (III) (se reduce) oxidando la materia orgánica y

el dicromato no reducido se determina por medio de colorimetría. La diferencia entre la

absorbancia de una muestra digerida y un blanco es una medida de DQO. La determinación de

la absorbancia se realizó en un colorímetro HACH (Loveland, USA).

V.1.3.3 Sólidos

Se determinaron los Sólidos Totales (ST), Sólidos Totales Fijos (STF), Sólidos Totales Volátiles

(STV), Sólidos Suspendidos Totales (SST), Sólidos Suspendidos Fijos (SSF) y Sólidos

Suspendidos Volátiles (SSV) de acuerdo al procedimiento de la Norma Mexicana NMX-AA-

034-SCFI-2015. Los sólidos totales (ST) incluyen la materia orgánica e inorgánica total de las

muestras después de evaporar y secar a una temperatura de 105 °C ± 2 °C en una cápsula de

porcelana y los sólidos suspendidos totales (SST) son los sólidos sedimentables, suspendidos y

coloidales retenidos por un filtro de fibra de vidrio en un crisol después de secar a 105 °C ± 2

°C, para esto se usaron filtros Whatman 934AH (Maidstone, UK) con poro de 1.5 µm. Los

sólidos volátiles son los sólidos de los sólidos totales o sólidos suspendidos que son volatilizados

por el efecto de la calcinación a 550 °C, es decir, corresponde a la materia orgánica. Por otra
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parte, los sólidos fijos son los sólidos que permanecen después de la calcinación, es decir, la

materia orgánica.

V.2 Diseño de biorreactor de flujo continuo para el aislamiento de bacterias nitrificantes

El aislamiento de las bacterias se llevó a cabo por medio un biorreactor de flujo continuo

mediante el uso de un matraz bola de 2 L de tres bocas con un termómetro en la boca central,

en una de las bocas laterales una entrada de aire suministrado por una bomba de aire (1500

cc/min a 3.0 PSI) y un influente de medio de cultivo suministrado por una bomba de flujo Econo

Pump BIORAD (Hercules, USA) y en la otra boca lateral un efluente. La estructura del

biorreactor se muestra en la Figura 9.

Para el aislamiento de bacterias semejantes a Nitrosomonas europaea se inocularon en el

biorreactor 1.4 L de la muestra de lodos activos tomada de la planta de tratamiento seleccionada

y se alimentó un medio de cultivo de sales (Apéndice 1) donde el sulfato de amonio es la fuente

de energía, mientras el carbonato de sodio es la fuente de carbono. El flujo fue ajustado a 1

mL/min para que la tasa de dilución (F/V) fuera menor que la velocidad de crecimiento máxima

(µmax) de 0.045 / h reportado por Reina (1996) para N. europaea a 30°C y pH 8 ± 0.2, de tal

manera que el consorcio aislado fueran bacterias oxidantes de amonio con características de

cultivo similares a N. europaea y bacterias oxidantes de nitrito como Nitrobacter que crecen

por la producción de nitritos de las bacterias oxidantes de amonio. El pH del biorreactor se

monitoreó con un potenciómetro pH 211 HANNA (Woonsocket, USA) tomando muestras

directamente del biorreactor con una pipeta estéril y se mantuvo en 8 ± 0.2 agregando NaOH

6M y la temperatura se mantuvo en 30 °C utilizando una chaqueta de calentamiento (Lapara et

al., 2000; Bollman et al., 2001).
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Figura 9. Estructura del biorreactor de cultivo continuo.

V.3 Aislamiento de bacterias nitrificantes y monitoreo del cultivo

Para determinar la salida de materia (presente en la muestra inicial de lodos activos) del

biorreactor de cultivo continuo y la salida del resto de bacterias (washing-out) durante el

aislamiento de las bacterias nitrificantes se midió la turbidez del cultivo tomando una muestra

de éste y por medio de un turbidímetro Hellige 12620 (Parkland, USA) en una celda de vidrio

de 50 mm (8010-50), sin el filtro del turbidímetro y con la ventana del turbidímetro cerrada.

Después del aislamiento, el biorreactor de flujo continuo se cambió a batch (discontinuo),

es decir se empezó a agregar medio de cultivo por lote semanalmente y no de forma continua.

Posteriormente, con la biomasa aislada se inoculó un segundo biorreactor batch de respaldo con

un volumen de 700 mL y se mantuvo a las mismas condiciones del biorreactor inicial. Para

obtener biomasa adicional se tomó biomasa del biorreactor inicial, se centrifugó y se

resuspendió en 100 mL de medio de cultivo para inocular matraces de 250 mL que fueron

mantenidos en agitación (150 rpm) a 30°C en una incubadora New Brunswick (New Jersey,

USA).
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El monitoreo de la producción de biomasa en el cultivo del biorreactor después del

aislamiento se llevó a cabo determinando la concentración de microorganismos a lo largo del

tiempo por medio de análisis de sólidos suspendidos volátiles en filtros Whatman 934AH

(Maidstone, UK) con poro de 1.5 µm y medición de la densidad óptica (DO) a 600 nm en un

espectrofotómetro HACH DR5000 (Loveland, USA). Además, se realizó una curva que

relaciona ambas variables (Reina, 1996; Pérez et al., 2014; Papp et al., 2016). También se

determinó la concentración de Unidades Formadoras de Colonias (UFC) por mL por medio de

los estándares de McFarland (McFarland, 1907).

V.4 Cuantificación de especies nitrogenadas en el cultivo

Se realizaron análisis de especies nitrogenadas para determinar el consumo de amoniaco (NH3-

N) y su transformación a nitrito (NO2-N) por las bacterias oxidantes de amonio (AOB) y el

consumo de nitrito y su transformación a nitrato (NO3-N) por las bacterias oxidantes de nitrito

por medio de colorimetría en un espectrofotómetro HACH DR5000 (Loveland, USA) utilizando

los reactivos HACH: Nitraver 5 para nitrato (por el método 8039 de reducción de cadmio),

Nitriver 2 para nitrito (por el método 8153 de sulfato ferroso) y el set de nitrógeno amoniacal

(por el método 8155 de salicilato). Para esto primeramente la muestra fue centrifugada en una

centrífuga DYNAC 420101 (Sparks, USA) a 2,000 RPM por 10 min. para su precipitación y se

usaron los sobrenadantes para los análisis (Farges et al., 2012). Además, se obtuvieron los

rendimientos de conversión (molar) de NH3 (YNH3/NO2-) y NO2 (YNO2-/NO3-) con la pendiente de

la línea de tendencia resultante al graficar el consumo de amoniaco contra la producción de

nitrito y la pendiente al graficar el consumo de nitrito y la producción de nitrato,

respectivamente.

