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RESUMEN 

 

Las plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR) son considerados “hotspots”, 

o vectores de liberación de bacterias resistentes a los antibióticos (BRA) y genes de 

resistencia a los antibióticos (GRA) al medio ambiente. Factores como la presencia de 

biopelículas, y condiciones de estrés durante la operación de PTAR promueven la 

transferencia genética horizontal (TGH) de GRA. Los agregados microalga-bacteria 

(MABA) son considerados plataformas sostenibles alternativas para el tratamiento de aguas 

residuales. En estos sistemas existe una relación simbiótica entre microalgas y bacterias, no 

obstante hasta el momento no existe una clara relación entre los  MABA y el comportamiento 

de la transferencia de genes de resistencia a los antibióticos. En este trabajo se implementaron 

y operaron dos reactores algales de alta tasa tipo raceway como réplicas. Los reactores se 

operaron con un desacoplamiento del tiempo de retención hidráulica (6 días)  y se operó con 

tres tiempos de retención de sólidos diferentes durante un etapa de 30 días cada uno (12, 7, 9 

días). La operación se realizó de Junio a Noviembre de 2020, con la finalidad de evaluar la 

persistencia de GRA β-lactámicos. De igual manera se realizó la extracción y cuantificación 

de sustancias poliméricas extracelulares (SPE), así como la caracterización de la comunidad 

microbiana. Respecto a la cuantificación de GRA β-lactámicos en los tres TRS evaluados, 

solamente se observó remoción para los GRA blaOXA-48 y blaSHV (log 1.58 y 0.48) en el 

TRS de nueve días, respectivamente. La caracterización de la comunidad microbiana sugiere 

un efecto de las Cianobacterias y Planctomycetes en la remoción del gen blaOXA-48, debido 

a una correlación positiva de la abundancia de estos grupos taxonómicos con la remoción del 

gen (p<0.05). A pesar de que el filo proteobacterias fue dominante durante los tres TRS 

evaluados, los géneros correspondiente al grupo ESKAPE (E. faecium, S. aureus, K. 

pneumoniae, A. baumannii, P. aeruginosa, and Enterobacter spp.) fueron desplazados, lo 

que sugiere la baja presencia de bacterias resistentes a antibióticos en el efluente. En este 

sentido se ha identificado que la población microbiana tiene una gran importancia en la 

remoción de los GRA y bacterias de interés clínico. Este trabajo demuestra la importancia de 

controlar el tiempo de retención de sólidos para la remoción de genes de resistencia a 

antibióticos durante el tratamiento de aguas residuales domésticas con sistemas MABA.  
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1. INTRODUCCIÓN 

La introducción de los antibióticos a la práctica clínica se considera un parteaguas en 

la optimización de los servicios médicos; actualmente se estima que el consumo mundial de 

antibióticos se encuentra entre 1, 000,000 y 2, 000,000 de toneladas al año (CDC, 2019). 

Solamente en México, representan el segundo lugar en ventas realizadas en farmacias (Dreser 

et al., 2012). La mayoría de los antibióticos utilizados en la medicina humana son metabolitos 

secundarios microbianos, producidos principalmente por actinomicetos. Los metabolitos 

secundarios se consideran no esenciales para el crecimiento normal y la replicación de los 

organismos productores (Cundliffe y Demain, 2010). Recientemente, se han asociado 

prácticas irresponsables en el consumo de antibióticos, como la prescripción médica 

injustificada de antibióticos en servicios públicos y privados de salud. Estas prácticas se 

relacionan con la presencia de concentraciones sub-inhibitorias de antibióticos en plantas de 

tratamiento de aguas residuales, favoreciendo la aparición de microoorganismos patógenos 

resistentes a los antibióticos, que han dado lugar a un fenómeno de diversas aristas conocido 

como la resistencia a los antibióticos (Llor y Bjerrum, 2014; Dreser et al. ,2012). En este 

sentido, se estima que para el año 2050 en materia de salud pública, la mortalidad asociada a 

infecciones relacionadas con resistencia a los antibióticos incremente 14 veces, es decir 10 

millones de muertes más que en la actualidad, superando al cáncer como la principal causa 

de mortalidad a nivel global (O’Neill, 2016).  

Estructuralmente hablando, la resistencia a los antibióticos en bacterias no juega un 

papel importante en las funciones metabólicas esenciales. Por el contrario, este fenómeno de 

resistencia se encuentra localizado en estructuras intracelulares autónomas denominados 

plásmidos, los cuales albergan genes (secuencia de ADN mínima de información funcional 

hereditaria) que permiten la sobrevivencia en ambientes con presión selectiva, como la 

presencia de antibióticos. De modo que, un gen de resistencia a los antibióticos (o factor de 

resistencia), es una herramienta que permite a una bacteria sobrevivir en ambientes con 

concentraciones de antibióticos superiores a la concentración mínima inhibitoria (MIC, por 

sus siglas en inglés), o en el caso contrario, en ausencia de este gen, aumenta la 

susceptibilidad de la bacteria al antibiótico. Esta definición también incluye a los genes de 

resistencia cromosómica no móvil; como los integrones, los cuales se encuentran en el 
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cromosoma bacteriano, constituidos por un conjunto de genes no expresados capaces de ser 

recombinados y expresados en respuesta a situaciones de estrés ejercidos por el medio 

circundante, por ejemplo, antibióticos (Baquero et al., 2009). 

