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INTRODUCCIÓN 

TRATAMIENTO DE AGUA RESIDUAL CON ALTO CONTENIDO DE NITRÓGENO AMONIACAL: CASO DEL 

AGUA RESIDUAL PROVENIENTE DE DIGESTORES ANAEROBIOS 
 

En años recientes ha habido un incremento en la demanda de una mejor calidad de los 

efluentes provenientes de las plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR). En 

particular, durante el proceso de digestión anaerobia el nitrógeno contenido en la materia 

orgánica como proteínas, urea, ácido úrico, purinas y pirimidinas es liberado en forma de 

nitrógeno amoniacal (N-NH4
+) por hidrólisis de los compuestos orgánicos (Paredes et al. 

2007; Claros 2012). Al terminar el proceso, los digestores anaerobios generan un efluente 

conocido como digestato que es sometido a un proceso de deshidratación que separa la 

fracción sólida de la líquida. Al ser el amonio un compuesto soluble en agua, éste persiste 

en la fracción líquida conocida como “agua de rechazo” (Galí et al. 2007). De acuerdo con 

lo reportado en la Tabla 1, la concentración de nitrógeno amoniacal en la fracción líquida 

del digestato suele estar entre 500 y 2,000 mg N-NH4
+/L dependiendo del sustrato utilizado 

durante la digestión anaerobia (por ejemplo, lodos de purga del tratamiento de aguas 

residuales o la fracción orgánica de los residuos sólidos urbanos). El agua de rechazó 

usualmente es recirculada al tratamiento secundario en la línea de aguas de una PTAR 

contribuyendo con un 15%–20% del total de la carga de nitrógeno a tratar (Wett et al. 2009). 

Esto incrementa los costos energéticos por aireación al requerir mayor cantidad de oxígeno 

(O2) para la remoción de amonio. La evaluación de la concentración de nitrógeno en el agua 

tratada es un parámetro importante que debe cumplirse con la normativa correspondiente. 

La descarga de efluentes con altas concentraciones de nitrógeno amoniacal en cuerpos de 
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agua causa eutrofización (Soliman y Eldyasti 2018). Dicho fenómeno da como resultado 

crecimiento de algas que conducen al agotamiento de oxígeno disuelto provocando la 

muerte de organismos acuáticos, mala calidad del agua y problemas de salud humana como 

daño hepático causado por toxinas producidas por cianobacterias (Cervantes 2009a; 

Mousavi et al. 2018). En este contexto, se han incrementado los esfuerzos por desarrollar 

tecnologías innovadoras en la eliminación de nitrógeno en aguas residuales (Wett et al. 

2009).  

Tabla 1. Contenido de amonio en diferentes tipos de aguas de rechazo. 

 

Procesos fisicoquímicos y biológicos para la remoción de nitrógeno amoniacal 

Diferentes tecnologías físicas, químicas y biológicas han sido desarrollas para la remoción 

de nitrógeno amoniacal de las aguas residuales que no se enfocan a su eliminación, si no a 

su posible recuperación y reúso (Xiang et al. 2020). La Tabla 2 muestra los métodos 

comúnmente empleados para la remoción de amonio del agua residual. Los procesos físicos  

 

Origen N-NH4
+ concentración (mg/L) Referencia 

Lodos de purga  

provenientes del 

tratamiento de agua 

residual doméstica 

500–500 (Cervantes 2009b) 

535–1,780 (Eskicioglu et al. 2018) 

200–700 (Thornton et al. 2007) 

Fracción orgánica de 

residuos sólidos urbanos 

(FORSU) 

500–2,500 (Macé et al. 2006) 

2,163–3,892 (Malamis et al. 2014) 

Lodos de purga con FORSU 410–630 (Frison et al. 2012) 



 
 

Tabla 2. Tecnologías de tratamiento de aguas residuales con alto contenido de nitrógeno amoniacal (modificado de Xiang et al. 2020). 

Técnica Método Mecanismo de remoción 
Eficiencia de 
remoción (%) 

Recuperación 
de amonio 

Ventajas Desventajas 

Físico 

Extracción con 
aire 

Conversión de NH4
+ a NH3 a pH 

10 –11 para su desorción al 

pasar un flujo de aire. 

~90 No 
Fácil operación, útil para 
altas concentraciones de 
NH4

+. 

Aire contaminado no 
puede ser reciclado. 

Intercambio 
iónico y 
adsorción 

Intercambio catiónico. 
Adsorción electrostática.  

~80 Si 
Alta eficiencia, bajos 
costos, útil para altas 
concentraciones de NH4

+. 

Limitado por el tiempo de 
uso, competitivo con otros 
iones. 

Membranas Separación selectiva ~90 Si 
No adiciones de 
compuestos químicos, 
alta aplicabilidad. 

Altos costos en 
implementación y 
mantenimiento. 

Químico 

Oxidación Oxidación catalítica 95 No 
Completa degradación, 
alta aplicabilidad. 

Altos costos y rigurosa 
operación. 

Estruvita Precipitación química 80 Si 
Fácil operación, remoción 
de fósforo y el producto 
puede ser un fertilizante. 

Contaminantes 
secundarios, útil para altas 
concentraciones de NH4

+. 

Oxidación 
electroquímica 

Oxidación directa en el ánodo u 
oxidación indirecta por medio 
de un compuesto intermediario 

70 No 
Fácil operación, alta 
eficiencia y aplicabilidad. 

Altos costos y 
requerimientos de energía. 

Biológico 

Nitrificación-
desnitrificación 

Oxidación biológica de NH4
+ a 

nitrito o nitrato para su 
posterior reducción a N2 

90 No 
Bajos costos, alta 
aplicabilidad. 

Baja eficiencia en presencia 
de tóxicos y en frío, para 
bajas y medianas 
concentraciones de NH4

+. 

Remoción con 
Microalgas 

Microalgas pueden asimilar el 
NH4

+ como sustrato para su 
crecimiento. 

~50 Si 
Bajos costos, valor 
agregado a la producción 
de microalgas. 

Difícil de cosechar, útil para 
bajas y medianas 
concentraciones de NH4

+. 

Y/o bacterias 
fotosintéticas 

Crecimiento y metabolismo de 
bacterias fotosintéticas 

~70 Si 
Alto valor agregado, alta 
tolerancia al NH4

+ y a 
tóxicos. 

Baja tasa de remoción de 
DQO, limitada por la 
intensidad de luz. 

ANAMMOX 

Bacterias que convierten el 
NH4

+ a N2 bajo condiciones 
anóxicas al utilizar NO2

- como 
aceptor de electrones 

90 No 
Bajos costos, alta 
aplicabilidad. 

Difícil de cultivar, rigurosa 
operación, altas 
concentraciones de NO2

- 
son inhibitorias. 
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como el intercambio iónico y la adsorción de amonio tienen las ventajas de ser resistentes 

a los choques de cargas de amonio y a las temperaturas variables del agua de alimentación;  

sin embargo, tienen las desventajas de incrementar los costos operacionales al contabilizar 

el costo de las zeolitas,  la constante regeneración química del adsorbente y la disposición 

de los residuos (Eskicioglu et al. 2018; Karri et al. 2018). 

Por otro lado, el uso de membranas requiere material con una alta selectividad de 

separación teniendo como ventajas ser un sistema compacto, bajo consumo de energía y 

altas eficiencias de remoción de amonio pero requiere altos costos de inversión y operación 

(Eskicioglu et al. 2018). La precipitación química es una tecnología que forma un sólido 

insoluble conocido como estruvita (MgNH4PO46H2O) usado para la recuperación simultanea 

de amonio y fosfato en aguas residuales; sin embargo, tiene las limitantes de requerir la 

adición de compuestos químicos y de la posible interferencia por algunos iones inorgánicos 

durante la cristalización inhibiendo la formación de estruvita (Huang et al. 2014), causando 

baja eficiencia de remoción de amonio.  

Como alternativa a los tratamientos fisicoquímicos están los métodos biológicos, los cuales 

resultan ser más atractivos por los bajos costos de operación y su alta eficiencia de 

remoción. Una opción novedosa para la remoción de nitrógeno son los sistemas de 

microalgas, los cuales pueden remover el amonio y obtener como producto una biomasa 

que puede valorizarse como fertilizante de lenta liberación y mejorador de suelos (Kumar y 

Singh 2020). Sin embargo, estos sistemas demandan una gran cantidad de superficie para 

su instalación, requieren condiciones adecuadas de radiación solar y temperatura para 

obtener altas eficiencias de remoción de amonio, lo cual limita sus escenarios de 
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aplicabilidad (Zeriouh et al. 2017). Por otro lado, el proceso de nitrificación-desnitrificación 

ha sido ampliamente utilizado en el tratamiento de efluentes ricos en amonio como aguas 

residuales domésticas o industriales (Ge et al. 2015). Este proceso se basa en una primera 

etapa aerobia donde ocurre la oxidación de amonio a nitrato (nitrificación autotrófica), 

seguida de una etapa anóxica  donde  el nitrato se reduce a nitrógeno gas (N2) en presencia 

de carbono orgánico (Cervantes-Carrillo et al. 2000).  

El proceso de nitrificación-desnitrificación tiene algunos inconvenientes como: (1) lento 

crecimiento de los microorganismos autótrofos involucrados en este proceso biológico en 

comparación a los microorganismos heterótrofos, (2) altos requerimientos de oxígeno lo 

que incrementa los costos energéticos por aireación y (3) la adición de una fuente externa 

de carbono orgánico lo que aumenta los gastos de operación (Soliman y Eldyasti 2018). 

Nuevas tecnologías para la remoción de nitrógeno se han desarrollado recientemente, 

incluyendo la nitrificación-desnitrificación simultánea (SND), oxidación anaerobia de 

amonio (ANAMMOX) o nitrificación parcial (NP, proceso también conocido como 

“nitritación”). Estas tecnologías presentan ventajas con respecto al proceso tradicional de 

nitrificación-desnitrificación, tales como: menores tiempos de reacción, ahorro en los 

costos de aireación y menor generación de lodos (Xiang et al. 2020). El proceso de 

nitritación ha sido de gran interés en el tratamiento de aguas residuales con altas 

concentraciones de nitrógeno amoniacal, debido a que el nitrito obtenido por dicho proceso 

puede acoplarse a la remoción de otros compuestos de interés como el metano o el sulfuro 

de hidrógeno en el contexto de una PTAR, eliminando el nitrito por desnitrificación y 

optimizando el funcionamiento general de la misma (Chan-Pacheco et al. 2021). 
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NITRIFICACIÓN PARCIAL PARA LA GENERACIÓN DE NITRITO  

El proceso de nitrificación consiste en dos etapas. La primera etapa se denomina nitritación 

o nitrificación parcial e involucra a bacterias que llevan a cabo tanto la oxidación de amonio 

a hidroxilamina catalizada por la enzima amonio monooxigenasa (NH4
+ + O2 + H+ + 2e- → 

NH2OH + H2O), como la oxidación de hidroxilamina a nitrito catalizada por la enzima 

hidroxilamina oxidorreductasa (NH2OH + H2O → NO2
- + 5H+ + 4e-) (Yang 1997; Cervantes-

Carrillo et al. 2000). La segunda etapa de la nitrificación se denomina nitratación y consiste 

en la oxidación de nitrito a nitrato por las bacterias nitrito oxidantes (NOB). Las Ecuacion 1 

y 2 muestran la reacción global de nitritación y nitratación, respectivamente (Ruiz et al. 