V.5 Análisis moleculares para la identificación de las bacterias aisladas

El ADN genómico de la muestra inicial de lodos activos tomada de la planta de tratamiento y

las muestras a distintos tiempos del funcionamiento del biorreactor (al momento del aislamiento
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y durante la producción de biomasa) fue extraído con el kit FastDNA® SPIN Kit for Soil

MPBiomedicals (Santa Ana, USA) siguiendo las instrucciones del fabricante.

Las bacterias oxidantes de amonio (AOB) y las bacterias oxidantes de nitrito (NOB)

fueron identificadas por medio de amplificación por PCR tiempo final y electroforesis en gel de

agarosa utilizando como molde el ADN extraído. Todas las amplificaciones se realizaron

utilizando la Taq Polimerasa Maxima® Hot Start Thermo Fisher Scientific (Waltham, USA), los

primers correspondientes (Sigma Aldrich, San Luis, USA) y un termociclador T100TM BIORAD

(Hercules, USA). Los productos de PCR fueron analizados en geles de agarosa al 2% migrados

en cámaras de electroforesis y la fuente de poder PowerPac Basic BIORAD (Hercules, USA) y

se visualizaron (tinción con bromuro de etidio) en un fotodocumentador Gel DocTM XR+ Imagin

System BIORAD (California, USA).

Para las bacterias oxidantes de amonio (AOB) se usaron como primers forward

CTO189fAB y CTO189fC en concentraciones equimolares y como primer reverse CTO654r,

descritos por Kowalchuck et al. (1997). Estos primers son usados para amplificar una secuencia

de 465 pb del gen 16S rDNA entre los dominios V2-V3 de las β-proteobacteria oxidantes de

amonio. Se utilizó el programa de PCR descrito por Kowalchuck et al. (1997) y la concentración

final de los componentes de la mezcla de cada reacción fue la siguiente: Taq Buffer 24 mM,

MgCl2 1.5 mM, 5% DMSO, 1 µL BSA, 0.2 mM de la mezcla de dNTPs, 0.6 µM de cada primer

y 1.5 U de Taq polimerasa.

Para las bacterias oxidantes de nitrito (NOB) Nitrobacter se usaron los primers nxrAf1370

y nxAr2843 descritos por Poly et al. (2008). Estos primers amplifican la subunidad catalítica de

la enzima nitrito oxidasareductasa NXR codificada por el gen nxrA. Se utilizó el programa de

PCR descrito por Wertz et al. (2008) donde la concentración final de los componentes de la

mezcla de cada reacción fue: Taq Buffer 1 x, MgCl2 1.5 mM, 0.2 mM de la mezcla de dNTPs,

0.4 µM de cada primer y 1.75 U de Taq polimerasa.
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V.6 Diseño y construcción de biorreactor de lecho empacado

Para la construcción del biorreactor de lecho empacado se evaluó la resistencia de dos diferentes

soportes de origen natural, estos fueron piedra pómez y una mezcla de zeolitas

(Chabasita/Clinoptiolita). La piedra pómez fue obtenida en un establecimiento comercial

localizado en la Ciudad de Hermosillo, Sonora, mientras las zeolitas de aproximadamente 4 mm

de diámetro fueron proporcionadas por la Dra. María Teresa Certucha Barragán del

departamento de Ingeniería Química de la Universidad de Sonora. La piedra pómez fue

tamizada hasta obtener piedras de dos tamaños de diámetro: 6.5 mm y 4.75. Para evaluar la

resistencia de los soportes estos se sometieron en agitación a 150 rpm y 30 °C en agua durante

una semana y después de ese tiempo se observó si los soportes habían sufrido alguna alteración

física en su estructura. Finalmente, las zeolitas fueron seleccionadas como el soporte para el

biorreactor de lecho empacado por ser más resistentes que la piedra pómez, ya que esta última

se deshizo completamente en líquido durante la prueba de resistencia.

Como biorreactor de lecho empacado se usó una columna de vidrio de 500 mL de

capacidad, 22 cm de altura y 6.5 cm de diámetro, empacada con la mezcla de zeolitas estériles

de aproximadamente 4 mm con un porcentaje de relleno del 50% del volumen total de la

columna (Pal et al., 2012). La estructura del biorreactor de lecho empacado se muestra en la

Figura 10.

Las zeolitas fueron inoculadas con la biomasa previamente generada, por medio de

recirculación en medio de cultivo con una bomba peristáltica Cole-Parmer System modem No.

07559-00 (Vernon Hills, USA) a un tiempo de retención hidráulico (TRH) de aproximadamente

12 h durante 100 días y en presencia de luz para facilitar la formación de la biopelícula (Calderón

et al., 2012; Farges et al., 2012; Guerrero-Barajas et al., 2014). Para corroborar la fijación en el

soporte se analizaron los sólidos suspendidos volátiles presentes en éste (APHA, 2001).
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Figura 10. Estructura del biorreactor de lecho natural empacado (zeolitas).

V.7 Experimentales de degradación de tricloroetileno

Para determinar la capacidad de degradación de las bacterias aisladas se llevaron a cabo

experimentos a distintos tiempos que consistían en tres réplicas y un blanco utilizando una

dilución de TCE (Sigma Aldrich, 99.5% de pureza) de 500 mg/L. Esta concentración se

seleccionó con base a que se han detectado concentraciones cercanas a 100 mg/L de TCE en

acuíferos (Beamer et al., 2012; y que estudios anteriores han evaluado la degradación de TCE

por bacterias usando concentraciones similares a la ya mencionada (Shukla et al., 2009, 2010a,

2010b). Por ello, como análisis preliminares se evaluó por cromatografía de gases una serie de

diluciones: 31.25, 62.5, 125, 250 y 500 mg/L de TCE, siendo la concentración de 500 mg/L la

que al extraerse con la técnica de extracción líquido-líquido utilizada (descrita en la sección
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V.8) pudo detectarse más fácilmente por medio de cromatografía de gases. Además, se llevaron

a cabo experimentales de degradación de TCE en batch (en viales de 25 mL) utilizando bacterias

con las diluciones de 250 y 500 mg/L de TCE y se obtuvieron mejores resultados en los

experimentales con 500 mg/L.

Por lo tanto, para cada réplica de los experimentales se centrifugó 1 mL de medio de

cultivo con bacterias (DO: 0.232 ± 0.002) proveniente del biorreactor y se resuspendió con 5

mL de la dilución de 500 mg/L de TCE disuelto en medio de cultivo en viales de 25 mL. Los

viales se mantuvieron a 24 °C y la degradación de TCE se determinó por medio de cromatografía

de gases cada dos días (Shuckla et al., 2009).