Se ha señalado que los mecanismos de resistencia intrínseca que permiten combatir a 

los antibióticos se pueden encontrar en microbiomas ambientales libres de antibióticos,  

actuando como moléculas de señalización (Baquero et al., 2009; Davies et al., 2006); por otra 

parte se ha indicado en varias ocasiones que las actividades antropogénicas tales como el uso 

inadecuado de antibióticos en humanos y en la medicina veterinaria, las condiciones 

insalubres en el sector salud, entre otros, incrementan de manera exponencial el fenómeno 

de resistencia. Destacando el papel de las plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR) 

como punto clave o “hotspost” de bacterias resistentes a los antibióticos (BRA) y genes de 

resistencia a antibióticos (GRA) al medio ambiente (Rizzo et al., 2013; Sanderson et al., 

2019) 

Se ha señalado que en las PTAR, la presencia de biopelículas, y el estrés causado por 

diferentes factores como compuestos contaminantes, antibióticos, metales pesados 

tratamiento terciarios, promueven la transferencia genética horizontal (TGH) a través de 

elementos genéticos móviles (EGM) (Novo et al., 2013; Christgen et al., 2015; Rizzo  et al., 

2013; Guo et al., 2018). La búsqueda de sistemas de tratamiento de aguas residuales 

eficientes, simples, rentables, robusto y sostenible para proporcionar una buena calidad de 

efluentes ha dado lugar a nuevas estrategias como los sistemas microalgas-bacterias (Quijano 

et al., 2017). En este sentido los sistemas microalga-bacteria son considerados  plataformas 

sostenibles para el tratamiento de aguas residuales, ya que presentan una menor demanda de 

energía para el suministro de oxígeno debido a la producción fotosintética de oxígeno de 

microalgas, y al mismo tiempo aumentan la eficiencia de remoción de nutrientes por medio 

de bacterias heterótrofas, así como la posible recuperación de recursos de valor agregado 

como pigmentos, biofertilizantes, nutraceúticos, etc. (Quijano et al., 2017; Hernández et al., 

2019).  
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2. MARCO TEÓRICO 

2.1 La resistencia a los antibióticos β-lactámicos y su papel como contaminantes 

emergentes 

Recientemente se ha propuesto que la evolución y propagación de BRA y GRA se 

encuentra ampliamente extendido por todo el mundo, de gran relevancia es su rol en las 

PTAR´s y como estas pueden convertirse en un puntos de liberación de bacterias resistentes 

al ambiente y convertirse en un problema de salud pública (Ashbolt et al., 2018; Roca et al., 

2015; Spellberg y Gilbert, 2014; Wright 2014). Los antibióticos tienen tres aplicaciones 

generales: tratamiento empírico, tratamiento definitivo y tratamiento profiláctico o 

preventivo. No obstante,  la práctica clínica condiciona, en muchas ocasiones el uso de 

tratamientos empíricos, los cuáles deben fundamentarse en datos epidemiológicos, la 

caracterización fenotípica del microorganismo (sensibilidad y resistencia antimicrobiana), el 

sitio de infección, la seguridad del antibiótico, el estado de salud del paciente, así como el 

costo del tratamiento. Dentro de la práctica clínica, el uso de los β-lactámicos representan 

más del 72% de los antibióticos utilizados, debido a su amplio espectro de actividad y baja 

toxicidad (ej. penicilinas, cefalosporinas, carbapenemas, inhibidores de β-lactamasas) (Llor 

y Bjerrum, 2014; Suarez y Gudiol, 2007).  

En México, la situación sigue la misma tendencia que a nivel global, tal como se 

muestra en el informe anual de 2015 emitido por la Red Hospitalaria de Vigilancia 

Epidemiológica, donde se ha reportado una alta prevalencia de microorganismos con 

elevados perfiles de resistencia a antibióticos (RHOV, 2015). De la misma manera el informe 

del Plan Universitario de Control de la Resistencia Antimicrobiana (PUCRA) de 2018, 

expone que los antibióticos que tuvieron mayor consumo fueron los antibióticos de la familia 

de los  β-lactámicos; cefalosporinas cefalotina, cefepime, cefotaxima, ceftazidima y 

ceftriaxona con 197.6 dosis definida diaria (DDD)/100 estancias; en segundo lugar, los 

carbapenémicos; ertapenem, imipenem y meropenem con 79.3 DDD/100 estancias, y en 

tercer lugar la vancomicina con 44.9 DD/100 estancias. Estos resultados se expresan con base 

a la DDD, que corresponde a la dosis de consumo diario en miligramos de antibiótico en 

adultos por cada 100 estancias en el área hospitalaria. 
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La presencia de bacterias resistentes a antibióticos β-lactámicos, comúnmente 

cuentan con enzimas beta-lactamasas de espectro extendido (BLEEs), las cuales son de gran 

preocupación en la industria alimentaria. Founou et al (2016), identificaron altos  niveles de 

perfiles BLEE en productos provenientes de la industria porcina en países como Tailandia y 

Holanda. Sin embargo, como se muestra Kümmerer (2009), los antibióticos β-lactámicos son 

fácilmente hidrolizados a temperatura ambiente y por lo tanto pierden su actividad 

terapéutica,  no obstante representaron el mayor porcentaje de antibióticos encontrados en 

sitios de descargas de aguas residuales (Watkinson et al., 2009). En este sentido es de gran 

importancia señalar que la presencia de bacterias resistentes a los antibióticos β-lactámicos 

juega un papel preponderante en la proliferación a estos antibióticos en el ambiente y su 

eventual contacto con lo población humana (Kümmerer 2009). 

 

2.2. Los mecanismos de transferencia de la resistencia a los antibióticos en el 

medio ambiente 

La aparición y aumento de la resistencia a los antibióticos en las poblaciones 

microbianas son parte inherente de su evolución (Baquero et al., 2009), este fenómeno se 

debe en gran medida a la transferencia de material genético entre bacterias. Este proceso 

puede ocurrir por dos mecanismos; por herencia “vertical” (de “padre” a “hijo”), entre 

organismos estrechamente relacionados; o por transferencia “horizontal”, donde el ADN 

donado puede ser intercambiado entre especies, inclusive de diferentes dominios, como; 

bacteria, arquea y eucarionte (Courvalin, 2016). La transferencia horizontal confiere a los 

microorganismos de nuevos mecanismos de protección, incrementando de forma 

exponencial la resistencia a los antibióticos desde el inicio de la era de los antibióticos,  a 

partir del descubrimiento de la penicilina (Davies, 2010). 