2003).  

NH4
+ + 1.5 O2 → NO2

- + H2O + 2H+                                                                                      (1) 

NO2
- + 0.5 O2 → NO3

-                                                                                                            (2) 

Los microorganismos involucrados en la nitrificación son de tipo quimilitoautótrofas que 

dependen totalmente de la oxidación de NH4
+ para la generación de energía y de una fuente 

de carbono inorgánico para su crecimiento (Sinha y Annachhatre 2007b). Generalmente, se 

considera que la primera etapa de la nitrificación involucra únicamente bacterias amonio 

oxidantes (AOB); sin embargo, se ha reportado que arqueas oxidadoras de amonio (AOA) 

tienen el gen que codifica a la enzima amonio monooxigensa (amoA) correspondiente a la 

oxidación de amonio. Por otro lado, existen  bacterias que pueden llevar a cabo la oxidación 

completa de amonio, denominadas COMAMMOX (COMplete AMMonium OXidation, por 

sus siglas en inglés), las cuales catalizan la oxidación de amonio a nitrito y nitrito a nitrato 
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(Daims et al. 2015). La Figura 1 presenta de forma esquemática los microorganismos 

involucrados en las diferentes reacciones del proceso de nitrificación.  

 

Figura 1. Microorganismos involucrados en la nitritación y nitrificación completa. 

 

Numerosos estudios han identificado la diversidad filogenética de las AOB. Cinco géneros 

han sido reconocidos y clasificados en los grupos beta y gama proteobacterias, siendo 

predominante la subclase β-Proteobacteria que incluye a Nitrosomonas, Nitrosospira, 

Nitrosovibrio y Nitrosolobus, mientras que en a la sub clase γ-protobacteria pertenece el 

grupo Nitrosococcus (Ge et al. 2015). La predominancia de una u otra especie AOB depende 

del tipo de reactor, las características del influente y las condiciones de operación, factores 

que tienen fuertes efectos en la ecología microbiana (Aoi et al. 2000). Las AOB también se 

pueden clasificar de acuerdo con la afinidad por el amonio u oxígeno, donde los 

microorganismos k-estrategas tienen bajas tasas de crecimiento y alta afinidad por NH4
+, 

razón por la cual dominan en condiciones limitadas de sustrato mientras que las r-
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estrategas tienen altas tasas de crecimiento y baja afinidad por NH4
+, predominando en 

condiciones de abundante amonio (Zhang et al. 2004).  

A diferencia de las AOB existen pocos estudios sobre AOA en sistemas de lodos activados 

(Park et al. 2006). Se ha observado  que la abundancia de AOA es mucho menor a la de AOB, 

de acuerdo con análisis del número de copias del gen amoA en PTARs (Zhang et al. 2011); 

no obstante, se ha identificado a Nitrosopumilus maritimus como una especie dominante 

de AOA. Se ha sugerido que AOA poseen ventajas sobre las AOB ya que pueden adaptarse 

a bajas concentraciones de amonio, de acuerdo a la constante de saturación media (Ks) por 

amonio de la AOA Nitrosopumilus maritimu está entre 1.6 y 2.0  µg N-NH4
+/L (Martens-

Habbena et al. 2009; Horak et al. 2013) mientras que para oxígeno es 0.064–0.128 mg O2/L, 

valores significativamente menores que los reportados para la AOB Nitrosomonas europaea 

con un Ks para el amonio en el orden de 77–550 µg N-NH4
+/L (Park et al. 2010; Qin et al. 

2017) y un Ks  para oxígeno de 0.25–0.94 mg O2/L (Soliman y Eldyasti 2018). La alta afinidad 

de las AOA por el amonio puede resultar en altas tasas de oxidación a bajas concentraciones 

de amonio, permitiendo que las AOA prosperen a concentraciones de nitrógeno amoniacal 

más bajos en comparación con AOB (Sinthusith et al. 2015). Estudios sugieren que la 

presencia de las AOA es dependiente de la concentración de oxígeno y el tiempo de 

retención de solidos (TRS). Park et al. (2006) encontraron que todas las muestras 

recolectadas de diferentes PTARs que operaban a bajas concentraciones de O2 disuelto 

fueron positivas para AOA. Sinthusith et al. (2015) reportaron que las PTARs operadas a TRS 

largos con alta temperatura (30°C) y pH mayor a 7 favorecieron la predominancia de AOA 

sobre AOB. Por el contrario, PTARs operadas a TRS cortos, baja temperatura (22°C) y pH 
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menor a 7 no favorecieron el crecimiento de AOA. En este contexto, aún hace falta más 

investigación para comprender la dinámica de las comunidades microbianas en sistemas de 

nitrificación, el efecto de perturbaciones ambientales en la actividad de los 

microorganismos oxidadores de amonio (MOA) y su resultado en la calidad del efluente 

tratado (You et al. 2009).  

Por otra parte, el estudio filogenético de las NOB perteneciente al filo proteobacteria ha 

sido más amplio que en el caso de las AOB. Se han descrito cuatro grupos filogenéticamente 

distintos de las bacterias nitrito oxidantes que incluye los géneros Nitrococcus 

perteneciente a la subclase α-Proteobacteria mientras que en γ-Proteobacteria se asignó a 

Nitrobacter y δ-Proteobacteria agrupa a Nitrospina (Bernet y Spérandio 2009). Previamente 

Nitrobacter fue considerada la más importante NOB, razón por la cual el diseño y 

optimización de las PTAR´s son basados en datos obtenidos de Nitrobacter (Sinha y 

Annachhatre 2007b; Lücker et al. 2010). Ahora bien, el género Nitrospira forma su propia 

subdivisión del filo Nitrospirae al ser las más diversas y abundante NOB actualmente; sin 

embargo, métodos de biología molecular han cuantificado la subunidad alfa del gen amoA 

en Nitrospira, confirmado la especie “Candidatus Nitrospira nitrosa” clasificada como 

COMAMMOX bacteria capaz de llevar acabo la oxidación completa de amonio a nitrato 

(Daims et al. 2015; Van Kessel et al. 2015). Se ha propuesto que COMAMMOX Nitrospira 

pueda competir con AOB bajo condiciones limitadas de amonio y oxígeno. Se ha reportado 

que la constante de saturación media de COMAMMOX Nitrospira por amonio es 0.026 µg 

N-NH4
+/L, tres veces menor que la de AOB N. europea indicando que la afinidad por amonio 

de COMAMMOX Nitrospira es significativamente mayor que la de AOB (Ren et al. 2020). El 
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estudio de la afinidad de COMAMMOX Nitrospira al oxígeno es limitado, pero hay evidencia 

que indica que pueden adaptarse a bajas concentraciones de O2 disuelto. Liu and Wang 

(2013) reportan haber obtenido nitrificación completa a una concentración de O2 disuelto 

igual a 0.16 mg/L provocando un cambio en la comunidad microbiana de NOB Nitrobacter 

a COMAMMOX Nitrospira. Similar, completa nitrificación fue lograda en dos reactores a 

bajo O2 disuelto (< 0.3 mg/L) condiciones en las que ningún organismo aislado de los 

reactores fue asociado a procariontes amonio oxidantes conocidas (Fitzgerald et al. 2015). 

Roots et al. (2019a) mencionan que bajo condiciones microaerobias, concentración de 14 

mg NH4
+/L y TRS de 80 días, la abundancia relativa de COMAMMOX Nitrospira fue del 94% 

respecto al total de la comunidad microbiana oxidadora de amonio. Lo anterior sugiere que 

COMAMMOX es un grupo importante a considera en los sistemas de nitrificación operados 

a bajas concentraciones de O2 disuelto lo que resulta perjudicial para establecer un proceso 

de nitritación. La idea de que la selectividad de oxidación a NO2
- puede establecerse 

utilizando como parámetro principal bajas concentraciones de O2 disuelto (Peng y Zhu 2006; 

Blackburne et al. 2008) se rompe con el descubrimiento de COMAMMOX, lo que requiere 

de otros factores como pH, concentración de amonio, tiempo de residencia de sólidos, 

inhibidores entre otros para lograr limitar la actividad de COMAMMOX (Ge et al. 2015; Duan 

et al. 2020; Le et al. 2020). 

La relevancia de implementar un proceso de nitritación es la obtención de NO2
- el cual tiene 

como ventajas: (1) puede pasar directamente al proceso de desnitrificación como lo ilustra 

la Figura 2, (2) hasta un 25% menor consumo de oxígeno que el requerido para la formación 

de NO3
-, (3)  el requerimiento de donador de electrones para la desnitrificación disminuye 
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hasta un 40%, (4) la tasa de desnitrificación de nitrito es 1.5 a 2 veces más rápida que con 

nitrato, y (5) una disminución del 33–35% en la producción de lodos en el proceso de 

nitrificación y del 55% en el proceso de desnitrificación (Peng y Zhu 2006; Mahmood et al. 

2007). Lo más importante en la implementación de la nitritación es el menor requerimiento 

de oxígeno lo que implica menor costos por aireación, por lo tanto, es un proceso 

conveniente en el tratamiento de aguas residuales con alto contenido de nitrógeno 

amoniacal.  