Para evaluar la degradación de TCE en el biorreactor de lecho empacado se llevó a cabo

la recirculación de una dilución de TCE de 500 mg/L disuelto en medio de cultivo en un

recipiente de 1 L y se determinó la degradación por cromatografía de gases cada dos días

(Guerrero-Barajas et al., 2014). En este experimental se utilizó sólo una réplica en cada

medición para evitar la pérdida de TCE.

V.8 Evaluación de la degradación de tricloroetileno

Para evaluar la degradación de TCE en cada uno de los experimentos, primeramente, se realizó

una extracción líquido-líquido usando 3 mL de n-pentano y 5 mL de muestra de acuerdo al

método 6232 A de Standard Methods For Examination of Water and Wastewater (APHA, 2012).

Después se procedió a inyectar la muestra en un cromatógrafo de gases Agilent Technologies

7890B (Santa Clara, USA) equipado con un detector de ionización de flama y una columna

capilar DB-624 Agilent (30 m x 0.25 mm d.i., 1.4 µM de grosor, Santa Clara, USA). Las

condiciones de operación del cromatógrafo fueron: temperatura del inyector 150 °C,

temperatura del detector 250 °C, utilizando nitrógeno como gas acarreador con un flujo de 1.56

mL/min. El programa de temperatura para la columna fue: 40 °C por 2 min, 40-100°C

(3°C/min), 100-200 (20 °C/min).
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V.9 Análisis por microscopía electrónica de barrido (MEB)

Muestras de los lodos activos antes del aislamiento y del soporte (zeolitas) con las células fijas

antes y después de la recirculación del TCE fueron analizadas por medio del microscopio

electrónico de barrido (MEB) JSM-7800F (Akishima, Tokio) y las micrografías se obtuvieron

utilizando el software del equipo.

Para su análisis las muestras fueron previamente fijadas con glutaraldehído (5% v/v) a

4°C durante 48 h, y después fueron lavadas con solución amortiguadora de fosfatos (PBS 1X)

hasta eliminar el olor del glutaradehído. Posteriormente se fijaron con tetraóxido de Osmio

(OsO4) al 1% durante dos horas a 4°C y se lavaron nuevamente con solución amortiguadora de

fosfatos para después realizar una desecación paulatina con acetona (30, 50, 70, 90 y 100%).

Cada concentración se añadió por duplicado con un tiempo de reposo de 15 min, a excepción

de la acetona absoluta que tuvo un tiempo de reposo de 20 min. Finalmente, las muestras fueron

sometidas a un desecador de punto crítico a 36.1 °C y 7.37 Pa usando un Samdri 780B

(Rockville, Maryland) y se observaron el microscopio sin ser recubiertas con oro (Calderón et

al., 2011; Purswani et al., 2011).

V.10 Análisis de resultados

Para los análisis de resultados se utilizaron los paquetes estadísticos IBM SPSS y Minitab 18.

Los parámetros medidos para comparar las plantas de tratamiento fueron analizados por medio

de una comparación de medias usando la prueba t de student con α=0.05. Las concentraciones

de las especies nitrogenadas presentes en el medio de cultivo fueron evaluadas por medio de un

análisis de varianza de un factor con α=0.05 y para determinar cuáles resultados de ellas diferían

entre sí se realizó una prueba de Tukey. Las medias de los datos correspondientes a la

producción de biomasa fueron representadas gráficamente junto con su desviación estándar. Los

datos de degradación del TCE fueron analizados por medio de un análisis de varianza de un

factor cuya variable independiente fue el tiempo y la variable dependiente el porcentaje de TCE

degradado, además se realizó una prueba de Tukey para determinar cuáles resultados diferían

entre sí. La tasa de volatilización de TCE para los experimentales se calculó según el valor de



38

la pendiente de la curva generada por los datos de porcentaje de degradación de los blancos a

través del tiempo, considerando como 100% el valor del blanco a tiempo 0. Con este porcentaje

de volatilidad se estimó la cantidad de TCE en mg/L volatilizados a cada tiempo, y ésta se restó

a los datos de degradación obtenidos en los experimentales.
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VI. RESULTADOS Y DISCUSIÓN

VI.1 Análisis de parámetros fisicoquímicos de la zona aerobia de las plantas de
tratamiento evaluadas

Las bacterias nitrificantes pueden encontrarse en ambientes ricos en compuestos nitrogenados,

desde suelos a ambientes acuáticos en donde llevan a cabo el ciclo del nitrógeno. Estas bacterias

son además importantes en las plantas de tratamiento, debido a que cumplen un papel

fundamental en los procesos de nitrificación y desnitrificación de éstas (Farges et al., 2012). Es

por ello por lo que son ampliamente estudiadas dentro de esta área. En este trabajo se evaluaron

dos plantas de tratamiento para seleccionar la mejor fuente de inóculo para el aislamiento de

bacterias y así proceder a aislar bacterias nitrificantes endémicas de la región. Los valores de

los parámetros de cada planta se muestran en la Tabla 4.

Ambas plantas de tratamiento mostraron diferencias estadísticamente significativas

(p<0.05). Sin embargo, la planta de tratamiento sur Domos de Ciudad Obregón presentó

parámetros fisicoquímicos mayores a los de la planta de tratamiento Los Lagos, Hermosillo,

Sonora. Debido a esto, la muestra de lodos activos de la planta de Ciudad Obregón se seleccionó

para el aislamiento de bacterias nitrificantes, esto por contener mayor cantidad de materia

orgánica y carga bacteriana.

Algunos estudios han aislado bacterias nitrificantes a partir de plantas de tratamiento de

aguas residuales (Prinčič et al., 1998; Kim et al., 2005; Kocamemi y Çeçen, 2010; Itoh et al.,

2013; Rezaee et al., 2013), pero en pocos se han evaluado los parámetros fisicoquímicos de las

plantas de tratamiento de estudio. A continuación, se presentan algunos ejemplos de los

resultados obtenidos en este tipo de estudios.

En el estudio de Limpiyakorn et al. (2011), se evaluó la presencia de bacterias oxidantes

de amonio (AOB) en 7 diferentes plantas de tratamiento de aguas residuales en la modalidad de

lodos activos, 4 de ellas municipales. La demanda bioquímica de oxígeno (DBO5) en el efluente

de las plantas de tratamiento municipales varió de 23.4-68 mg/L, y los sólidos suspendidos

volátiles (SSV) de 1103-4150 mg/L. En el caso de las plantas de tratamiento analizadas en el

presente estudio (Planta Los Lagos y Planta Sur Domos) se obtuvieron valores de DBO y SSV
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semejantes a los reportados por Limpiyakorn et al. (2011). Otro estudio es el de Zeng et al.