La transferencia de genes horizontal (TGH) en las bacterias puede ocurrir por tres 

mecanismos; transformación, transducción y conjugación. La transformación se refiere a la 

asimilación de ADN por una célula bacteriana competente y su integración estable en el 

genoma bacteriano, mientras que el mecanismo de transducción es mediado por un 

bacteriófago que se ha replicado dentro de un microorganismo diferente del organismo 

receptor y ha recolectado fragmentos de ADN del cromosoma donante (Sørensen et al.,  
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2005). Por otro lado, el mecanismo de conjugación implica el contacto directo de célula a 

célula, mediante la formación de pares de apareamiento y el intercambio de ADN mediado 

por una maquinaria de conjugación bacteriana conocida como sistema de secreciones tipo IV 

(T4SS), el cual actúa como una máquina proteica similar a una jeringa (pilus conjugativo) 

que puede transportar material genético directamente a otra célula adyacente (Sørensen et al., 

2005). El mecanismo de conjugación está caracterizado por la presencia de elementos 

genéticos móviles (EGM), los cuales son donados por una célula bacteriana y asimilados por 

una célula receptora (Courvalin, 2016), los cuales pueden ser plásmidos, integrones (Gillings 

et al., 2014; Di Cesare  et al., 2016), y otros elementos genéticos. Estos EGM son capaces de 

moverse dentro de o entre genomas, lo que permite la adquisición y pérdida de información 

genética, alterando radicalmente la forma de vida de una bacteria (Courvalin, 2016). 

Los EGM como los plásmidos, presentan amplios rangos de hospederos (grupos de 

incompatabilidad) que le permiten transferir material genético entre especies y en algunos 

casos, entre reinos (eucariotas y procariotas), pero en menor frecuencia, siendo este 

mecanismo de gran importancia para su estudio en PTAR, donde podemos encontrar un 

consorcio microbiano sui-generis (Petrovich et al., 2018; You et al., 2021). Se ha propuesto 

que la transferencia del plásmido conjugado que viaja a través de la síntesis de pilus y el 

sistema de secreción tipo IV contribuye al contacto íntimo célula a célula, facilitando la 

formación y el crecimiento de biopelículas y la prevalencia de GRA en las PTAR (Baharoglu 

y Mazel, 2014). 

Respecto a la resistencia a los antibióticos β-lactámicos, se ha reportado que los genes 

involucrados en la síntesis de β-lactamasas (genes bla, responsables de inactivar el anillo β-

lactámico), están ampliamente distribuidos en plásmidos. Estos genes están ampliamente 

distribuidos en la naturaleza, aunque su origen exacto se desconoce, se ha señalado que 

participan en la síntesis y el metabolismo de la pared celular, y por lo tanto proceden de un 

ancestro común con las bacterias patógenas portadoras  de  genes de β-lactamasas. De esta 

manera, se ha propuesto que el uso extendido e irresponsable de los β-lactámicos en el campo 

clínico durante los últimos 70 años, han permitido y aumentado la movilización de genes 

cromosómicos bla en bacterias ambientales (e.j. Kluyvera spp.), y su eventual transferencia 

a bacterias patógenas, por medio de plásmidos (Cantón, 2008). 
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2.3. Vías de propagación de la resistencia a antibióticos en PTAR 

 

Si bien, se ha establecido que la principal vía de exposición de los seres humanos a 

patógenos resistentes a los antibióticos es por medio de otros individuos, ya sea dentro de 

clínicas o a través de la interacción entre individuos en comunidades. Hasta el momento no 

existen parámetros que determinen con precisión las rutas de propagación y los factores que 

determinan la supervivencia de los GRA y/o BRA en las rutas de transmisión en el medio 

ambiente y su relación con los seres humanos y/o los animales (Bengtsson-Palme et al., 

2017).  

Las plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR) se consideran puntos críticos 

importantes para la propagación de la resistencia a los antibióticos (Rizzo et al., 2013). De 

hecho, los genes de resistencia se encuentran ampliamente distribuidos en aguas residuales 

hospitalarias, industriales y municipales (tabla 1), siendo estas últimas las de mayor 

importancia, asociado en gran medida a la prescripción irresponsable de antibióticos en la 

población y al co-tratamiento de aguas residuales hospitalarias en PTAR municipales 

(Ashbolt et al., 2018; Karkman et al., 2018).  

Generalmente el tratamiento de aguas residuales implica tres etapas: tratamiento 

primario, secundario y terciario. En el tratamiento primario, los sólidos se eliminan mediante 

operaciones unitarias (en su mayoría físicas). En el tratamiento secundario, los procesos 

biológicos y fisicoquímicos se utilizan para eliminar la mayor parte de la materia orgánica. 

En el tratamiento terciario o avanzado, se utilizan procesos adicionales (remoción de 

nutrientes, componentes tóxicos orgánicos e inorgánicos, de sólidos suspendidos fijos) para 

eliminar componentes residuales del tratamiento secundario (Petrovich et al., 2018). El 

tratamiento convencional de aguas residuales se basa principalmente en tanques de lodos 

activados y un tanque secundario de sedimentación de recirculación para reducir la carga 

orgánica del efluente primario para su descarga en el medio ambiente (Manaia et al., 2018). 

Los sistemas de lodos activados se caracterizan por las altas densidades bacterianas que 

contribuyen a la formación de estructuras como biopelículas, por medio de la interacción 

entre substancias poliméricas extracelulares (SPE) y otros componentes como células, ácidos 

nucleicos, y otros compuestos orgánicos.  
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Tabla 1. Presencia de GRA β-lactámicos en sistemas de lodos activados en el mundo. 

GRA 

 

Tipo de 

agua 

residuala 

Sitio de muestreo 

(Sistema de lodos activados) 

País Detección por 

técnicas de 

biología 

molecular 

Referencia 

 Influente Efluente Licor 

mezclado 

blaCTX-

M 

1,2,3 + 

NA 

+ ↓ 

+ 

NA 

NA 

Canada 

España 

qPCR 

 

Neudorf et al., 

2017 

Marti et al., 

2013 

blaIMP-

2 

1 y 2 NA 

− 

+ 

− 

+ 

NA 

Canada Métodos de 

microbiología y 

microarreglos 

de ADN 

Biswal et al., 

2014 

blaOXA 1y 3 + 

+ 

 

+ ↓ 

+ ↑ 

+ 

NA 

Portugal 

 

Métodos de 

microbiología y 

PCR 

 

Amador et al., 

2015 

blaOXA-

48 

1 y 2 NA 

NA 

+ 

NA 

+ 

+ 

Alemania 

Suecia 

Métodos de 

microbiología y 

PCR 

Métodos de 

microbiología y 

secuenciamiento 

masivo (NGS) 

Szczepanowski 

et al., 2009 

Bengtsson-

Palme et al., 

2016 

blaSHV 1,2,3 NA 

NA 

 

+ 

+ 

NA 

NA 

 

España 

Irlanda 

qPCR Marti et 

al.,2013 

Galvin et al., 

2010 

blaTEM 1,2,3 NA 

NA 

+ 

+ 

NA 

NA 

España 

Irlanda 

qPCR Marti et 

al.,2013 

Galvin et al., 

2010 

blaVIM-

1 

1 + + ↑ NA Alemania Métodos de 

microbiología y 

PCR 

Alexander et 

al., 2015 

N.a. No analizado; a; 1, doméstica: 2, hospitalaria; 3, industrial. + presente; - ausente, ↑ 

aumento, ↓ disminución. 