 

 

Figura 2.  Ruta de la nitrificación parcial/desnitrificación con el consecuente ahorro 

energético al no producir nitrato (Adpatado de Peng y Zhu 2006; Sinha y Annachhatre 

2007b). 
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Factores que influyen en la nitrificación parcial 

Un proceso de nitrificación parcial puede establecerse por la acumulación de 

microorganismos amonio oxidantes y la inhibición de bacterias nitrito oxidantes. Se han 

estudiado algunas condiciones de operación que obligan al proceso biológico a seguir la 

ruta de nitrito, como la concentración de O2 disuelto, temperatura y pH, los cuales influyen 

en el crecimiento y actividad de los microorganismos responsables de la nitrificación (Bassin 

2018). En la Tabla 3 se reporta diferentes investigaciones en el que se han logrado la 

nitritación con el control de los factores anteriormente mencionados. Una estrategia para 

evitar el desarrollo de NOB y promover la acumulación de nitrito es la disminución de la 

concentración de O2 disuelto en el medio. Esto es aprovechando por las AOB al tener un 

coeficiente de saturación de oxígeno más baja que las NOB. Se ha reportado que el 

coeficiente de saturación de oxígeno promedio que sigue una relación tipo Monod para la 

oxidación de amonio (KO, AOB) y nitrato (KO, NOB) son 0.3 y 1.1 mg O2/L, respectivamente 

(Wiesmann 1994), lo que significa que la afinidad por oxígeno de las AOB es mayor que la 

de las NOB. Por lo tanto, la dosificación de oxígeno es un factor crítico para enriquecer 

preferentemente a las AOB sobre las NOB (Guo et al. 2010; Gu et al. 2012; Ge et al. 2015). 

Un posible mecanismo para la inhibición de la oxidación de nitrito causada por la baja 

concentración de O2 disuelto es basado en la acumulación de hidroxilamina (NH2OH), un 

producto intermediario en la oxidación de amonio. A bajas concentraciones de oxígeno y 

altas concentraciones de amonio la acumulación de hidroxilamina puede ocurrir, la cual 

inhibe a los microorganismos oxidadores de nitrito a partir de una concentración de 250 

µM (Yang 1991). Sin embargo, se ha reportado que la concentración de O2 disuelto en la 
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Tabla 3. Parámetros de operación de los sistemas de nitritación. 

Tipo de 
sistema 

Temperatura 
(°C) 

Influente 
DQO (mg/L) 

Influente 
NH4

+ (mg/L) 
pH O2 disuelto 

(mg/L) 
Aireación Selectividad* 

N-NO2
- (%) 

Referencia 

SBR 23–28 0 700 7.5 ± 0.2 < 0.5 Continuo 75 (Erguder et al. 2008) 

SBR 20 ± 1 816–892 96.6–254.9 > 8 1.0 ± 0.5 Continuo 62 (Fudala-Ksiazek et al. 2014) 

SBR 25 o 35 3,921 ± 1,264 5,975 ± 213 8 2 Continuo 95 (Gabarró et al. 2012) 

SBR 30 ± 0.5 – 800 ± 50 6.5–8 3 Continuo 90 (Galí et al. 2007) 

SBR 36 ± 1 3,200–6,100 1,150–3,012 6.8–7.1 2 Continuo 40 - 60 (Ganigué et al. 2007) 

SBR 21–27 11.5–275.5 44.2–84.5 – 0.3–0.8 Intermitente 95 (Gao et al. 2018) 

SBR 20 300 65 7.8–7.2 2.5 Intermitente 90 (Jiang et al. 2018) 

SBR 25 ± 0.2 400 50 7.2–7.3 2–6.5 Intermitente 90 (Katsogiannis et al. 2003) 

SBR – – < 500 > 6.9–7.9 0.3 Intermitente 50 (Lackner et al. 2014) 

SBR 18–22 6,400–8,320 141–157 7.1–7.9 1.5–2.0 Intermitente > 80 (Lemaire et al. 2008) 

SBR 20 100–300 300 7.1–7.4 < 0.2 Intermitente 90 (Li et al. 2011) 

SBR 35 ± 2 0 90–190 6.7–8.0 0.6–3.0 Continuo 90 (Liu et al. 2017) 

SBR 35 ± 2 0 90–190 6.7–8.0 0.15–2.0 Intermitente 80 (Liu et al. 2017) 

CSTR 35 ± 0.5 – 700 ± 50 6.5–6.7 3 Continuo 90 (Galí et al. 2007) 

CSTR 35 – 1000 6.5–8.2 1–5 Continuo > 90 (Magrí et al. 2007) 

CSTR 35 – 500–2,000 6.83 6.1 Continuo > 90 (Van Hulle et al. 2007) 

CSTR + 
sedimentador 

22–25 103 ± 43 399 ± 25 6.0–7.4 2.0 Continuo 50 (Durán et al. 2014) 

CSTR + 
sedimentador 

35 – 50–680 8 0.8–1.0 Continuo 80 - 85 
(Sinha y Annachhatre 
2007a) 

CSTR + 
sedimentador 

29 ± 2 – 300–900 7.8 3.0–3.2 Continuo 45 (Terada et al. 2013) 

CSTR + 
sedimentador 

22 160–500 50–100 7.5–7.8 2.5–3 Intermitente 95 (Wang et al. 2008) 

CSTR + 
sedimentador 

29–32 300–500 1,060–1,200 – 0.3–0.8 Continuo 49 (Wang et al. 2017) 

*Se refiere al porcentaje de N-NH4
+ removido que se oxido de forma selectiva a N-NO2

-.
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que se ha logrado establecer la nitritación puede variar entre 0.16–5.0 mg/L, lo cual 

depende de la estrategia de aireación sea continua o intermitente tal como lo muestra la 

Tabla 3.  

La regulación de pH es otro parámetro usado para lograr la nitrificación parcial debido a 

que modifica el equilibrio ácido-base de amonio/amoniaco (NH4
+/NH3) y nitrito/ácido 

nitroso (NO2
-/HNO2). Un aumento en el pH (> 9.2) produce mayor concentración de NH3, 

mientras que una reducción en el pH (< 7) favorece la presencia de HNO2, los cuales puede 

inhibir tanto a las AOB como a NOB (Bassin 2018). El NH3 es un inhibidor competitivo en la 

actividad de la enzima oxidorreductasa de nitrito la cual es localizada en la membrana 

celular de NOB. Se requiere una concentraciones de NH3 de 0.1–5.0 mg N-NH3/L para inhibir 

a NOB (Anthonisen et al. 1976; Bae et al. 2001) mientras que para inhibir AOB se reporta 

una concentración de 10–605 mg N-NH3/L (Anthonisen et al. 1976; Ganigué et al. 2007). El 

HNO2 es un compuesto al que es más sensible NOB que AOB. Concentraciones de HNO2 en 

el intervalo de 0.42–1.72 mg N/L reduce un 50% la actividad de las AOB y a concentraciones 

de 0.026–0.22 mg N/L inhibe completamente a las bacterias NOB (Zhou et al. 2011). 

Mantener un pH > 7 tiene un doble efecto, evita convertir NO2
- a HNO2 mientras que el NH3 

inhibe selectivamente la oxidación de nitrito favoreciendo la estabilidad de la nitrificación 

parcial (Peng y Zhu 2006). Se ha sugerido mantener el pH entre 7.5–8.5 (Soliman y Eldyasti 

2018) para inhibir NOB y pH entre 7.5–7.8 fue propuesto para favorecer la nitrificación 

parcial (He et al. 2012).  

Así mismo, se ha reportado que AOB puede competir con NOB a altas temperaturas ya que 

NOB puede oxidar nitrito mucho más rápido a temperaturas menores a 15°C. Esto se basa 
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en la diferencia de energía de activación (Ea) en la oxidación de amonio (68 kJ/mol) y nitrito 

(44 kJ/mol). La alta energía de activación de la reacción de oxidación de amonio la hace 

dependiente a la temperatura en comparación con la reacción de oxidación de nitrito, dado 

que a mayor temperatura más rápido se alcanza la energía de activación (Bassin 2018). 

Además, la velocidad específica de crecimiento (µ) de las bacterias se modifica con la 

temperatura, teniendo valores de µmax entre 0.014 h-1 y 0.064 h-1 para NOB y AOB, 

respectivamente, en un intervalo de temperatura de 15 a 32°C (Cervantes et al. 2000). A 

una temperatura por encima de 25°C se promueve la tasa de crecimiento específica de AOB 

con lo que es posible que las bacterias oxidantes de amonio compitan efectivamente con 

las oxidantes de nitrito (Peng y Zhu 2006). Si esta condición es combinada con un bajo 

tiempo de retención hidráulica (TRH) y un corto tiempo en la retención de sólidos (TRS) NOB 

pueden ser selectivamente lavadas del sistema (Wei et al. 2014; Bassin 2018). 

Estudios en la literatura han logrado establecer la nitrificación parcial bajo diferentes 

condiciones de operación. De acuerdo con la Tabla 3, la mayoría de los trabajos 

implementan una operación de reactor discontinuo secuencial (SBR: Sequencing Batch 

Reactor) por la flexibilidad de operación y fácil control (Padín 2010). Un SBR se opera en 

ciclos de llenado, reacción, sedimentación y decantación lo que permite desacoplar el TRS 

del TRH de manera que la biomasa permanece en el reactor y los microorganismos activos 

se mantienen bajo las condiciones establecidas. Además, a diferencia de otros sistemas con 

biomasa suspendida genera un gradiente de la concentración de amonio en el tiempo, 

resultando posibles ciclos de inhibición de NOB por la formación de NH3 o HNO2 a causa de 

la alta cantidad de amonio después de la fase de llenado y de nitrito durante la fase de 
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aireación (Soliman y Eldyasti 2018; Liu et al. 2020). Con una alimentación discontinua, la 

configuración en SBR ha mostrado gran éxito en instaurar la acumulación de nitrito (> 90 %) 

a altas cargas de nitrógeno. Otro tipo de sistema utilizado, pero con menos estudios son los 

reactores de tanque agitado continuos (CSTR: Continuous Stirred Tank Reactor) con 

biomasa suspendida. En este tipo de reactor el TRH y TRS son iguales, por lo que suele 

operarse a elevada temperatura (30–40 °C) y bajo TRS, en el cual AOB son retenidas 

selectivamente mientras que NOB son lavadas del reactor por su menor tasa de crecimiento 

que AOB (Padín 2010). Otros estudios han separado el TRH del TRS colocando un 

sedimentador para obtener una recirculación continua de los sólidos y mantener la biomasa 

activa en el reactor. A diferencia de los SBR la operación continua de los CSTR ocasiona que 

la biomasa nitrificante no sea expuesto a un gradiente de la concentración de amonio y 

nitrito por lo que no hay efecto inhibitorio para NOB por NH3 y HNO2 (Liu et al. 2020) lo que 

dificulta establecer la nitritación. Además, pocos estudios reportar haber utilizado una 

operación en continuo para este tipo de proceso (Tabla 3). A pesar de ello un CSTR tiene la 

ventaja de ser más viable en el contexto de una PTAR, debido que un reactor es suficiente 

para tratar el flujo continuo de agua residual a diferencia de un SBR que requeriría más de 

un reactor. Por consiguiente, aun hacen falta estudios sistemáticos en la implementación 

de la nitratación en rectores operados en continuo.  
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ACOPLAMIENTO DE LA NITRIFICACIÓN PARCIAL CON OTROS PROCESOS EN EL CONTEXTO DE UNA 

PLANTA DE TRATAMIENTO DE AGUAS RESIDUALES  
 

Desulfuración anóxica de biogás 

 

El biogás es una fuente de energía renovable que antes de su valorización requiere ser 

purificado (Ramírez et al. 2015). El principal compuesto que debe ser removido es el sulfuro 

de hidrogeno (H2S) dado que causa corrosión en motores de ciclo combinado a partir de 

concentraciones de 500 ppmv, además de emitir óxidos de azufre (SOx) durante la 

combustión del biogás (Etcharren 2005). El proceso de eliminación de H2S se conoce como 

desulfuración o endulzamiento de biogás. La desulfuración biológica ha recibido gran 

atención por su operación a temperatura y presión ambiente, bajos costos de operación y 

la mínima generación de contaminantes secundarios lo que los hace amigables con el medio 

ambiente, además de una alternativa económica en comparación a las tecnologías 

fisicoquímicas (López et al. 2012; Dumont 2015). La desulfuración anóxica de biogás 

consiste en la oxidación de H2S con compuestos que contienen oxígeno en su estructura 

molecular como el NO3
- o NO2

- (Fernández et al. 2013) en presencia de bacterias sulfuro 

oxidantes (SOB) quimioliautótroficas. En este proceso el H2S puede ser oxidado a azufre 

elemental (Ecuación 3 y Ecuación 5) o sulfato (Ecuación 4 y Ecuación . 6) (Chan-Pacheco et 

al. 2021). 