(2014) en el cual se analizó la dinámica de población de bacterias nitrificantes y su remoción de

nitrógeno, también en una planta de tratamiento municipal, siendo la demanda química de

oxígeno (DQO) del efluente de esta de 84.6-267.6 mg/L, valores también similares a los

obtenidos en ambas plantas de tratamiento analizadas en la presente tesis.

Tabla 4. Parámetros fisicoquímicos de la zona aerobia de las plantas de tratamiento evaluadas.

PARÁMETRO
(mg/L)

PLANTA DE TRATAMIENTO
LOS LAGOS

(HERMOSILLO)
SUR DOMOS (CIUDAD

OBREGÓN)
Demanda Química de

Oxígeno (DQO)

72 ± 17b 238 ± 38a

Demanda Bioquímica

de Oxígeno (DBO5)

20 ± 1b 70 ± 2a

Sólidos Totales (ST) 3078 ± 23b 20800 ± 8685a

Sólidos Totales

Volátiles (STV) 1898 ± 44b 5431 ± 2055a

Sólidos Totales Fijos

(STF) 1180 ± 24b 15369 ± 6630a

Sólidos Suspendidos

Totales (SST) 1167 ± 236b 19333 ± 1414a

Sólidos Suspendidos

Volátiles (SSV) 889 ± 314b 4389 ± 1336a

Sólidos Suspendidos

Fijos (SSF) 278 ± 79b 14944 ± 79a

Promedio de tres determinaciones ± desviación estándar. Los valores en cada columna con

diferentes letras (a-b) indican una diferencia significativa (p<0.05).

Al comparar la planta de tratamiento de Ciudad Obregón, elegida como fuente de inóculo,

con las plantas de tratamiento municipales mencionadas en los estudios anteriores, ésta presenta

valores semejantes en sus parámetros fisicoquímicos a los más altos reportados (DBO de 70 ±

2 mg/L, DQO de 238 ± 38 mg/L y SSV de 4389 ± 1336 mg/L). La variación entre los resultados

de las plantas de tratamiento de aguas residuales puede deberse a características como su tiempo

de residencia hidráulico (TRH) y tiempo de retención de sólidos (TRS), además de la cantidad

de agua que trata cada planta, características que influyen directamente en la cantidad de materia

orgánica y carga bacteriana presentes (Limpiyakorn et al., 2011). Por lo tanto, dependiendo de



41

estas características, algunas de las plantas de tratamiento pueden presentar mayores valores de

parámetros fisicoquímicos. En el presente estudio, la planta de tratamiento Los Lagos presentó

menores valores que la planta de tratamiento Sur Domos, por ejemplo, debido a la mayor

dimensión de esta última que permite la acumulación de mayor cantidad orgánica y mayor carga

bacteriana. Es por ello por lo que la planta de tratamiento Sur Domos pudo ser seleccionada

como fuente de inóculo para el aislamiento de bacterias.

VI.2 Evaluación del aislamiento de las bacterias nitrificantes

En la Figura 11 se muestra el cambio de la turbidez del biorreactor de flujo continuo a través

del tiempo. Desde el inóculo hasta la hora 600 (aproximadamente 1 mes) hubo una notable

disminución de la turbidez en el biorreactor, que puede ser explicada debido a la salida de

materia orgánica y bacterias presentes en la muestra de lodos activos (washing-out). Después

de la hora 600 hubo un aumento considerable en la turbidez, ya que las bacterias que pudieron

crecer en las condiciones proporcionadas en el biorreactor empezaron a aumentar su biomasa.

Así mismo, las bacterias tuvieron la capacidad de crecer y mantenerse en el biorreactor

formando biopelículas y siendo retenidas como forúnculos (acumulaciones de bacterias) como

ha sido reportado antes por Prinčič et al. (1998).

El cultivo continuo, usado en el presente trabajo como técnica para el aislamiento de

bacterias, es una técnica de investigación útil ya que permite controlar las condiciones del

cultivo y por lo tanto el desarrollo de las bacterias (Peña-Limón, 1971), sin embargo, es una

técnica que no ha sido utilizada para el aislamiento de bacterias, por lo que estudios donde se

reporta su uso para esta función son escasos en la literatura. Un ejemplo del uso de cultivo

continuo es el del trabajo de Bollmann y Laanbroek (2011), en donde se usaron sedimentos

como inóculo de biorreactores de flujo continuo y fueron enriquecidos con diferentes

concentraciones de amonio para después analizar la composición de la comunidad bacteriana.

En este estudio, por lo tanto, se utilizó el cultivo continuo para diferenciar una serie de

experimentos, pero no directamente para aislar un consorcio de bacterias a partir de una muestra,

como en el presente trabajo. En la presente tesis se demostró que la técnica de cultivo continuo

es útil para el aislamiento de bacterias y debería ser aplicada en otros estudios.
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Figura 11. Cambio de la turbidez del biorreactor durante el aislamiento de bacterias

nitrificantes.

VI.3 Análisis de la producción de biomasa en el cultivo

Después del aislamiento por medio del biorreactor en cultivo continuo las condiciones del

biorreactor cambiaron a cultivo batch y se empezó a agregar medio de cultivo semanalmente.

Las bacterias presentes empezaron a aumentar su biomasa y se realizó una curva de calibración

para relacionar la absorbancia a 600 nm y los sólidos suspendidos volátiles (SSV) (Figura 12).

Después, con la ayuda de la curva se graficó la densidad óptica y los SSV a través del

tiempo (Figura 13). El Ln x100 de los datos de densidad óptica fue graficado contra el tiempo

para el cálculo de la velocidad máxima de crecimiento (µmax), que en un cultivo batch es la

pendiente obtenida de la porción lineal de la curva de crecimiento (fase log o exponencial) y

corresponde a la máxima velocidad de crecimiento (en unidad de tiempo) a la que un cultivo

puede crecer a las condiciones dadas (Peña, 1971). La µmax obtenida por medio de esta gráfica

fue de 0.068 / h. Además, se graficó la densidad óptica y las Unidades Formadoras de Colonias

(UFC) por mL obtenidas según la escala McFarland (McFarland, 1907) como se muestra en la

Figura 14.
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Figura 12. Curva de calibración de absorbancia y SSV del biorreactor.

Figura 13. Gráfica de SSV y DO del biorreactor a través del tiempo.
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Figura 14. Gráfica de DO y UFC/mL del biorreactor a través del tiempo.