 

Si bien se ha sugerido que la abundancia de nutrientes y la presencia de diferentes 

factores; como antibióticos, metales pesados, biocidas, son los principales factores que 

permiten y aumentan de manera exponencial el fenómeno de resistencia a los antibióticos en 

los sistemas de lodos activados (Rizzo et al., 2013). Hay que destacar el papel del microbioma 

de las aguas residuales, donde los elementos genéticos móviles (EGM), y el material genético 

de las residuales (resistoma), permiten incrementar exponencialmente el fenómeno de la 

resistencia a los antibióticos en los sistemas de lodos activados (Manaia  et al., 2018).  
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De esta manera se considera que el tratamiento de lodos activados es un proceso que 

alberga las condiciones necesarias para la transmisión de GRA entre bacterias patógenas y 

no patógenas, por medio de EGM como los plásmidos (Sørensen et al., 2005; Rizzo et al., 

2013). En diferentes publicaciones se ha sugerido que el ADN liberado de células al ambiente 

puede contribuir a la transmisión de GRA entre bacterias, un mecanismo que hasta el 

momento se había considerado casi inexistente (Zhang et al., 2018), esto por la fácil 

degradación del ADN. Se ha sugerido que el principal mecanismo por el cual los GRA son 

eliminados en el tratamiento secundario del tren de tratamiento es por adsorción y 

sedimentación en la materia orgánica. Sin embargo es posible que el ADN extracelular pueda 

ser asimilado en los biosólidos y resguardado de nucleasas dentro de las biopelículas por 

medio de  las SPE, o en soportes naturales inorgánicos u orgánicos (sustancias húmicas), 

como sugiere Pinjin, et al., (2019). 

 

2.4. Los factores ligados al fenómeno de resistencia a los antibióticos en las 

PTAR 

 

2.4.1. El mecanismo de “SOS” y la resistencia a los antibióticos 

El mecanismo de SOS (del inglés, socorro) es una respuesta bacteriana al estrés 

inducida cuando una concentración anormal de ADN de una sola cadena (del inglés, single 

strand DNA) está presente en la célula (Baharoglu y Mazel, 2012). Por ejemplo, cuando las 

células intentan replicar ADN dañado, después de la irradiación UV o después de haber sido 

expuestas a concentraciones letales de antibióticos (Sørensen et al., 2005). Se ha reportado 

que al momento de ser asimilados los plásmidos transferidos por TGH, y no ser 

completamente integrados en el genoma bacteriano de la célula receptora pueden inducir 

mecanismos de SOS, por medio de mutaciones puntuales o reordenamientos causados por 

integrones (Baharoglu y Mazel, 2012). De esta manera, se puede considerar que el 

mecanismo SOS es una estrategia empleada por los microoorganismos para convertir el 

estrés ejercido por factores ambientales a su favor, como es el caso del aumento de su 

patogenicidad y la formación de biopelículas (Baharoglu y Mazel, 2012). 
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2.4.2 Las concentraciones sub-inhibitorias de antibióticos en PTAR 

Al contrario de lo que podría pensarse, los hospitales no representan el primer lugar 

en el uso de antibióticos, si no las zonas residenciales. Por lo tanto, la descarga de los mismos 

al sistema de alcantarillado en los complejos habitacionales contribuyen en mayor medida al 

aumento de residuos de antibióticos (Kümmerer, 2009). En promedio más del 70% de los 

antibióticos siguen siendo metabólicamente activos después de ser excretados, y por lo tanto 

pueden ejercer una presión selectiva en las comunidades bacterianas receptoras de estas 

aguas residuales con residuos de antibióticos, como las PTAR (Kümmerer, 2009). Las 

concentraciones sub-inhibitorias se caracterizan por ejercer un efecto de hormesis, donde las 

respuestas biológicas a las señales o estrés ambientales se caracterizan por relaciones 

bifásicas de dosis-respuesta, esto es una estimulación en dosis bajas e inhibición a dosis altas 

de la sustancia efectora (e.j. antibiótico) (Davies, 2006).  

En este sentido, se ha reportado que en las PTAR existe la presencia de antibióticos 

residuales en concentraciones sub-inhibitorias como; cefalosporinas, fluoroquinolonas, 

lincosamida, macrólidos, sulfonamidas y tetraciclinas (Kumari et al., 2017; Sharma et al, 

2017), los cuales se ha señalado, pueden encontrarse en residuos humanos fecales, ya sea en 

su forma original (compuesto activo) y/o en residuos metabólicos activos (Kumari et al., 

2017). En particular, hay que destacar que debido a su estructura molecular, los antibióticos 

β-lactámicos, son fácilmente hidrolizados y por lo tanto inactivados, como se reporta en 

Leung, et al (2012). No obstante hay que recordar que es posible que bacterias BLEEs en 

PTAR´s puedan entrar en contacto con bacterias susceptibles, propagando la resistencia a los 

antibióticos por medio de plásmidos. En este sentido los efluentes de PTAR´s son un 

problema de salud pública latente, debido a que albergan bacterias resistentes a los 

antibióticos que pueden llegar a nichos ambientales y entrar en contacto con la población 

humana. 

2.4.3. Las biopelículas y el fenómeno de resistencia a los antibióticos en las PTAR 

 

Las biopelículas se definen como agregados bacterianos de alta densidad con la 

propiedad inherente de adherirse a las superficies y establecerse dentro de una matriz 

polimérica extracelular. Se ha reportado que alrededor del 90% de la biomasa de las 
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biopelículas se compone de SPE, compuestos principalmente por proteínas, lípidos, ácidos 

nucleicos como el ADN extracelular, fosfolípidos, polisacáridos, y otros compuestos 

orgánicos. Dicha matriz de SPE confiere firmeza mecánica a las biopelículas debido a sus 

características viscoelásticas. Además, las SPE son parte crucial en la formación de vínculos 

sociomicrobiológicos, debido a su capacidad de albergar subpoblaciones con perfiles de 

resistencia y plásmidos que participan en la transferencia de material genético como GRA 

(Madsen et al., 2012). 