5H2S + 2NO3
- → 5S0 + N2 + 4H2O + 2OH-                  ΔG°= -1,264 kJ/mol                       (3) 

5H2S + 8NO3
- → 5SO4

2- + 4N2 + 4H20 + 2H+              ΔG°= -3,848 kJ/mol                      (4) 

3HS- + 2NO2
- + 5H+ → 3S0 + N2 + 4H2O                     ΔG°= -240.3 kJ/mol                       (5) 

3HS- + 8NO2
- + 5H+ → 3SO4

2- + 4N2 + 4H2O              ΔG°= -920.3 kJ/mol                       (6) 
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Este tipo de proceso tiene numerosas ventajas sobre la desulfuración biológica aerobia 

como la existencia simultanea del proceso de desnitrificación, reducción en la formación de 

una mezcla explosiva O2/CH4, no dilución de biogás, no hay limitaciones en la transferencia 

de masa de O2 de la fase gas al líquido y mayor precisión en el suministro del aceptor de 

electrones, lo cual resulta en un mejor control sobre el producto final de la oxidación 

(Montebello et al. 2012; Fernández et al. 2014). Flores-Cortés et al. (2021) evaluaron la 

desulfuración anóxica de biogás con concentraciones de H2S entre 2,500 y 10,000 ppmv 

utilizando NO3
- como aceptor de electrones obteniendo eficiencia de remoción de H2S del 

95%, donde 2–6% de NO3
- consumido fue utilizado para el crecimiento de biomasa y el resto 

en la desnitrificanción, lo que demostró que un sistema anóxico es viable para la eliminación 

de H2S. Sin embargo, el uso de nitrito ha sido reportado pocas veces en la aplicación de la 

desulfuración anóxica como único agente oxidante (Mahmood et al. 2007; Doǧan et al. 

2012; Brito et al. 2018; González-Cortés et al. 2021) por lo que hace falta estudios en los 

que se evalue el perfil de desulfuración con NO2
- (Flores-Cortés et al. 2021). El uso de nitrito 

como aceptor de electrones es de interés porque la desulfuración anóxica puede ser 

combinada con el proceso de nitritación para la producción de nitrito reduciendo los costos 

de operación principalmente por aireación. La desulfuración anóxica no necesitaría la 

dosificación de oxígeno en tanto que la nitritación requiere 2.67g O2/g NH4
+ en comparación 

a la nitrificación completa que demanda 3.56 g O2/g NH4
+, es decir 1.3 veces menos oxígeno. 

Entre otra ventajas se tiene menor producción de lodos; por lo tanto, una disminución en 

gastos operativos en la disposición de lodo residual (1–1.8 EUR/ton) (Peng et al. 2017), no 

se requiere la adición de reactivos que contengan NO2
- (Cano et al. 2018) y compuestos 
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orgánicos para llevar acabo la desnitrificación (Deng et al. 2009). De esta forma, dos 

contaminantes pueden ser tratados al mismo tiempo en el contexto de una PTAR, el H2S 

durante la desufuración anoxica de biogás y la eliminación de amonio en el agua de rechazo.   

Oxidación anaerobia de amonio  

La oxidación anaerobia de amonio, abreviado como ANAMMOX, es un proceso que ofrece 

una nueva vía biológica en la remoción de nitrógeno la cual consiste en convertir el amonio 

a nitrógeno gas utilizando nitrito como aceptor de electrones en ausencia de oxígeno. La 

reacción con la cual se describe el proceso ANAMMOX se presenta en la Ecuación 7 (Caffaz 

et al. 2006): 

NH4
+ + 1.32 NO2

- + 0.066 HCO3
- + 0.130 H+ → 1.020 N2 + 0.260 NO3

- + 0.066 CH1.74O0.31N0.20 

+ 2.030 H2O                                                                                                                            (7) 

El tipo de microorganismos que llevan a cabo este proceso son conocidas como bacterias 

ANAMMOX y son cinco los géneros identificados como: Candidatus Brocadia, Candidatus 

Kuenenia, Candidatus Jettenia, Candidatus Scalindua y Candidatus Anammoxoglobus 

(Peeters y van Niftrik 2019). Las bacterias ANAMMOX adquieren energía de la reducción de 

nitrito anaeróbicamente usando NH4
+ como donador de electrones en el cual el NO2

- 

primero es reducido a oxido nitroso (NO) que posteriormente es combinado con amonio 

para forma hidrazina (N2H4) y finalmente es oxidada a nitrógeno gas (N2) (Peeters y van 

Niftrik 2019). En términos de requerimiento de carbono las bacterias ANAMMOX son 

quimiolitoautótrofas, que utilizan CO2 como principal fuente de carbono. Este proceso ha 

sido desarrollado para ser aplicado principalmente el tratamiento de aguas residuales con 
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alta concentración de amonio como los lixiviados de rellenos sanitarios, los efluentes del 

proceso de digestión anaerobia y de la industria química (Chen et al. 2018). Uno de los 

principales retos en la aplicación del proceso ANAMMOX a gran escala es que el NO2
- 

requerido como sustrato por las bacterias pocas veces existe en el agua residual, lo cual 

requeriría su adición (Sheng et al. 2020). Sin embargo, el proceso ANAMMOX puede ser 

combinado con la nitritación como fuente de nitrito. El acoplamiento de ambos procesos 

ofrece una eficiencia de remoción de amonio hasta del 90% y en comparación con el 

proceso de nitrificación-desnitrificación tradicional tiene las ventajas de no requerir la 

adición de materia orgánica, reduce el consumo de aireación en un 60% dado que sólo el 

50% del NH4
+ presente en el influente debe ser oxidado a NO2

- como pretratamiento para 

el proceso ANAMMOX (Furukawa et al. 2009), además de disminuir la producción de lodo 

en un 90% (Liu et al. 2019). En vista de las ventajas que ofrece el proceso, hay gran interés 

en el desarrollo y mejora en la remoción de nitrógeno usando ANAMMOX acoplado con la 

nitritación. 

Oxidación anaerobia de metano  

El metano (CH4) es un gas incoloro e inodoro considerado como el segundo gas de efecto 

invernadero más importante, con un potencial de calentamiento global 28 veces mayor que 

el dióxido de carbono y contribuye con aproximadamente el 20% del calentamiento global 

(Luo et al. 2019). Una fuente importante de emisión antropogénica de CH4 proviene de los 

efluentes de la digestión anaerobia (digestato). El CH4 disuelto en el digestato se volatiliza 

al salir del digestor al ser expuesto a presión y temperatura ambiente (López et al. 2013). 
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La liberación de CH4 a la atmósfera proveniente de una PTAR representa entre 13.5 y 31% 

de la huella de carbono de la planta superando la contribución por dióxido de carbono 

debido al consumo de electricidad (Chen et al. 2015). Más del 55% de las emisiones 

antropogénicas de CH4 poseen concentraciones por debajo del límite de explosividad del 

metano (5% v/v) los cuales no son compatibles para la producción de energía o el uso de la 

oxidación química para la remoción de CH4 (La et al. 2018). A surgido la necesidad de 

desarrollar un proceso ambientalmente amigable y económico que reduzca las emisiones 

de CH4 (López et al. 2013). Recientes investigaciones han reportado la oxidación anóxica de 

metano desnitrificante (DAMO: denitrifying anoxic methane oxidation) la cual ofrece una 

potencial alternativa al acoplar el proceso DAMO con la nitritación. El proceso consiste en 

oxidar CH4  bajo condiciones anóxicas utilizando NO2
- como aceptor de electrones y metano 

como donador de electrones obteniendo al mismo tiempo el proceso de desnitrificación 

con base a la reacción en la Ecuación 8 (Liu et al. 2019).  

3 CH4 + 8 NO2
- + 8 H+ → 3 CO2 + 4 N2 + 10 H2O                                                             (8) 

Los microorganismos que pueden catalizar dicho proceso son bacterias y arqueas. Las 

especies que han sido identificadas con la capacidad de acoplar la oxidación de metano con 

la reducción de NO2
- a N2 son Candidatus Methylomirabilis oxyfera y Candidatus 

Mehylomirabilis Lanthanidiphila (Gupta y Goel 2019). La aplicación de estos 

microorganismos provee una alternativa para remover simultáneamente nitrógeno en el 

tratamiento de aguas residuales y disminuir las emisiones de CH4 (Liu et al. 2019). Sin 

embargo, la escasa solubilidad del CH4 en agua (menos de 20 mg/L a 30°C y 100 kPa de 

presión parcial del CH4), hace lento el proceso de desnitrificación (He et al. 2015). A pesar 
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de ello Valenzuela et al. (2021) establecieron el proceso DAMO en un reactor de tanque 

agitando suministrando CH4 de forma continua obteniendo capacidades de eliminación de 

21 a 55 g CH4/m3 h, así la oxidación anaerobia de metano puede realizarse de forma 

continua y con la posibilidad de ser implementado bajo condiciones operacionales 

pertinentes en el contexto de una PTAR, mejorando su factibilidad ambiental al minimizar 

las emisiones de CH4 a la atmósfera. Aun así, hacen falta estudios sistemáticos en el uso de 

nitrito como agente oxidante en el proceso DAMO.  
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JUSTIFICACIÓN  

Las descargas de aguas residuales con alto contenido de nitrógeno amoniacal en cuerpos 

de agua  pueden causar problemas ambientales graves como la eutrofización, por lo que la 

remoción de nitrógeno es obligatorio y está estrictamente regulado (Guo et al. 2010; 

Mousavi et al. 2018). La nitritación se ha reportado como un proceso factible para el 

tratamiento de aguas residuales con altas concentraciones de amonio al requerir hasta un 

25% menos oxígeno en comparación con la nitrificación completa (Peng y Zhu 2006). Por 

otra parte, el nitrito generado puede ser utilizado en otros procesos relevantes de la PTAR, 

tales como en la desulfuración anóxica de biogás, en la remoción de metano disuelto en el 

digestato y en la implementación del proceso ANAMMOX. Al establecer un proceso de 

nitritación se debe favorecer a las bacterias amonio oxidantes (AOB) y limitar la actividad 

de bacterias nitrito oxidantes (NOB). Para lograrlo, se ha reportado como factor principal 

de control la concentración de O2 disuelto que se recomienda mantener entre 0.5–1.0 mg 

O2/L (Ruiz et al. 2003; Sinha y Annachhatre 2007a). El control de O2 disuelto requiere la 

implementación de un sistema de dosificación de oxígeno. Sin embargo, se ha reportado  

poca estabilidad del proceso en operaciones a largo plazo incluso con controles sofisticados 

para mantener una baja concentración de O2 disuelto (Bao et al. 2017; Cui et al. 2020). 