Por medio del cultivo batch, se obtuvieron cantidades de SSV mayores a 350 mg/L (Figura

13) y una concentración de bacterias de alrededor de 5 x108 UFC/mL (Figura 14). Los valores

obtenidos son en general semejantes a los reportados en la literatura: La concentración en mg/L

de bacterias reportada por Papp et al. (2016) de un cultivo batch de Nitrosomonas fue de 54

mg/L (a las 80 h) y la obtenida en esta tesis es de 59 mg/L para el mismo tiempo. En el caso de

la concentración de células/mL, la obtenida en este trabajo es semejante a la de

Nitrosomonas/mL reportada por Farges et al. (2012) a la misma densidad óptica. Así mismo, la

µmax obtenida para el cultivo fue de 0.068 / h, valor también similar al de 0.067 / h reportado

por Papp et al. (2016) para cultivos batch de Nitrosomonas europaea. Estos resultados

demuestran que el biorreactor de flujo continuo permitió el aislamiento de bacterias semejantes

a Nitrosomonas europaea que pudieron desarrollarse posteriormente en cultivo batch.
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VI.4 Análisis de especies nitrogenadas en el cultivo

La concentración de especies nitrogenadas presentes en el medio de cultivo utilizado y en el

biorreactor antes y después de una semana de agregar 200 mL de medio de cultivo se muestra

en la Tabla 5. En el medio de cultivo se encontró una gran cantidad de amoniaco (NH3-N), pero

no se detectó nitrito (NO2-N) y nitrato (NO3-N). Por otra parte, en el biorreactor se detectó

producción de nitrito por las bacterias oxidantes de amonio y nitrato por las bacterias oxidantes

de nitrito. Tras una semana de agregar medio de cultivo al biorreactor se mostró el consumo casi

total del amoniaco suministrado, la disminución del nitrito y un aumento en nitrato, este

comportamiento fue constante a lo largo de las semanas y se muestra en la Figura 15. El tiempo

0 de dicha figura corresponde al cambio del sistema continuo a sistema batch en el biorreactor,

y las determinaciones de nitrito y nitrato empezaron a la hora 168 (ambas especies nitrogenadas

estaban presentes desde el biorreactor de flujo continuo).

El consumo de amonio en forma de amoniaco por las bacterias oxidantes de amonio del

consorcio de bacterias nitrificantes aislado (Figura 15) es relativamente similar al reportado por

Farges et al. (2012) para una cepa pura de Nitrosomonas europaea a densidades ópticas

similares (DO mayores a 0.015), aunque para ese trabajo el consumo es mayor probablemente

por tratarse de un cultivo sólo de N. europea y que la densidad óptica obtenida es debida

exclusivamente a esa bacteria. En el mismo trabajo se presenta la continua producción de nitritos

por N. europaea a lo largo del cultivo, la cual en la presente tesis es reducida por también tener

bacterias oxidantes de nitrito como Nitrobacter en el cultivo lo que permitió el continuo

desarrollo de las bacterias oxidantes de amonio. Sin embargo, el consumo de nitrito para el

presente trabajo fue considerablemente menor que el reportado por Farges et al. (2012) para una

cepa pura de Nitrobacter winograskyi a densidades ópticas similares, esto puede deberse a que

el consorcio aislado en la presente tesis presenta mayor cantidad de bacterias oxidantes de

amonio que bacterias oxidantes de nitrito. Lo anterior concuerda con lo reportado Pérez et al.

(2015), demostraron que N. europaea contribuyó al 80% del crecimiento bacteriano en el cultivo

y N. winogradskyi al 20% restante en un cultivo mixto.
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Tabla 5. Valores de las especies nitrogenadas en el biorreactor.

CONDICIONES DEL
CULTIVO

ESPECIES DE NITRÓGENO (mg/L)
NH3 - N NO2

--N NO3
--N

Medio de cultivo 187.5 ± 10.6a N. D N. D

Biorreactor (antes de

agregar 200 mL de

medio de cultivo)

0.43 ± 0.35a 63.33 ± 11.54b 375.5 ± 2.12c

Biorreactor (después de

una semana de agregar

medio de cultivo)

0.45 ± 0.40a 30 ± 10b 473 ± 43.08c

Promedio de tres determinaciones ± desviación estándar. Los valores en cada columna con

diferentes letras (a-b) indican una diferencia significativa (p<0.05).

N. D = No detectado

Un enfoque para analizar el balance de masas de un cultivo es determinar los rendimientos

de conversión de los metabolitos principales de los procesos metabólicos de los organismos

(Farges et al., 2012). Por lo tanto, con los datos obtenidos de los análisis de especies

nitrogenadas por espectrofotometría se calcularon los rendimientos de conversión para NH3 y

NO2
-, obteniendo un YNO2-/ NH3 y un YNO3-/ NO2- mayores a 0.99 moles de NO2

-/mol NH3 y NO3
-

/mol NO2
- respectivamente, por lo que se puede decir que casi todo el nitrógeno presente en el

medio de cultivo es oxidado y sólo una pequeña parte es incorporada a la biomasa de bacterias

oxidantes de amonio y bacterias oxidantes de nitrito. Lo anterior concuerda con la literatura

(Farges et al., 2012; Papp et a.,2016), sin embargo, las posibles diferencias pueden deberse a

que en el presente trabajo se utilizó un cultivo mixto y en la mayoría de las referencias se

estudiaron cultivos axénicos, además de que las diferentes técnicas utilizadas para determinar

las especies nitrogenadas pueden variar en sus resultados.
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VI.5 Identificación de bacterias aisladas

Los resultados obtenidos de los análisis de especies nitrogenadas indicaron la presencia de

bacterias oxidantes de amonio (AOB) y bacterias oxidantes de nitrito (NOB) en el cultivo,

misma que fue confirmada con análisis moleculares. En la Figura 16 se muestran los geles de

los productos de la amplificación de PCR realizados con los respectivos primers de las muestras

del biorreactor a distintos tiempos.

En los dos geles se observan bandas en los carriles de las muestras y del tamaño del

fragmento amplificado (322 pb y 465 pb, Figura 16 A y Figura 16 B, respectivamente) lo que

indica la presencia de los dos grupos de bacterias y que por lo tanto el aislamiento se llevó a

cabo. A partir del carril 2 (muestras después del aislamiento) se observa una mayor intensidad

en las bandas con respecto al carril de la muestra de los lodos activos debido al aumento en la

biomasa de las bacterias en el biorreactor. La mayor intensidad en estas bandas también puede

deberse al proceso de purificación de la muestra llevado a cabo durante el aislamiento, ya que

inicialmente la muestra de lodos activos pudo haber contenido mayor cantidad de sustancias

inhibidoras para el análisis molecular.