Cabe destacar, que la principal función de la matriz de SPE es proteger a los 

microorganismos de agentes antimicrobianos a través de la captación de los antibióticos por 

medio de interacciones  electrostáticas (Vasudevan et al., 2019). Sin embargo, al mismo 

tiempo que brindan protección, poseen un amplio repertorio de mecanismos que confieren 

resistencia a los antibióticos en las bacterias en las biopelículas como; las bombas de 

expulsión, enzimas modificadoras de antibióticos (β-lactamasas) (Høiby et al., 2010), la 

presencia de subpoblaciones con rasgos fenotípicos únicos (persistencia) (Vasudevan et al., 

2019). 

Asi mismo, la matriz de SPE puede actuar como un hospedero de GRA, en particular 

de ADN extracelular (ADNe) y plásmidos. Respecto al ADNe se ha propuesto la quelación 

de los iones multivalentes en la biopelícula mediante la secreción activa de ADNe, como 

mecanismo de tolerancia a los antibióticos en la población microbiana (Vasudevan et al., 

2019). En cambio, los plásmidos se consideran unidades independientes que confieren 

nuevos rasgos a sus hospederos (resistencia a los antibióticos) y al mismo tiempo participan 

activamente en la formación de biopelículas (Madsen et al., 2012).  

 

2.5 La detección y cuantificación de los GRA en PTAR 

 

Para la detección de GRA en matrices complejas, las técnicas de biología molecular 

como la qPCR (por sus siglas en inglés, reacción en cadena de la polimerasa cuantitativo), 

plantean una alternativa novedosa con ventajas superiores a los métodos convencionales 

como los medios de cultivos. En este sentido, las técnicas microbiológicas convencionales 

tienen una limitada capacidad para examinar las comunidades microbianas, donde solo entre 
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el 1-10% de las bacterias son cultivables (Che et al., 2019). Adicionalmente, los genes 

transferidos solo pueden ser expresados por un reducido número de hospederos, y requieren 

un gran tiempo de preparación y conllevan altos costos para análisis adecuados de post-

aislamiento (Rizzo et al., 2013). La qPCR es una variante de la PCR punto final, donde es 

posible monitorear los resultados en tiempo real,  y por lo tanto, cuantificar los GRA (Lamas 

et al., 2016). 

 

2.6 El potencial de los sistemas basados en agregados microalgas-bacterias 

(MABA) 

 

Las lagunas microalgales de alta tasa (del inglés, high rate algal pond; HRAP), son 

sistemas de tratamiento de aguas residuales competitivo por su bajo costo de operación y 

remoción de nutrientes, debido a la interacción mutualista que existe entre algas y bacterias. 

En este sentido, las microalgas como microorganismos fotosintéticos poseen la habilidad de 

asimilar nitrógeno y fósforo inorgánico, y producir oxígeno bajo la presencia de luz solar, el 

cual es asimilado por las bacterias para la remoción de nutrientes y materia orgánica 

produciendo CO2, que será fijado por las microalgas (figura 1). Adicionalmente, el cultivo 

de microalgas es una plataforma de tratamiento de aguas residuales energéticamente 

sustentable, mediante la obtención de productos de valor agregado como biogás por medio 

de la digestión anaerobia de los MABA (Carrillo-Reyes et al., 2021, Quijano et al., 2017). 

 

 

Figura 1. Representación gráfica de la interacción de los agregados microalga-bacteria. 

 

Los sistemas MABA han logrado reemplazar el uso de tecnologías como la 

centrifugación, la flotación y la filtración empleadas en la recolección de biomasa microalgal, 
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las cuales representan un alto grado de consumo de energía, resultando en procesos costosos 

y con sub-productos contaminantes. En este sentido, las SPE son cruciales en el proceso de 

biofloculación que permiten la formación de los agregados microalga-bacteria. Es posible 

aumentar la producción de SPE a partir de la implementación de operaciones ingenieriles en 

los HRAP, como la recirculación de la biomasa por medio de un sedimentador, al mantener 

y reintroducir especies de microalgas filamentosas, lo que permite aumentar la formación de 

los agregados MABA por medio del aumento de las SPE, aumentar la sedimentabilidad de 

los MABA y al mismo tiempo mejorar la remoción de materia orgánica, sólidos y nutrientes 

como el N-NH4
+ del efluente final (Gutiérrez et al., 2016).  

Los MABA empleados en el tratamiento de aguas residuales  domésticas, se 

componen en su mayoría de microalgas (Scendesmus sp., Stigeoclonium sp.) y bacterias del 

filo Bacteroidetes y Proteobacteria (Quijano et al., 2017), y una amplia diversidad de 

componentes inorgánicos involucrados en la formación de los agregados. Las SPE que 

participan en la formación y estabilidad de los agregados, están compuestos por 

macromoléculas como carbohidratos, proteínas, lípidos y ácidos nucleicos y otros 

compuestos poliméricos se secretan activamente o se generan a partir de la lisis celular 

(Taobat et al., 2019; Faust, 2014). 

Hasta el momento, no se tiene bien establecido el mecanismo por el cual los GRA o 

de igual manera el material genético, son reciclados en las SPE de los consorcios MABA. En 

cambio, en lodos activados, Pinjin, et al. (2019) mencionan que los GRA pueden estar 

asociados a las fracciones de SPE (unidas, fuertemente unidas, o libres, y un pellet ubicado 

en el núcleo), y por lo tanto tener un mayor grado de libertad de movimiento. De igual 

manera, hay que destacar la ausencia de publicaciones relacionadas al evaluar la influencia 

del TRS en la prevalencia de GRA en lodos activados; sin embargo se ha encontrado que al 

incrementar el TRS aumenta la concentración de GRA en la parte sólida del efluente final 