Además, la mayoría de los estudios de nitritación son implementados en reactores 

discontinuos secuenciales (SBR) y existen pocos reportes en sistemas en continuo (CSTR) 

(Soliman y Eldyasti 2018; Liu et al. 2020) debido a la dificultad de establecer una nitritación 

que se mantenga estable en el tiempo (Sui et al. 2020). Por lo tanto, hace falta investigación 

sistemática para la implementación de procesos de nitritación en sistemas continuos, así 
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como el desarrollo de estrategias de dosificación de O2 de fácil implementación que 

permitan una alta selectividad de oxidación de amonio a nitrito. El propósito del presente 

trabajo fue implementar el proceso de nitritación en un sistema continuo, así como 

desarrollar estrategias de dosificación de oxígeno que permitan mantener bajas 

concentraciones de oxígeno disuelto sin requerir una instrumentación sofisticada. Además, 

se realizó la caracterización de la comunidad microbiana por técnicas de biología molecular 

de última generación con la finalidad de identificar a los microorganimos involucrados y 

asociarlos con el desempeño del proceso.  
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HIPÓTESIS 

La oxidación selectiva de amonio a nitrito se conseguirá mediante el control de la 

concentración de O2 disuelto y del valor de pH en un reactor operado en continuo.   

OBJETIVO  

OBJETIVO GENERAL 

Desarrollar estrategias de dosificación de oxígeno de fácil implementación y evaluar el 

efecto de la concentración de oxígeno disuelto en la oxidación selectiva de amonio a nitrito.   

OBJETIVOS ESPECÍFICOS  

1) Implementar estrategias de dosificación de O2 basadas en aireación intermitente y 

en un sistema de control de fácil implementación utilizando valores consigna para 

mantener bajas concentraciones de oxígeno disuelto. 

2) Evaluar el efecto de la concentración de O2 disuelto en la oxidación selectiva de 

amonio a nitrito.  

3) Asociar el desempeño del proceso de nitritación con las comunidades microbianas 

presentes bajo las diferentes condiciones de operación estudiadas.  
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MATERIALES Y MÉTODOS 

INÓCULO Y AGUA RESIDUAL SINTÉTICA 

El inóculo fue un lodo secundario de recirculación de una planta de tratamiento de aguas 

residuales domésticas (Santa Rosa Jáuregui, Santiago de Querétaro). El reactor se inoculó 

con el 10% de lodo con respecto al volumen de trabajo y se alimentó con agua de rechazo 

sintética de acuerdo con Bao et al. (2018), el cual tuvo la siguiente composición (g/L): 0.75, 

1.5, 3.1 NH4Cl; 0.5 NaHCO3; 0.064 KH2PO4; 0.064 K2HPO4. Se adicionaron 2 mL/L de una 

disolución de elementos traza cuya composición se presenta en la Tabla 4. Las 

concentraciones de NH4Cl estudiadas correspondieron con concentraciones de N-NH4
+ de 

200, 400 y 800 mg N/L, respectivamente. El valor de pH se ajustó a un valor de 7.5 con HCl 

0.2 M.  

Tabla 4. Composición de la disolución de elementos traza 
 (Modificado de Vadivelu et al. 2006; Bao et al. 2018) 

Elementos traza Concentración (g/L) 

EDTA 1.25 

ZnSO4●7H2O 0.55 

CoCl2•6H2O 0.40 

MnCl•4H2O 1.275 

CuSO4•5H2O 0.40 

NaMoO4•2H2O 0.05 

CaCl•2H2O 1.375 

FeCl3•6H2O 1.25 

MgSO4•7H2O 44 
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OPERACIÓN DEL REACTOR Y ESTRATEGIAS DE DOSIFICACIÓN DE O2 

El proceso de nitritación se implementó en un biorreactor de tanque agitado (altura = 12.5 

cm, diámetro interno = 12.4 cm, volumen de trabajo de 1.3 L) operado en modo continuo 

(Figura 3). El reactor se agitó a 300 rpm por medio de un agitador magnético y se alimentó 

con agua de rechazo sintética a un flujo de 0.28 mL/min por medio de una bomba 

peristáltica, correspondiendo con un TRH de 36 h, el cual se mantuvo durante toda la 

experimentación. Se instaló un sedimentador para la recirculación de biomasa por medio 

de una bomba peristáltica operada a un flujo de 0.28 mL/min. La purga de líquido del 

reactor se realizó a un flujo de 0.56 mL/min para mantener el volumen constante.  

El reactor fue instrumentado para medir y controlar la concentración de O2 disuelto (OD) y 

el valor de pH por medio de una tarjeta de adquisición de datos y una unidad de control 

digital (Vernier®, Oregon, Estados Unidos). La aireación fue provista por medio de un 

compresor de aire (Hagen Elite 799) a un flujo de 1.2 L/min. La concentración de OD fue 

monitoreada mediante un sensor óptico de OD de última generación (ODO-BTA, Vernier®, 

Oregon, Estados Unidos). La instrumentación implementada permitió la adquisición de 

datos online tanto de OD como de pH durante todo el experimento.  
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Figura 3. (A) Esquema del módulo de nitritación, (B) biorreactor operando en continuo con 
recirculación de biomasa, sistema de control de pH y OD. 
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Para la dosificación de O2 se implementaron dos estrategias. En la primera, se utilizó un 

sistema de control asignando valores consigna (set points) de concentración de OD en el 

reactor. Cuando la concentración de OD estaba por debajo del valor de consigna, el 

compresor de aire se encendía hasta que la concentración de OD era mayor o igual al valor 

de consigna. En la segunda estrategia, se utilizó una aireación intermitente en la que se 

asignaron periodos cíclicos de 100 s, en los cuales la aireación se activaba durante 5, 15, 25 

o 35 s. Para el control de pH, la unidad de control digital activaba la dosificación de una 

disolución de 60 g/L de NaHCO3 cuando el pH se encontraba por debajo del valor consigna 

de 7.5. La temperatura se controló a 30°C mediante un serpentín que cubrió el reactor en 

la superficie externa conectado a un baño de agua (Julabo CD-BT27). La Tabla 5 presenta las 

condiciones de operación del reactor en las diez fases experimentales investigadas.  

Tabla 5. Estrategias de dosificación de O2 y cargas de amonio estudiadas en el reactor de 
nitritación. 

Fase 

experimental 

Estrategia de 

aireación 

Valor consigna (mg O2/L) / 

Tiempo de aireación 

(s/100 s) 

Carga de N-NH4
+ 

(g/m3 h) 

I Valor consigna de OD 0.4 5.1 

II Valor consigna de OD 0.15 5.1 

III Valor consigna de OD 0.03 5.1 

IV Valor consigna de OD 0.3 5.1 

V Valor consigna de OD 0.6 5.1 

VI Valor consigna de OD 0.3 2.5 

VII Tiempo de aireación 5 5.1 

VIII Tiempo de aireación 15 10.1 

IX Tiempo de aireación 25 10.1 

X Tiempo de aireación 35 10.1 
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DETERMINACIÓN DEL COEFICIENTE VOLUMÉTRICO DE TRANSFERENCIA DE O2 

El coeficiente volumétrico de transferencia de O2 (KLa) se determinó con el objetivo de 

conocer la tasa de suministro de O2 a la fase líquida. La determinación del KLa se realizó en 

un medio abiótico, utilizando el agua de rechazo sintética anteriormente descrita con una 

concentración de 800 mg N-NH4
+/L. El reactor se burbujeó con N2 hasta que la 

concentración de OD fue aproximadamente cero. Posteriormente, inició la aireación al 

mismo flujo que se utilizó durante la operación del biorreactor (1.2 L/min) y se midió la 

concentración de OD hasta alcanzar el valor de saturación. Este experimento se realizó por 

duplicado. Con los datos de la concentración de OD se determinó el valor de KLa (parámetro 

de ajuste) utilizando la Ecuación 9 (Garcia-Ochoa y Gomez, 2009). El tiempo de respuesta 

de la sonda O2 no se consideró al ser << a 1/ KLa. 

𝑙𝑛 (
𝐶∗−𝐶𝐿

𝐶∗ ) = −𝐾𝐿𝑎 (ℎ−1) × 𝑡(ℎ)                                                                                      (9) 

Para calcular el O2 suministrado al reactor se utilizó la Ecuación 10, la cual considera el valor 

de KLa determinado experimentalmente, el gradiente de concentración de O2 entre la 

concentración de saturación (C*) y la concentración de OD promedio de cada fase 

experimental (CL), así como el tiempo de aireación efectivo (ta) que corresponde al tiempo 

que el compresor de aire se mantuvo encendido en un día de operación. Para las fases VII 

a X, los tiempos efectivos de aireación se fijaron con el sistema de control utilizado de 

acuerdo con la Tabla 5. 