Tanto bacterias oxidantes de amonio como bacterias oxidantes de nitrito han sido aisladas

de lodos activos a partir de plantas de tratamiento e identificadas y caracterizadas en otros

trabajos, siendo Nitrosomonas europaea y Nitrobacter winogradskyi probablemente las

especies de bacterias oxidantes de amonio y oxidantes de nitrito más fácilmente aisladas y

cultivadas respectivamente (Kowalchuk et al., 1997; Itoh et al., 2013; Rezaee et al., 2013).

N. europaea es la principal bacteria oxidante de amonio, sin embargo, se ha mostrado que

otras especies como Nitrosococcus mobilis de la clase gammaproteobacteria o el género

Nitrosospira de la clase betaproteobacteria también pueden encontrarse en aguas residuales,

siendo las dos primeras especies mencionadas las más importantes para la oxidación del amonio

en las plantas de tratamiento (Wagner et al., 2002; Kumar et al., 2012; Pal et al., 2012). En el

caso de las bacterias oxidantes de nitrito el género Nitrobacter es el considerado como más

importante en las plantas de tratamiento, aunque también puede encontrarse la presencia del

género Nitrospira (Henze, 1997; Wagner et al., 2002; Kumar et al., 2012; Pal et al., 2012).
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Algunos de los estudios antes citados han usado los primers amoA para detectar la

presencia de bacterias oxidantes de amonio del género Nitrosomonas, ya que estos amplifican

una región del gen que codifica para la enzima amonio monooxigenasa, sin embargo, al estar

presente una enzima con prácticamente la misma secuencia (metano monooxigenasa) y similar

función en otros grupos de bacterias como los metanotrofos, los primers amoA no son

específicos (Cheng et al., 1999). Por esta razón y debido a que actualmente no hay primers

específicos para el género Nitrosomonas, fue que en el presente trabajo se optó por el uso de los

primers CTO descritos por Kowalchuk et al. (1977) que amplifican un gen que codifica para

una enzima quitinasa presente en bacterias oxidantes de amonio de la clase betaproteobacteria

como lo son Nitrosomonas y Nitrosospira, siendo posible encontrar ambos géneros de bacterias

en lodos activos aguas residuales.

Por otra parte, para la detección de la presencia de bacterias oxidantes de nitrito se han

usado principalmente primers que amplifican secuencias del gen 16SrRNA específicas para los

géneros Nitrobacter y Nitrospira (Wertz et al., 2008), o que amplifican secuencias para genes

funcionales como el nxrA que codifica para la subunidad catalítica de la enzima nitrito

oxidorreductasa del género Nitrobacter como los primers diseñados por Poly et al. (2008), que

fueron los utilizados en el presente trabajo.

Los fragmentos amplificados por medio de PCR al usar los primers ya mencionados

confirmaron el aislamiento de bacterias oxidantes de amonio como Nitrosomonas y de bacterias

oxidantes de nitrito del género Nitrobacter. Sin embargo, para identificar las especies aisladas

de cada género sería necesario realizar análisis de diversidad dentro de las clases, mediante

herramientas moleculares independientes al cultivo celular y posteriormente su secuenciación.

Debido a que estos microorganismos son difíciles de cultivar en condiciones de laboratorio ya

que son autótrofos estrictos, el empleo de las herramientas moleculares basadas en PCR son

inminentes (Farges et al., 2012). Este tipo de técnicas para la identificación de microorganismos

consisten en el análisis del ADN de las muestras medioambientales y entre ellas podemos

mencionar la Electroforesis en Gel con Gradiente de Desnaturalización (DGGE por sus siglas

en inglés) (Muyzer et al., 1993) o de Gradiente de Temperatura (TGGE), el análisis de

polimorfismos de longitud de fragmentos de restricción terminal (T-RFLP) y el análisis de
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polimorfismos de conformación de cadenas sencillas (SSCP), entre otras (Correa-Galiote,

2016).

VI.6 Diseño y construcción del biorreactor de lecho natural empacado

Después de la confirmación de la presencia de ambos grupos de bacterias, se diseñó el

biorreactor de lecho empacado. Para su construcción se seleccionó como soporte la mezcla de

zeolitas (Chabasita/Clinoptiolita) después de comprobar su mayor resistencia al compararla con

la de la piedra pómez a diferentes tamaños. Monge-Amaya et al. (2008) y Figueroa-Torres et

al., (2014) reportan que la zeolita es un soporte viable para la inmovilización de bacterias tanto

aerobias como anaerobias y que no interviene en los bioprocesos de las bacterias. La columna

fue llenada al 50% de su volumen total con la mezcla de zeolitas ya que generalmente para

biorreactores se utilizan porcentajes de soporte de relleno entre 30 y 50% (Calderón et al., 2012;

Reboleiro-Rivas et al., 2016; Pal et al., 2012) y además se ha reportado que el porcentaje de

soporte de relleno (carrier filling ratio) es uno de los parámetros que más influye en el

desempeño de remoción de biorreactores de tipo MBBR (Biorreactor de lecho móvil)

obteniendo mayores tasas de remoción al incrementar el porcentaje desde 10% a 50%, aunque

porcentajes mayores a 50% no mejoran la tasa de remoción (Wang et al., 2005). Al incrementar

el porcentaje del soporte de relleno incrementa la superficie que puede ser colonizada por los

microorganismos, sin embargo, al aumentar más del 50% hay mayor tensión en la biopelícula y

empieza a haber un mayor desprendimiento de ésta (Calderón et al., 2012).

La concentración de bacterias fijas en el soporte fue de 0.126g SSV/100g de soporte, y no

hubo pérdida de la biomasa por el efluente. Como reporta Monge-Amaya et al. (2008), al utilizar

zeolita como soporte la densidad de bacterias se mantiene constante a lo largo del tiempo ya que

ésta ayuda a conservar la biomasa y evita que esta se pierda en el efluente del biorreactor.
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VI.7 Evaluación de la degradación de tricloroetileno

Después de la fijación de la biomasa de bacterias, se desarrollaron dos experimentos: A) se

utilizaron células en sistema batch y B) se utilizaron células inmovilizadas en el biorreactor de

lecho natural empacado. En la Tabla 6 se muestra los porcentajes de degradación de TCE

obtenido a través del tiempo para los experimentales con bacterias en sistema batch y bacterias

en lecho fijo. La tasa de volatilización del TCE calculada para los experimentales en sistema

batch fue de 0.16 ppm/h y para los experimentales de las bacterias fijas en el biorreactor fue de

0.54 ppm/h. Al ser el TCE altamente volátil este puede evaporarse fácilmente, especialmente en

sistemas con recirculación a pesar de tomarse medidas como mantener el sistema sellado y

mantener una temperatura menor a 26°C. Estas tasas de volatilidad fueron utilizadas para

corregir los datos obtenidos.