(Zhang et al., 2018). Por otro lado, Walston (2013) señala que al aumentar el TRS se 

seleccionan bacterias susceptibles sobre las bacterias con perfiles de resistencia, mejorando 

la capacidad de remoción de materia orgánica en el sistema, sin embargo no se descarta la 

presencia BRA al aumentar el TRS en menor proporción. No obstante, los consorcios 

microbianos, son muy versátiles y desarrollan estrategias de sobrevivencia rápidamente, 
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como menciona Hu et al. (2019), donde se encontró que las SPE son capaces de retener 

antibióticos, de tal manera que las bacterias dentro de la biopelícula no se vean afectadas. De 

igual manera, Wang et al. (2018) reportó que existe una sobreproducción de SPE en presencia 

de antibióticos, y en última instancia la unión de los antibióticos a la matriz de SPE, 

disminuye el efecto sobre la comunidad microbiana. 
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3. JUSTIFICACIÓN 

 

Actualmente el incremento de la prevalencia de los genes y bacterias resistentes a 

antibióticos, en particular la presencia de GRA β-lactámicos en aguas residuales municipales, 

es considerado un problema emergente de salud pública tanto para los humanos como para 

el medio ambiente. Estos GRA favorecen la proliferación de bacterias resistentes a los 

tratamientos convencionales de antibióticos β-lactámicos, lo que genera cuadros infecciosos 

más resistentes, sin olvidar las implicaciones económicas que conlleva las estancias 

hospitalarias (O´Neill, 2016).  

En este sentido, se ha señalado que las plantas de tratamiento de aguas residuales, en 

particular los métodos convencionales de tratamiento de aguas residuales como los sistemas 

de lodos activados en las PTAR, permiten la transferencia horizontal de GRA entre las 

comunidades bacterianas encargadas de eliminar la materia orgánica (Rizzo et al., 2013). Al 

mismo tiempo, estas comunidades contribuyen a la formación de biopelículas, por medio de 

la secreción de substancias poliméricas extracelulares (SPE), en donde es posible la 

transferencia de EGM (como plásmidos) que albergan GRA. De esta manera, la resistencia 

a los antibióticos β-lactámicos, puede aumentar de manera exponencial con la proliferación 

de bacterias con perfiles de beta-lactamasas de espectro extendido (BLEEs) en PTAR, 

suponiendo una problema de salud publica emergente, debido a que hasta el momento los 

GRA son denominados contaminantes emergentes que no se encuentran dentro de la 

normativa mexicana, y por lo tanto su impacto en el medio ambiente y en la salud humana 

es de reciente preocupación 

Los agregados MABA son un complejo sistema simbiótico entre bacterias y 

microalgas, donde su interacción está mediada por diferentes factores como la carga 

orgánica, temperatura, irradiancia, pH, TRH y TRS, comunidad microbiana, entre otros. En 

los sistemas MABA para el tratamiento de aguas residuales, es posible optimizar las 

eliminaciones de materia orgánica a partir de la implementación de una recirculación de la 

biomasa (en HRAP); es decir, una configuración de desacoplamiento de TRH y TRS, donde 

el TRH se encarga de controlar la concentración de nutrientes, mientras que el TRS se 

encarga de controlar el crecimiento celular (Quijano et al., 2017). En este sentido, es posible 

obtener mejores producciones de SPE al aumentar el TRS, si bien se ha planteado que las 
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condiciones de estrés como el déficit de nutrientes disponibles aumenta la producción de SPE 

y por lo tanto mejora la sedimentabilidad de los agregados microalga-bacteria, también se 

han reportado que la dinámica de la población microbiana influye en la producción de SPE, 

en este sentido se ha propuesto que el TRS es un parámetro de gran importancia en la 

obtención de agregados con mejor sedimentabilidad (Coronado-Apodaca, 2021). Como se 

ha señalado es posible que los flóculos de lodos activados actúen como hospederos de GRA, 

permitiéndoles mayor movilidad dentro de los sistemas convencionales y al mismo tiempo 

protección a las comunidades bacterianas de xenobióticos (Pinjin et al., 2019), de igual 

manera se puede inferir que este mismo comportamiento pueda ocurrir en los sistemas 

MABA.  En este sentido, se espera una disminución de la concentración de GRA (β-

lactámicos) en el sistema MABA mediante la implementación el desacoplamiento del TRH 

y TRS. 
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4. HIPÓTESIS 

 

El tiempo de retención de sólidos en el sistema de microalgas-bacterias para el 

tratamiento de aguas residuales domésticas tendrá una correlación positiva entre la 

concentración de las sustancias poliméricas extracelulares de los agregados microbianos, lo 

cual favorecerá la remoción de genes de resistencia a los antibióticos β-lactámicos, durante 

el tratamiento de aguas residuales domésticas. 

5. OBJETIVOS 

 

5.1 Objetivo general 

 

Determinar el efecto del tiempo de retención de sólidos en la prevalencia de genes de 

resistencia a los antibióticos (GRA) y la correlación con las sustancias poliméricas 

extracelulares (SPE) en sistemas microalga‐bacterias (MABA) para el tratamiento de 

aguas residuales domésticas. 

 

Objetivos Específicos: 

1. Determinar la correlación entre la formación y composición de los SPE con el tiempo de 

retención de sóldios y la prevalencia de GRA en un sistema de MABA para el tratamiento 

de aguas residuales domésticas. 

 

2. Correlacionar la población microbiana presente (microalgas y bacterias) con la 

persistencia de los GRA. 
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6. METODOLOGÍA 

 

6.1 Área de estudio y reactores 

 

El sistema de tratamiento de aguas residuales domésticas con agregados microalga-

bacterias que se utilizó se ha descrito anteriormente en Arcila y Buitrón, (2017). El cual 

consistió en dos lagunas microalgal de alta tasa, reactores tipo “raceway”, hechos de fibra de 

vidrio con una capacidad total de 80 L (50 L de volumen de trabajo), y un área de superficie 

de 0.26 m2. El nivel de agua en el reactor se mantuvo a una altura de 16 cm y fueron 

mezclados por una turbina que consta de seis impulsores, a un velocidad de 10 rpm (Cole 

Parmer, EE.UU.), que genera una velocidad de líquido de 0.2 ms−1. 