𝑆𝑢𝑚𝑖𝑛𝑖𝑠𝑡𝑟𝑜 𝑂2 = 𝐾𝐿𝑎 × (𝐶∗ − 𝐶𝐿) × 𝑡𝑎                                                                       (10) 
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MÉTODOS ANALÍTICOS  

Para determinar el desempeño de la nitrificación parcial se determinaron los siguientes 

parámetros en fase líquida. Las muestras líquidas se pasaron por un filtro de 0.45 µm y se 

determinó la concentración de nitrito, nitrato, amonio y carbono inorgánico. La 

cuantificación de los iones NO2
- y NO3

- se realizó por cromatografía de iones (DIONEX ICS-

1500, Thermo Fisher Scientific, Estados Unidos). Se utilizó una columna IonPAc AS23 (4 mm 

x 200 mm), detector de conductividad y supresor. Las condiciones de trabajo fueron: horno 

a 30°C, supresor a 25 mA, fase móvil de 4.5 mM Na2CO3 y 0.8 mM NaHCO3 a un flujo de 1 

mL/min y un volumen de inyección de 25 µL. La cuantificación de NH4
+ se realizó con el 

Método Salicilato usando el kit Test’N Tube Hach con intervalo de 0.4–50.0 mg N-NH3/L. El 

carbono inorgánico total (CIT) se determinó con un analizador TOC-L (Shimadzu, Japón). La 

determinación de sólidos suspendidos volátiles (SSV) se realizó de acuerdo con los Métodos 

Estándar (APHA, 1998).  

 

PARÁMETROS DE EVALUACIÓN DEL DESEMPEÑO DEL PROCESO DE NITRITACIÓN 
 

▪ Eficiencia de remoción de amonio (ERA) 

𝐸𝑅𝐴 (%) =
[𝑁−𝑁𝐻4

+]
𝑖𝑛𝑓

−[𝑁−𝑁𝐻4
+]

𝑒𝑓𝑙

[𝑁𝐻4
+−𝑁]

𝑖𝑛𝑓

× 100                                                                (11) 

▪ Selectividad de oxidación a nitrito  

 𝑆𝑂𝑥𝑁𝑂2
−−𝑁 (%) =

[𝑁−𝑁𝑂2
−]𝑒𝑓𝑙

([𝑁−𝑁𝐻4
+]

𝑖𝑛𝑓
−[𝑁−𝑁𝐻4

+]
𝑒𝑓𝑙

)
× 100                                                  (12) 
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▪ Selectividad de oxidación a nitrato  

𝑆𝑂𝑥𝑁𝑂3
−−𝑁(%) =

[𝑁−𝑁𝑂3
−]𝑒𝑓𝑙

([𝑁−𝑁𝐻4
+]

𝑖𝑛𝑓
−[𝑁−𝑁𝐻4

+]
𝑒𝑓𝑙

)
× 100                                                   (13) 

EXTRACCIÓN DE ADN Y ANÁLISIS MICROBIOLÓGICO 

Con la finalidad de conocer los cambios en la comunidad microbiana, bacterias y arqueas 

fueron caracterizadas en el lodo activado utilizado para el enriquecimiento de la comunidad 

nitrificante, así como la biomasa aclimatada en las diferentes fases de operación del 

biorreactor. Fueron recolectados 50 mL de muestra del líquido y almacenadas a -20°C. El 

ADN fue extraído utilizando el kit Power soil® DNA Isolation (MOBIO, Estados Unidos) 

utilizando 200 µL del sólido de cada muestra. La concentración de ADN fue medida 

utilizando un espectrofotómetro NANODrop 2000c UV-Vis (Thermo Scientific, Estados 

Unidos). Las muestras de ADN fueron entregadas al laboratorio RTL (Research and Testing 

Laboratory, Lubbock, Estados Unidos) para el secuenciamiento Ilumina Miseq de bacterias 

y arqueas (16S rRNA, pimers: 515F 5’-GTGCCAGCMGCCGCGGTAA-3’, 806R 5’-

GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3’). El secuenciamiento fue analizando, usando el paquete de 

datos DADA2 v.1.6 en el software R (Callahan et al. 2016). Las lecturas directas (forward) y 

reversas (reverse) fueron filtradas y truncadas en 270 y 200 nucleótidos, respectivamente, 

posteriormente los pares fueron emparejados. Las secuencias quimeras fueron removidas, 

y una tabla de ASV (Amplicon Sequence Variant) fue obtenido. La taxonomía se asignó a 

secuencias representativas utilizando el clasificador Bayesian trained against SILVA release 

v132. Por último, se calculó las abundancias relativas y se eligieron los 50 ASVs con la mayor 

abundancia y el resto se conjunto en la categoría “otros”. 
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

ESTRATEGIAS DE DOSIFICACIÓN DE O2 

La concentración de OD se utilizó como factor principal para establecer el proceso de 

nitritación, para ello se implementaron dos estrategias de dosificación de O2. De la fase 

experimental I a la VI se utilizó un sistema de control con valores consigna de OD (Figura 

4A). Esta estrategia de dosificación de O2 funcionó correctamente al mantener las 

concentraciones de OD próximas a los valores consigna de 0.4, 0.15, 0.03, 0.3, 0.6 y 0.3 mg 

O2/L establecidos en las fases I–VI, respectivamente, las cuales correspondieron con valores 

promedio de OD igual a 0.5, 0.2, 0.06, 0.4, 0.8 y 0.6 mg O2/L (Figura 4B). Es importante 

mencionar que esta estrategia de control tipo ON/OFF fue de fácil implementación ya que 

no requirió de equipos de instrumentación y programación sofisticados.  

Conociendo el valor de KLa (25.6 ± 2.6 h-1) y el tiempo de aireación efectivo se determinó el 

suministro de O2 al reactor, el cual se comparó con el requerimiento de O2 teórico para la 

formación de nitrito y nitrato, de acuerdo con las Ecuaciones 1 y 2, así como las cargas de 

amonio utilizadas (Tabla 6). Con esta información se determinó que en las fases I a VI el 

suministro de O2 fue de 320 a 932 mg O2/m3 d, resultando en un exceso de O2 hasta 2 veces 

más respecto al O2 teórico requerido para la formación de NO2
-, a excepción de la fase III 

donde el suministro de O2 fue menor. A pesar de que en la fase III el sistema estuvo limitado 

por O2, no se observó una formación preferente de N-NO2
- al igual que en las fases V y VI 

en las que hubo un excedente de O2. Esto indica que el control en el OD no fue suficiente 

para establecer la nitritación. 
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Figura 4. (A) Estrategias de dosificación de O2 con valores consigna y tiempo de aireación, 
(B) concentración de oxígeno disuelto (OD) experimental. Los números romanos indican 

las fases experimentales. 

 

En las fases VII a X la estrategia de dosificación de O2 cambió a una aireación por tiempo. 

Los incrementos en los tiempos de aireación (Figura 4A) resultaron en un aumento de la 

concentración de OD determinada de forma experimental (Figura 4B). Tiempos de aireación 

de 5, 15, 25 y 35 s cada 100 s correspondieron con valores promedio de OD de 0.1 ± 0.04, 

0.2 ± 004, 0.2 ± 0.06, 0.9 ± 0.15 mg O2/L, respectivamente. Respecto al suministro de O2 en 

las fases experimentales VII y VIII, el proceso estuvo limitado por aceptor de electrones. Por 



44 
 

el contrario, en las fases IX y X el O2 suministrado incrementó hasta 1,309 ± 15.8 g O2/m3 d, 

resultando en una selectividad de oxidación a N-NO2
- del 94 ± 0.6%. El suministro de O2 para 

las fases mencionadas fue de 1.5 veces más respecto a la demanda estequiométrica, sin 

afectar la alta selectividad de oxidación de amonio a nitrito. El sistema de dosificación de 

O2 por tiempo fue de fácil implementación, ya que no requirió una acción de control y, 

cuando el tiempo de aireación se ajustó adecuadamente, se obtuvieron altas selectividades 

a nitrito, aun cuando se tuvo un ligero exceso en el suministro de O2.  

Para fines de este trabajo, ambas estrategias de dosificación de O2 lograron mantener bajas 

concentraciones de OD con un valor promedio máximo alcanzado de 0.9 ± 0.07 mg O2/L en 

la fase X. Además, las estrategias utilizadas fueron de fácil implementación y operación en 

comparación a otros sistemas de control sofisticados reportados por Jaramillo et al. (2018). 

Los resultados obtenidos indicaron que el control de la concentración de OD no es el único 

parámetro que debe considerarse para conseguir un proceso de nitritación estable. En las 

fases experimentales I–VI no se observó un proceso estable incluso cuando las 

concentraciones de O2 siempre fueron menores a 1 mg/L, tal y como se recomienda en la 

literatura (Ruiz et al. 2003; Sinha y Annachhatre 2007a; Blackburne et al. 2008).  
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Tabla 6. Suministro de O2 al reactor y requerimiento estequiométrico de O2 para la 
producción de nitrito y nitrato. 

Fase 

experimental 

Días de 

operación 

O2 

suministrado* 

(g/m3 d) 

O2 requerido 

formación de NO2
- 

** (g/m3 d) 

O2 requerido 

formación de NO3
- 

** (g/m3 d) 

I 0–14 603 ± 87 417 555 

II 15–38 747± 107 417 555 

III 39–47 320 ± 46 417 555 

IV 48–71 932 ± 134 417 555 

V 72–90 700 ± 101 417 555 

VI 91–109 344 ± 49 209 278 

VII 110–120 212 ± 31 417 555 

VIII 121–124 624 ± 90 830 1,104 

IX 125–130 1,042 ± 150 830 1,104 

X 131–145 1,309 ± 188 830 1,104 

*Valor obtenido a partir de la Ecuación 10. 

**Valor obtenido a partir de la carga de amonio y la estequiometria de la reacción 

(Ecuaciones 1 y 2). 

 

DESEMPEÑO DE LA REMOCIÓN DE N-NH4
+  

Los resultados en las eficiencias de remoción de amonio (ERA) obtenidas se muestran en la 

Figura 5. Se observa que al tercer día de operación se alcanzaron remociones de amonio 

superiores al 80%. En las fases I–VI con la estrategia de dosificación de O2 basada en valores 

consigna se mantuvo un valor de ERA mayor al 80%, excepto en la fase III en la que 

disminuyó hasta un 50% debido al uso de un valor consigna de O2 disuelto de 0.03 mg/L. En 

la fase experimental III se restringió el oxígeno suministrado en el sistema para observar su 

efecto en la selectividad a N-NO2
- y en la remoción de amonio, obteniendo una selectividad 

a N-NO2
- del 4 ± 2.2% y una fuerte inhibición de la oxidación de amonio por la limitación de 

O2. Trabajos previos reportan que concentraciones de OD menores a 0.5 mg/L limitan la 
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remoción de amonio por falta de aceptor de electrones, además de ocasionar la reducción 

en la selectividad de oxidación de N-NO2
- hasta un 35% (Ruiz et al. 2003; Sinha y 

Annachhatre 2007a). Otros estudios consiguieron más del 70% de conversión de N-NH4
+ a 

N-NO2
- y una insignificante conversión a N-NO3

- con concentraciones de OD < 0.5 mg/L 

(Chuang et al. 2007; Blackburne et al. 2008). Bajo las mismas condiciones de OD han 

reportado una nula selectividad de oxidación a N-NO2
- (Park y Noguera 2004; Liu y Wang 

2013; Fitzgerald et al. 2015). Esta variedad en la selectividad de oxidación a nitrito indica 

que existen otros factores involucrados a tomar en cuenta además del OD.  