Los porcentajes de degradación para los experimentales en sistema batch no muestran

diferencias significativas (p<0.05), desde las 48 h hasta las 144 h y el porcentaje se mantuvo

(Tabla 6). Esto implica que no se presentó una degradación progresiva por las bacterias en

suspensión. La tasa de degradación por las bacterias en estos experimentales en sistema batch

fue de 1.67 ppm/h durante las primeras 48 h, pero después se mantuvo en 0.07 ppm/h durante

las siguientes horas.

En el caso del experimental realizado en el biorreactor de lecho empacado con las

bacterias fijas (0.126 g SSV/100 g de soporte) el porcentaje de degradación de TCE fue siempre

en aumento hasta llegar a un 62.7% de degradación donde ya no fue posible detectar la

concentración de TCE ya que los cromatogramas generaron picos cuya área no pudo ser

cuantificada (Tabla 6). La tasa de degradación por las bacterias fijas después de la corrección

por volatilización fue de alrededor de 1.6 ppm/h durante las primeras 48 h y de alrededor de 0.5

ppm/h durante las siguientes horas.
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Tabla 6. Porcentaje de degradación de TCE por las bacterias en sistema batch y fijas en el

biorreactor de lecho empacado

TIEMPO
% DE DEGRADACIÓN

BATCH* BIORREACTOR**

48 h 42.51 ± 4.06a 39.42ª

96 h 43.97 ± 0.73a 55.01b

144 h 46.47 ± 0.70a 62.70c

*Promedio de tres determinaciones ± desviación estándar (datos). **Experimental de una sola

réplica. Los datos fueron corregidos con base a la tasa de volatilización de TCE. Los valores en

cada fila con diferentes letras (a-b) indican una diferencia significativa (p<0.05).

A pesar de que la tasa de degradación en los sistemas batch fue mayor en las primeras

horas, estos datos no mostraron diferencias significativas (p<0.05) durante el experimento

(Tabla 7). Por otra parte, en el biorreactor de lecho empacado la degradación siempre fue en

aumento y mostró una reducción significativa (p<0.05) por medio de la determinación por

cromatografía de gases (Tabla 7).

La falta de degradación progresiva en los experimentales con bacterias en suspensión pudo

deberse a que las bacterias consumieron el amoniaco presente en el vial y esto inhibió la

degradación del TCE, como describen Arciero et al. (1989) y Vanelli et al. (1990), ya que el

amoniaco estimula la degradación del TCE. El sistema batch pudo haber causado que se

acumularan más fácilmente productos inhibitorios para la bacteria como el nitrito o productos

tóxicos generados por la misma degradación del TCE. En cambio, en el biorreactor de lecho

empacado, el suministro de TCE era un recipiente de 1 L con TCE disuelto en medio de cultivo,

por lo tanto, la cantidad de amoniaco disponible como fuente de energía para las bacterias fue

mayor y por ende la degradación fue progresiva.

Shukla et al. (2009) y Shukla et al. (2010a) obtuvieron porcentajes de degradación de 55-

60% a las 144h con cultivos batch de metanótrofos y diazótrofos, respectivamente, a

condiciones similares en el presente trabajo. Por otra parte, Shukla et al. (2010b) y Sukla et al

(2010a) obtuvieron porcentajes de degradación superiores al 88% con metanótrofos y

diazótrofos en biorreactores con carbón vegetal como lecho empacado. Aunque los resultados

obtenidos en la presente tesis con un biorreactor de lecho empacado son menores a los obtenidos

por Shukla et al. (2010a) y Shukla et al. (2010b) en un biorreactor con carbón vegetal como
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lecho empacado, los resultados de la presente tesis también demuestran que el consorcio aislado

presenta biodegradación de TCE y que al fijar las bacterias en un lecho empacado estas facilitan

su propagación aumentando también su actividad.

Las diferencias en los resultados obtenidos en esta tesis con estudios reportados (Tabla 2)

pueden deberse a diversos factores como el procedimiento experimental (concentración de

células utilizadas, tipo de sistema utilizado para la degradación y la concentración de

contaminante utilizada), pero principalmente a la actividad metabólica de las bacterias (Shukla

et al., 2014).

Cutright y Meza (2007), usando un consorcio aeróbico formado de cepas puras

(Mycobacterium sp., Pseudomonas fluorescens, Pseudomonas putida y Nocardia paraffinae)

previamente adaptadas al TCE demostraron que dichas bacterias eran capaces de degradar de

70 a 88% de concentraciones entre 228 y 900 mg/L de TCE en sistemas batch. Por otra parte,

Malachowsky et al. (1994) demostraron que al usar un cultivo constituido por diferentes

especies de Rhodococcus aumentaba considerablemente la degradación de TCE, a diferencia de

cuando se usaba una sola especie. En este sentido, se demuestra que adaptar previamente el

consorcio de bacterias al contaminante además de usar cultivos mixtos ayuda a obtener mayores

porcentajes de degradación. En el presente trabajo, a pesar de que el consorcio aislado no fue

adaptado previamente al TCE y que no provenía de cepas comerciales puras, si no de un

aislamiento realizado a partir de lodos activos de una planta de tratamiento de aguas residuales,

fue capaz de degradar el TCE en sistema batch y en un biorreactor de lecho natural empacado

y por lo tanto puede ser aprovechado y aplicado más fácilmente.

VI.8 Análisis por microscopía electrónica de barrido

La microscopía electrónica de barrido ha sido ampliamente utilizada en estudios del área

biológica debido a que permite realizar un análisis detallado de la superficie de una muestra

(Asahi, et al., 2015).  Específicamente en el área microbiológica, se han hecho estudios por

MEB para analizar la formación y la estructura de las biopelículas (Calderón et al., 2011;

Purswani et al., 2011; Guisado et al., 2016). Se ha analizado anteriormente por MEB la
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inmovilización de bacterias en zeolitas como la clinoptiolita (Figueroa-Torres et al., 2016) y

éstas han resultado eficientes para inmovilizar bacterias aerobias y anaerobias especialmente

para la biorremediación de metales pesados como cobre (Monge-Amaya et al., 2008; Hernández

et al., 2013).