El sistema se operó a la intemperie, cubierto por un malla de invernadero de nylon, 

la cual se empleó para disminuir la irradiancia en el sistema como se reporta en previas 

investigaciones (Arcila y Buitrón, 2017). Los reactores tipo raceways se instalaron en el 

Laboratorio de Investigación de Procesos Avanzados de Tratamiento de Aguas (LIPATA) en 

el campus UNAM, ubicado en la ciudad de Querétaro, México (20 ° 42 N, 100 ° 26 W), 

situado a 1900 m sobre el nivel del mar. La operación de reactores tipo “raceway” se realizó 

de Junio a Noviembre del 2020. Los reactores contaron con un monitoreo de pH, oxígeno 

disuelto, temperatura e irradiancia, con adquisición de datos en línea con la interface 

LabQuest Mini  (Vernier, Beaverton, EUA). 

 

6.2 Agua residual e inóculo 

 

Durante la operación de los reactores en continuo, se alimentaron con agua residual 

proveniente de una planta de tratamiento de aguas residuales municipales ubicada en la 

delegación de Santa Rosa Jauregui, Querétaro, México. Las muestras de agua residual se 

recolectaron después de un pre-tratamiento de cribado grueso, sedimentación primaria y 

cribada fina, en bidones de polietileno de 20 L, y se almacenaron a 4°C hasta su uso. Antes 

de alimentar los reactores, el agua residual se tamizó (Tyler No. 65, 210 µm) para remover 

sólidos de gran tamaño, y fue alimentada sin pre-tratamiento adicional.  
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Previo a la inoculación, los reactores fueron lavados hasta no observar residuos de 

algas o contaminantes (larvas, pulgas de agua, etc.). El inóculo empleado fue lodo activado 

obtenido directamente de los tanques de aireación de la planta de tratamiento de aguas 

residuales Santa Rosa Jauregui. Se agregaron 10 L de licor mezclado como inóculo en cada 

reactor y se aforaron los reactores a una altura/profundidad de 16 cm empleando efluente 

secundario proveniente de la misma planta. Para el desarrollo del inóculo, esta mezcla de 

licor mezclado y efluente secundario se mantuvo en lote por un periodo de 28 días, en donde 

los lodos activados se enriquecen con microalgas nativas.  

6.3 Operación de los reactores “raceway” en continuo 

 

Un esquema global de la estrategia experimental se muestra en la Figura 1. 

 

Figura 2. Esquema de la estrategia experimental. 

 

Posterior al desarrollo del inóculo se inició la operación en continuo de los reactores, 

alimentando agua residual a un TRH de 6 días. El esquema general de uno de los reactores 
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se muestra en la figura 2. Los dos reactores se operaron como réplica, manteniendo las 

mismas condiciones operaciones entre ellos a lo largo del tiempo. Se establecieron 3 etapas 

de operación, evaluando tres diferentes TRS, 12, 7 y 9 días, durante 32 días de duración cada 

uno, de manera consecutiva. Las condiciones de operación y ambientales se resumen en la 

Tabla 1. El TRS se controló mediante la recirculación de sólidos al reactor calculada a partir 

de los sólidos suspendidos volátiles (SSV) en el reactor, SSV en el sedimentador, y el TRS 

de acuerdo con la ecuación 1 (Gutiérrez et al., 2016): 

Ecuación 1 

𝑄𝑅 =
𝑄 ∗ 𝑆𝑆𝑉𝐻𝑅𝐴𝑃

𝑆𝑆𝑉𝑆
−

𝑉 ∗ 𝑆𝑆𝑉𝐻𝑅𝐴𝑃

𝑇𝑅𝑆 ∗ 𝑆𝑆𝑇𝑆
  

Donde,  𝑄𝑅es el caudal de recirculación de lodo (L/d), Q es caudal del influente (L/d), 

𝑆𝑆𝑉𝐻𝑅𝐴𝑃 son los sólidos suspendidos volátiles dentro del raceway (g/L), 𝑆𝑆𝑉𝑆 son los sólidos 

suspendidos volátiles del sedimentador (fracción sólida, lodo) (g/L), TRS es tiempo de 

residencia de sólidos establecido o deseado (d) y V es el volumen de operación del receway 

(L). La tasa de recirculación se determinó de manera semanal, conforme al contenido de 

sólidos existentes en el reactor y sedimentador. Para evaluar el desempeño del reactor, de 

manera semanal se cuantificó la eliminación de nutrientes (N-NH4
+, P-PO4

-3) y materia 

orgánica (DQO) del efluente; así como sólidos (SSV) como medida indirecta del crecimiento 

de biomasa en los reactores.  

      

Figura 3. Diagrama general de la laguna microalgal de alta tasa, tipo “raceway”. 1. Entrada, 

2. Clarificador, 3. Agua tratada. 

 

Influente 
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Tabla 2. Condiciones de operación la laguna microalgal de alta tasa, tipo “raceway”. 

Parámetro Valor 

Volumen de trabajo (l) 50 

TRH (d) 6 

TRS (d) 12 7 9 

Periodo de operación (d) 32 32 32 

Agitación (rpm) 10 

Carga orgánica (mgDQO/L-1d-1)  39±19 38±17  40±23 

Irradiancia máxima (µmol/m2s-1)  580-900 

Temperatura (°C) 12-24 

pH 7-9 

 

6.3.1 Prevalencia de GRA y comunidades microbianas 

Se identificaron tres puntos de muestreo necesarios, influente, agregados MABA y 

efluente, para identificar la prevalencia de los GRA durante la operación de los reactores 

raceway, así como la caracterización de la comunidad microbiana y su relación con las SPE 

(Tabla 2). Adicionalmente, con el fin de identificar la morfología de los agregados MABA y 

la presencia de posibles depredadores en el sistema, se realizaron observaciones al 

microscopio de manera semanal. 

Tabla 3. Análisis en los diferentes puntos de muestro de los reactores raceway 

Puntos de 

muestreo 

 

Comunidad microbiana 

GRA SPE Objetivo de los análisis Bacterias (gen 

16s rADN) 

Eucariontes 

(gen18s 

rADN) 

Influente X  X 
 Analizar los GRA y comunidad 

bacteriana en el influente. 

Agregados 

MABA 
X X X X 

Evaluar la dinámica de los GRA del 

influente a los agregados MABA, y 

el efecto de las SPE. 