 

Figura 5. Eficiencia de remoción de amonio (ERA) y cargas de amonio estudiadas en el 
sistema de nitritación. Los números romanos indican las fases experimentales estudiadas. 
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En las fases experimentales VII y VIII se utilizó una aireación por tiempos de 5 s y 15 s cada 

100 s, respectivamente. Bajo estas condiciones, el valor de ERA pasó del 97% al inicio de la 

fase VII a 43% en la fase VIII, esta disminución en la ERA se debió a los cortos tiempos de 

aireación que restringieron el suministro de O2 limitando al proceso por aceptor de 

electrones (Tabla 6). En las fases experimentales IX y X se aumentó el tiempo de aireación 

a 25 s y 35 s cada 100 s. Bajo estas condiciones el suministro de O2 se incrementó a 1,042 

g/m3 d y 1,309 g/m3 d en las fases IX y X, respectivamente. El mayor suministro de O2 

propició que la ERA alcanzara un valor máximo de 94 ± 1% en la fase X. 

Existen algunos estudios previos que implementaron la nitritación en un sistema operado 

en continuo. Liu y Yang (2017) reportaron una ERA del 80% para una carga de amonio de 

6.24 g/m3 h, mientras que Sui et al. (2020) estudiaron cargas de amonio de 3.3–12 g/m3 h, 

obteniendo una ERA del 66%. Shao y Wu (2021) obtuvieron remociones del 70.1% para 

cargas de amonio de 0.8–1.4 g/m3 h. En comparación, el presente trabajo utilizó cargas de 

amonio de 2.5, 5.1 y 10.1 g/m3 h, similares a los trabajos previos y obtuvo una remoción de 

amonio mayor a la reportadas hasta el momento cuando no hubo limitación por suministro 

de O2.  
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SELECTIVIDAD DE OXIDACIÓN  

En la Figura 6 se muestra la distribución de especies de N-NO2
- y N-NO3

- determinadas en el 

efluente, así como el N-NH4
+ no removido. Por otro lado, en la Tabla 7 se indican los valores 

de selectividad de oxidación (SOx) de amonio a nitrito obtenido en cada fase experimental. 

Durante las fases I a VII el reactor se operó con cargas de amonio relativamente bajas (2.5 

y 5.1 g N-NH4
+ /m3 h) y la concentración de OD medida experimentalmente varió entre 0.1 

y 0.8 mg/L. La presencia de N-NO2
- se observó a partir del día tres de operación. En las fases 

experimentales II y III se disminuyó el valor consigna de OD para confirmar una posible 

inhibición de la actividad de NOB debido a su menor afinidad por O2 en comparación con 

AOB (Liu et al. 2020) y así incrementar la selectividad a N-NO2
-. Sin embargo, la oxidación 

de N-NH4
+ a N-NO2

- decreció hasta 4 ± 2.2% y el amonio consumido fue principalmente 

oxidado a N-NO3
- (Figura 6). Estos resultados indicaron claramente que bajo las cargas de 

amonio estudiadas y el control de la concentración de OD no fue suficiente para establecer 

un proceso de nitritación estable. En este contexto, estudios recientes indican que bajas 

concentraciones de OD pueden no ser suficientes para obtener una alta selectividad de N-

NO2
- en procesos de nitritación. Esto se debe a que algunas NOB pueden adaptarse a 

ambientes con limitación de O2, particularmente cuando prevalecen cargas de amonio bajas 

(Roots et al. 2019; How et al. 2020; Shao y Wu 2021).  
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Figura 6. Distribución de especies de nitrógeno en el efluente durante las diferentes fases 
de operación indicadas con número romanos.  

 

En las fases VIII a X se incrementó la carga de amonio a 10.1 g N-NH4
+/m3 h (Figura 5), 

mientras que las concentraciones de OD promedio se mantuvieron entre 0.1 y 0.9 mg/L, 

respectivamente (Tabla 7). El incremento en la carga de amonio resultó en un aumento en 

la selectividad de oxidación a N-NO2
- con valores promedio de 80 ± 2.4% y 94 ± 0.6% en las 

fases experimentales IX y X, donde no hubo limitación por suministro de O2.  

Estos resultados confirmaron que la carga de amonio fue un factor crítico para el 

establecimiento de la nitritación, la cual se mantuvo estable durante la fase experimental 

X. Por lo tanto, mantener bajas concentraciones de OD no garantizó la selectividad de 

oxidación de N-NH4
+ a N-NO2

-. Esto indica que tanto el control de la concentración de OD 
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como la carga de amonio son parámetros que deben considerarse para el establecimiento 

de procesos de nitritación.  

Es importante mencionar que el exceso en el suministro de O2 con respecto a la demanda 

teórica observado en la fase X no afectó a la selectividad de oxidación de amonio a nitrito, 

lo cual sugiere que el incremento de la carga de amonio a 10.1 g N-NH4
+/m3 h tuvo un efecto 

importante en aumentar la selectividad a nitrato que fue del 94% en esta fase experimental. 

Estos resultados también sugieren que no es necesario un control estricto del suministro de 

OD con cargas de amonio relativamente altas, siendo posible conseguir altas selectividades 

a nitrito aún con ligeros excesos en la dosificación de O2, lo cual facilita la implementación 

de procesos de nitritación a escalas mayores. 

 

Tabla 7. Datos promedio del desempeño de nitritación en las fases experimentales 
estudiadas. 

Fase 

experimental 

Días de 
operación 

ERA (%) SOx* 
N-NO2

- (%) 
Estrategia de 
dosificación 

Concentración 
OD (mg/L) 

 Valor consigna  

I 0–14 95 ± 0.3 53 ± 5.8 0.4 mg/L 0.5 ± 0.01 

II 15–38 86 ± 0.7 17 ± 2.0 0.15 mg/L 0.2 ± 0.01 

III 39–47 74 ± 8.9 4 ± 2.2 0.03 mg/L 0.06 ± 0.01 

IV 48–71 85 ± 1.4 57 ± 2.0 0.3 mg/L 0.4 ± 0.01 

V 72–90 95 ± 0.9 2 ± 1.0 0.6 mg/L 0.8 ± 0.02 

VI 91–109 97 ± 1.0 2 ± 1.1 0.3 mg/L 0.6 ± 0.01 

 Tiempo de 
aireación 

 

VII 110–120 44 ± 7.4 0 ± 0.0 5 s/100 s 0.1 ± 0.02 

VIII 121–124 43 ± 4.3 45 ± 7.0 15 s/100 s 0.2 ± 0.02 

IX 125–130 62 ± 7.1 80 ± 2.4 25 s/100 s 0.2 ± 0.03 

X 131–145 94 ± 1.1 94 ± 0.6 35 s/100 s 0.9 ± 0.07 

*Selectividad de oxidación del amonio consumido a nitrito. 
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SÓLIDOS SUSPENDIDOS VOLÁTILES Y CARBONO INORGÁNICO TOTAL 

Como medida de la concentración de biomasa presente en el reactor se determinaron los 

sólidos suspendidos volátiles (SSV), los cuales se muestran en la Figura 7A. En las fases IV y 

VII se añadió lodo secundario con el propósito de aumentar la presencia de AOB debido a 

la baja selectividad de oxidación de nitrito registrada en fases experimentales previas. De 

forma general, la concentración de biomasa se mantuvo entre 190 y 870 mg SSV/L. En las 

fases experimentales I–VI se observaron concentraciones de SSV entre 190 y 500 mg/L, 

mientras que para las fases VII–X se registraron concentraciones de 650 y 870 mg/L, 

respectivamente. Estos resultados indicaron que el sedimentador implementado fue 

eficiente para retener la biomasa, permitiendo la operación en continuo del sistema de 

nitritación. Mantener una recirculación continua de sólidos contribuyó a establecer 

bacterias nitrificantes, tanto AOB como NOB, en un corto periodo de tiempo (5 días). Las 

concentraciones de SSV establecidas en el presente trabajó fueron similares a las 

reportadas en los escasos estudios de nitritación operados en continuo. Por ejemplo, Galí 

et al. (2007) reportan una concentración de 400 mg SSV/L en un sistema de nitritación, valor 

semejante al obtenido por Jianlong y Ning (2004) de 550 mg SSV/L.  

Por otra parte, la Figura 7B muestra la concentración de carbono inorgánico total (CIT), la 

cual se mantuvo entre 20 y 60 mg/L a lo largo de las diez fases experimentales. Es 

importante mencionar que los microorganismos nitrificantes son autotróficos por lo que 

requieren de carbono inorgánico para su crecimiento. Por esta razón, el ion bicarbonato 

(HCO3
-) fue empleado como fuente de carbono en la alimentación al reactor y también se 

suministró mediante la disolución stock de bicarbonato utilizada para el control de pH, 
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evitando limitaciones de carbono inorgánico en el proceso de nitritación. En este contexto, 

diversos autores coinciden que la falta de carbono inorgánico puede disminuir 

drásticamente las eficiencia de oxidación de amonio a nitrito y nitrato (Terada et al. 2013; 

Durán et al. 2014). De acuerdo con la Figura 7, no hubo limitación por carbono inorgánico 

en ninguna de las fases experimentales, lo cual permitió una alta remoción de amonio 

cuando no hubo restricción de O2 disuelto.  

 

Figura 7.  (A) Concentración de sólidos suspendidos volátiles (SSV) y (B) carbono 
inorgánico total (CIT) a lo largo del tiempo de operación del reactor. 
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ANÁLISIS DE LA COMUNIDAD MICROBIANA 

Los resultados obtenidos sobre el impacto de la carga de amonio en el desempeño del 

proceso de nitritación sugirieron que este parámetro tuvo efectos en la comunidad 

microbiana, ya que una vez que la carga de amonio se incrementó a 10.1 g/m3 h se observó 

una mejora evidente en la selectividad de oxidación a nitrito, particularmente en las fases 

experimentales IX y X donde no hubo limitación por suministro de O2. Se caracterizaron las 

comunidades microbianas presentes en el lodo utilizado como inóculo y aquellas presentes 

en las fases experimentales II, III, IV, V, VI, VII, VIII y X, con el fin de identificar un posible 

efecto de la carga de amonio en la composición de los microorganismos en el reactor.      