Las micrografías obtenidas por MEB en la presente tesis se muestran en la Figura 17. La

muestra inicial de lodos activos presentó una gran cantidad de materia orgánica (Figura 17, a),

y las muestras del soporte (chabasita/clinoptiolita) presentaron una evidente formación de

biopelículas por sustancias poliméricas extracelulares (SPE) (Figura 17, b y d). Además, se

pueden observar estructuras bacterianas con formas de bacilos y cocos con un tamaño promedio

entre 1 y 2 µm (Figura 17, c y e). Lo anterior concuerda con Maro y Bravo (2016) que reportaron

estructuras con formas de bacilos, cocos y cocobacilos en aguas residuales domésticas, como

las que fueron usadas como inóculo en el presente trabajo. Por otra parte, se pueden observar

diferencias en el soporte antes (pretratamiento) y después (postratamiento) de la recirculación

con TCE, presentando el soporte después de la recirculación de TCE una mayor superficie

cubierta por biopelículas (d) y principalmente estructuras con forma de bacilos (e).

Las bacterias nitrificantes que podrían estar presentes en el consorcio aislado, como

Nitrosomonas spp. y Nitrobacter spp. poseen una estructura bacilar (Sinha y Annachhatre, 2005;

Fang et al., 2010), por ende, la mayor presencia de estructuras bacilares en el soporte después

de la recirculación de TCE puede ser debida a las bacterias como Nitrosomonas europaea que

pueden co-metabolizar el TCE y fueron adheridas al soporte. Aunque se ha reportado que el

cometabolismo de un sustrato que no se utiliza para el crecimiento de la bacteria (como lo es el

TCE) puede inhibir el metabolismo disminuyendo así el crecimiento bacteriano, o producir daño

e inactivación en la bacteria (Rasche, et al., 1991), también ha sido reportado que N. europaea

puede recuperar su actividad en presencia de grandes cantidades de amoniaco (Ely et al., 1996),

como en el presente trabajo. Al no haber estudios previos que analicen por MEB la presencia de

bacterias nitrificantes en soportes después de la aplicación de TCE, el presente estudio posee

información esencial para posteriores estudios.
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VII. CONCLUSIONES

• La planta de tratamiento de aguas residuales Domos (Ciudad Obregón) presentó mayor

cantidad de materia orgánica y mayor carga bacteriana, por lo que se seleccionó como

fuente de inóculo para el aislamiento de bacterias.

• Se aislaron bacterias nitrificantes por medio de un biorreactor de flujo continuo a partir de

lodos activos para el tratamiento aguas residuales urbanas, su aislamiento fue confirmado por

medio de análisis moleculares y se desarrolló biomasa de las bacterias aisladas.

• Se diseñó un biorreactor de lecho natural empacado (Chabasita/Clinoptiolita) con la biomasa

de bacterias nitrificantes y su capacidad de degradación de TCE resultó mayor que la de las

bacterias en sistema batch.

• Los resultados de la presente tesis muestran que las bacterias nitrificantes aisladas a partir de

aguas residuales urbanas son microorganismos con la capacidad de degradar TCE en un

biorreactor de lecho natural empacado con zeolitas y las sitúan como una posible alternativa

para la biorremediación de TCE.
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VIII. RECOMENDACIONES

• Analizar la diversidad microbiana presente en el biorreactor para determinar cuáles especies

o grupos de bacterias están implicadas en la degradación del TCE y los posibles cambios

en estas antes y después del suministro del biorreactor con TCE. Esto por medio de técnicas

como T-RFLP, SSCP, métodos de hibridación de ADN o técnicas de secuenciación de

nueva generación en plataformas como Illumina.

• Probar diferentes concentraciones de TCE en el desarrollo de las bacterias para adaptarlas

y determinar a cuál concentración las células pueden ser inhibidas.

• Probar diferentes concentraciones de TCE y/o diferentes flujos en el biorreactor de flujo

continuo para determinar si hay cambios en el porcentaje de degradación.

• Confirmar la degradación del TCE realizando la cuantificación en forma de gas, no de

forma acuosa.

• Evaluar la degradación de TCE usando el biorreactor de lecho empacado como un biofiltro,

en donde el TCE pase en forma de gas.

• Analizar por cromatografía de gases los productos generados después de la degradación del

TCE.

• Analizar otras fuentes ricas en especies nitrogenadas, como el suelo fertilizado, para la toma

de inóculo y aislamiento de bacterias nitrificantes y determinar las especies nitrogenadas

en dichas fuentes. Esto con el fin de estudiar si las bacterias aisladas de otras fuentes poseen

diferente capacidad de degradación en contra del TCE.

• Evaluar distintos materiales para la fijación de las bacterias aisladas para determinar la

eficiencia de estos como soporte.

• Llevar a cabo nuevas investigaciones para el desarrollo de biorreactores con los consorcios

aislados, a escala piloto para determinar la viabilidad técnica y económica para su posible

aplicación posterior en la industria.

• Evaluar la capacidad de degradación del consorcio aislado con otros compuestos

organoclorados tóxicos como clorobenceno, diclorometano, hexaclorobenceno y cloruro de

vinilo.
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X.APÉNDICE 1

Composición de sales del medio de cultivo utilizado en el reactor, modificado de Farges et al.

(2012)

SAL g/L
(NH4)2SO4 (Sulfato de amonio) 1

FeSO4 (Sulfato de hierro) 7H2O
0.0015

CuSO4 (Sulfato de cobre) 5H2O
0.0002

K2HPO4 (Fosfato de potasio dibásico)
2

KH2PO4 (Fosfato de potasio monobásico)
0.0022

MgSO4 (Sulfato de magnesio) 7H2O
0.05

CaCl2 (Cloruro de calcio) 2H2O
0.02

Na2CO3 (Carbonato de sodio)
0.39
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XI. APÉNDICE 2

Cambio de la turbidez del biorreactor a través del tiempo
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XII. APÉNDICE 3

A) Cromatograma de uno de los blancos de las muestras del experimento

Donde:

1 = Picos correspondientes al solvente utilizado (pentano)
2 = Pico correspondiente al tricloroetileno (TCE) con un tiempo de retención de 9.29 min y un
área bajo la curva de 40.37 pA*s
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B) Cromatograma de una réplica del experimento

Donde:

1 = Picos correspondientes al solvente utilizado (pentano)
2 = Pico correspondiente al tricloroetileno (TCE) con un tiempo de retención de 9.29 min y y
un área bajo la curva de 2.92 pA*s

En B) se puede observar la disminución del pico del TCE (pA*s) con respecto al blanco
mostrado en A), es decir, la disminución de su concentración.