De acuerdo con la Figura 8A, los géneros de bacterias nitrificantes identificados en el inóculo 

tuvieron una abundancia relativa despreciable (<2%). En contraste, la biomasa desarrollada 

en las fases experimentales II–VI muestran un claro enriquecimiento de géneros de 

bacterias nitrificantes (Nitrosomonas y Nitrospira) como respuesta a las condiciones de 

operación implementadas en el reactor. Durante las fases experimentales I a VI se 

mantuvieron concentraciones promedio de OD de 0.06–0.8 mg/L (Tabla 7) y se trabajó a 

cargas de amonio de 2.5 y 5.1 g N-NH4
+/m3 h. Bajo estas condiciones predominaron las 

bacterias del género Nitrospira (oxidadora de nitrito a nitrato) cuya abundancia relativa 

osciló entre un 34% y 60% respecto a toda la comunidad bacteriana identificada (Figura 8B). 

Considerando sólo a las bacterias nitrificantes identificadas, la abundancia del género 

Nitrospira estuvo entre el 56% y 88% en las fases II y VI (Figura 9). Por otra parte, bacterias 

del género Nitrosomonas (oxidadora de amonio a nitrito) presentaron abundancias 

relativas entre el 2% al 13% con respecto a la comunidad total de bacterias identificadas, 
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mientras que considerando sólo a las bacterias nitrificantes, su abundancia fue del 11% al 

37% para las fases II a VI. De acuerdo con lo anterior, y considerando las bajas 

concentraciones de O2 disuelto en esas fases experimentales, la baja abundancia de AOB se 

atribuyó a su menor afinidad por O2 en comparación con el género Nitrospira.  
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Figura 8. Composición microbiana a nivel de género en (A) los inóculos y (B) durante la operación del reactor. Se muestran los 
cincuenta ASV (amplicon sequence variants) de mayor abundancia relativa mientras que los miembros minoritarios de la comunidad 

microbiana se muestran agrupados en la categoría “otros”. Aquellos ASV cuyo género no pudo clasificarse (NA) se muestran entre 
paréntesis su clasificación a nivel de familia. 
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Figura 9. Cambios en la abundancia relativa de los géneros de bacterias oxidadoras de 
nitrito (NOB) y oxidadoras de amonio (AOB) con respecto a la totalidad de bacterias 

nitrificantes identificadas. Para aquellos géneros bacterianos con identificación ambigua 
se muestra su clasificación taxonómica a nivel de familia entre paréntesis. 

 

Estudios recientes reportan que la combinación de bajas concentraciones de OD (entre 0.2–

1.0 mg O2/L) con cargas de amonio por debajo de 10 g/m3 h son favorables para la 

predominancia de bacterias COMAMMOX, las cuales pueden realizar la oxidación completa 

de amonio a nitrato  (Tian et al. 2017; Roots et al. 2019; Shao y Wu 2021). Por el contrario, 

altas cargas de amonio resultan inhibitorias para bacterias COMAMMOX (Peng et al. 2012; 

Regmi et al. 2014), las cuales pertenecen al género Nitrospira, reportándose especies como 

Candidatus N. nitrosa, Candidatus N. nitrificans, Candidatus N. defluvii y N. inopinata (Daims 

et al. 2015; Van Kessel et al. 2015; Camejo et al. 2017; Dimitri Kits et al. 2017). Durante las 

fases de operación I a VI el principal producto de oxidación de N-NH4
+ fue N-NO3

- (Figura 6), 

aun cuando la concentración promedio de OD fue menor a 1 mg/L, lo cual sugirió que otro 
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factor controlaba el proceso de oxidación de amonio. Los resultados obtenidos demuestran 

que a bajas concentraciones de OD y cargas de amonio de entre 2.5 y 5.1 g/m3 h 

favorecieron la predominancia de Nitrospira sobre Nitrosomonas, probablemente 

pertenecientes a especies COMAMMOX debido a la baja e intermitente producción de 

nitrito observada en estas fases experimentales I–VI. Las especies de Nitrospira que son 

COMAMMOX poseen una alta afinidad por O2, presentando una constante de saturación 

media (Ko) de 0.31 mg O2/L, que es un valor menor al reportado para AOB (0.7 mg O2/L) 

(Pacek et al. 2015; Wang et al. 2020). Por otra parte, se ha reportado que cargas de amonio 

entre 1.0 y 1.67 g/m3 h tienen una influencia positiva para el crecimiento de Nitrospira 

COMAMMOX dada su alta afinidad por N-NH4
+ con una constante de saturación media (KN) 

de 0.026 µg N-NH4
+/L (Camejo et al. 2017; Mehrani et al. 2020), en comparación con la 

especie Nitrosomona europaea AOB  que presentan valores de KN en el orden de 77–550 µg 

N-NH4
+/L (Park et al. 2010; Qin et al. 2017). Estas evidencias experimentales reportadas 

sugieren que las condiciones de operación utilizadas en las fases I–VI favorecieron el 

desarrollo de bacterias COMAMMOX, razón por la cual no se observó un proceso estable 

de nitritación durante esas fases.  

En las fases VIII–X se incrementó la carga de amonio a 10.1 g N-NH4
+/m3 h, observándose 

una selectividad creciente en la oxidación a nitrito, lo cual estuvo relacionado con una 

reducción drástica de la abundancia de Nitrospira. Las abundancias relativas de Nitrospira 

con respecto al total de bacterias nitrificantes fueron de 22% y 1% en las fases 

experimentales VIII y X, respectivamente (Figura 9). Esto demostró que el incremento en la 

carga de amonio resultó ser inhibitoria para Nitrospira lo que sugieren que las bacterias 
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Nitrospira enriquecidas en las fases experimentales I a VI fueron COMAMMOX. Esto implica 

que el incremento en la carga de amonio tiene un efecto muy importante en la composición 

de la comunidad microbiana y por lo tanto es un parámetro de control crítico junto con la 

concentración de OD. Escasos estudio han mencionado haber observado un cambio en la 

comunidad microbiana debido a la carga de amonio (Peng et al. 2012; Regmi et al. 2014). 

Sin embargo, el presente trabajo es el primer estudio sistemático que reporta la carga de 

amonio como parámetro de control en procesos de nitritación específicamente en un 

sistema operado en continuo, el cual junto con el adecuado control de la concentración de 

O2 disuelto permite la implementación de procesos con alta selectividad de oxidación a 

nitrito. Este trabajo demostró que el incremento en la carga de amonio implicó un cambio 

en la comunidad bacteriana, inhibiendo el crecimiento del género Nitrospira y favoreciendo 

la predominancia de Nitrosomonas. Dicho cambio en las poblaciones microbianas explicó el 

incremento en la selectividad de oxidación a nitrito al predominar bacterias AOB sobre otras 

bacterias nitrificantes presentes en el reactor. Estudios previos han identificado a 

Nitrosomonas como el género de bacterias AOB con mayor abundancia en procesos de 

oxidación selectiva de amonio a nitrito operados en continuo (Sui et al. 2020), a bajas 

concentraciones de OD (Park y Noguera 2007; Liu y Yang 2017) y cargas de amonio entre 

0.8 ̶ 6.24 g/m3 h (Raszka et al. 2011; Sui et al. 2020; Shao y Wu 2021), coincidente con los 

resultados obtenidos en el presente trabajo. 
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CONCLUSIONES 

La hipótesis relacionada con el control de OD como parámetro central para obtener una 

alta selectividad de conversión de amonio a nitrito se cumplió parcialmente, ya que además 

del control del OD, se requiere del control de la carga de amonio para obtener un adecuado 

proceso de nitritación en un sistema operado en continuo. 

En el presente trabajó se desarrollaron dos estrategias de dosificación de O2. Una utilizó un 

sistema de control por valores consigna de OD y la segunda una aireación por tiempo en 

ciclos repetitivos de 100 s. Ambas estrategias permitieron mantener las concentraciones de 

OD promedio por debajo de 1 mg/L en todas las fases experimentales. Además, fueron 

estrategias de fácil implementación y operación que no requirieron de una instrumentación 

sofisticada. 

Se implementó un proceso de nitritación en un reactor de tipo tanque agitado operado en 

continuo, sistema poco reportado en la literatura para este tipo de proceso biológico. En 

este trabajo se obtuvieron eficiencias de remoción de amonio por encima del 90% con 

concentraciones de OD entre 0.5 – 0.9 mg O2/L. Se observó que mantener concentraciones 

de OD por debajo de 1 mg/L no garantizó una alta selectividad de oxidación de amonio a 

nitrito cuando las cargas de amonio fueron de 2.5 y 5.1 g/m3 h. Se demostró que la carga 

de amonio fue un parámetro crítico para establecer la nitritación ya que al incrementar la 

carga a 10.1 g/ m3 h se registró una selectividad a nitrito máxima de 94 ± 0.6%.  

Se caracterizaron las poblaciones bacterianas presentes en el reactor en diferentes fases 

experimentales. Se observó la predominancia de bacterias del género Nitrospira a 
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concentraciones de OD < 1mg/L y con cargas de 2.5 y 5.1 g/m3 h (fases experimentales I–

VII), condiciones bajo las cuales la selectividad de oxidación a nitrito fue baja e inestable. 

Por el contrario, al incrementarse la carga de amonio a 10.1 g/m3 h (fases experimentales 

VIII–X) cambio la comunidad microbiana al predominar bacterias AOB del género 

Nitrosomonas promoviendo la alta selectividad de oxidación a nitrito. 
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PERSPECTIVAS A FUTURO 

Dado la poca información relacionada al estudio de la nitritación en sistemas continuos, el 

presente trabajo demostró que dicho modo de operación permite llevar a cabo la nitritación 

de forma exitosa si se controla la concentración de O2 disuelto y la carga de amonio. Como 

trabajos a futuro se proponen experimentos donde se controlen tanto la carga de amonio 

como el O2 disuelto, esto con el fin de evaluar la robustez del proceso en operaciones a 

largo plazo. Por otra parte, es necesario estudiar la estrategia de aireación con valores 

consigna de O2 disuelto operando el reactor a altas cargas de amonio con el fin de confirmar 

su potencial para ser implementado en procesos a gran escala. Asimismo, se deben realizar 

estudios de nitritación con los parámetros de control determinados en la presente tesis 

utilizando efluentes reales, tales como lixiviados de rellenos sanitarios y fracción líquida de 

digestato. Finalmente, el trabajo futuro también debe considerar cuantificar posibles 

emisiones de N2O durante el proceso de nitritación, sobre todo en sistemas que utilicen 

efluentes reales. Esto tiene particular relevancia ya que el N2O es un potente gas de efecto 

invernadero y debe evitarse su emisión durante los procesos de nitritación y de otros 

procesos de remoción de nitrógeno. 
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