Efluente X X X  
Evaluar la capacidad de eliminación 

de GRA del sistema MABA 

 

 Los muestreos para analizar GRA, SPE y la comunidad microbiana se realizaron 

semanalmente, las dos últimas semanas de cada TRS evaluado, en ambos reactores 

considerados réplicas. La selección de GRA está basado en su importancia clínica y 

ambiental (Bogaerts et al. 2013; Monstein, et al., 2007) así como por sus características que 
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permiten la resistencia a las principales familias de antibióticos β-lactámicos; blaSHV, 

blaCTX-M, blaOXA-48, como se muestra en la tabla 4. 

 

6.4 Cuantificación de GRA y caracterización de comunidades microbianas   

La extracción de ADN genómico se realizó con el Kit DNeasy PowerWater (Qiagen, 

Alemania), de las muestras de agua residual, agregados microalga-bacteria y efluente, de 

acuerdo a las especificaciones del fabricante. Se evaluó la calidad y cantidad de ADN 

utilizando un espectrofotómetro de luz UV (Nanodrop 2000, Thermofisher). 

Tabla 4. Iniciadores utilizados para la amplificación por PCR multiplex. 
GRA Secuencia 

(5’-3’) 

Amplicón 

(bp) 

Referencia 

blaOXA48    

Forward ATGCGTGTATTAGCCTTATCG 265 (Bogaerts et al. 2013) 

Reverse CATCCTTAACCACGCCCAAATC   

 Programa: 94 °C por 5 min y 30 ciclos (94ºC por 30 s, 51ºC por 30 s, 72ºC por 60 s) 

 

bla-SHV    

Forward ATGCGTTATATTCGCCTGTG 747 (Monstein et al., 2007) 

Reverse TGCTTTGTTATTCGGGCCAA   

 Programa: 94 °C por 5 min y 30 ciclos (94ºC por 30 s, 56°C por 30 s, 72ºC por 60 s) 

 

blaCTX-M    

Forward ATGTGCAGYACCAGTAARGTKATGGC 593 (Monstein et al., 2007) 

Reverse TGGGTRAARTARGTSACCAGAAYCAGCGG   

 Programa: 94 °C por 5 min y 30 ciclos (94ºC por 30 s, 58°C por 30 s, 72ºC por 60 s) 

 

 

6.4.1 Cuantificación de los genes de resistencia a los antibióticos 

 

Para la detección de los genes bla-SHV, blaCTX-M y blaOXA-48 se amplificó un 

fragmento de los genes por medio de la técnica de PCR multiplex. Las reacciones de 

amplificación se realizaron en un volúmen final de 25µL que contiene: 0.22 μL de Platinum 

Taq pol (Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, US), 2.75 µL de PCR10x (Thermo Fisher 

Scientific, Waltham, MA, US), 2.2µL de MgCl2 (Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, 

US), 0.5µL de dNTP (Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, US), 0.5 μL de cada iniciador 

(10 pmol) y 1.5 μL de ADN genómico. 
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Posteriormente para la validación de cada GRA amplificado, se realizaron tres 

ensayos de amplificación de PCR individuales. El tamaño del amplicón correspondiente a 

cada gen se analizó por medio de electroforesis en geles de agarosa al 2%. Posteriormente 

los amplicones se purificaron con el Kit de purificación de PCR PureLink™ (Thermo Fisher 

Scientific, Waltham, MA, US) y se cuantificó con el equipo NANODrop 2000 (Thermo 

Scientific, USA) para utilizarse como control en la curva de calibración de la qPCR. 

Dichos genes se cuantificaron del ADN genómico extraído de las muestra descritas 

anteriormente (sección 6.3.2), mediante qPCR en el equipo StepOne (Applied Biosystems, 

Foster City,  CA, USA), utilizando una  de reacción mezcla comercial (Power SYBR Green 

PCR Master Mix, AppliedBiosystems, Foster City,  CA, USA) y cebadores específicos (tabla 

3). El número de copias genéticas se calculó por el valor CT y la curva estándar (ecuación 2). 

Cada muestra se probó por duplicado para cada ensayo.  

Ecuación 2 

𝐶𝑜𝑝𝑖𝑎𝑠 𝑝𝑜𝑟 𝑟𝑒𝑎𝑐𝑐𝑖ó𝑛 = 𝐸𝑓𝑖𝑐𝑖𝑒𝑛𝑐𝑖𝑎(𝐼𝑛𝑡𝑒𝑟𝑐𝑒𝑝𝑡𝑜−𝐶𝑡 𝑒𝑥𝑝𝑒𝑟𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑎𝑙) ∗ 𝐹𝑎𝑐𝑡𝑜𝑟 𝑑𝑖𝑙𝑢𝑐𝑖ó𝑛     

 

Donde la eficiencia se calcula como el exponente de la eficiencia obtenida a partir de 

la curva estándar, de igual manera el intercepto se obtiene partir de la curva estándar, mientras 

que el valor CT se obtiene a partir del ensayo realizado, mientras que el factor de dilución. El 

límite de detección (LOD), está definido como la concentración más baja a la que se detecta 

el 95% de las muestras positivas, en la ecuación 3 se muestra la fórmula que se utilizó. 

Ecuación 3 

LOD =
3.3 ∗ (Desviación estándar del intercepto de la regresión lineal)

Pendiente de la regresión lineal
 

En donde 3.3 es una constante, la desviación estándar del intercepto de la regresión 

lineal se obtiene a partir del análisis de regresión lineal de la curva estándar de cada GRA 

analizado, y de igual manera la pendiente de la regresión lineal se obtiene al hacer la 

regresión lineal de la curva estándar del GRA analizado. La curva estándar correspondiente 
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de cada ensayo de qPCR se consideró efectiva, si presentaba una eficiencia de amplificación 

entre 83.9% – 105.8% y valores R2 entre 0.98 - 0.99 (Bustin, et al., 2008). 

Los valores de copias por reacción cuantificadas (Ecuación 2), se utilizaron para 

normalizar los resultados de las copias de GRA por mililitro de influente o efluente, así como 

por g SSV (ecuaciones 4 y 5). 

Ecuación 4 

𝐶𝑜𝑝𝑖𝑎𝑠 𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑙𝑖𝑙𝑖𝑡𝑟𝑜 =
𝑐𝑜𝑝𝑖𝑎𝑠

𝑚𝑙
∗55

𝑚𝑙 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 𝑓𝑖𝑙𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎
         

 

Donde,  𝑐𝑜𝑝𝑖𝑎𝑠/𝑚𝑙 son las copias del gen de interés por mililitro, 55 es un factor de 

conversión, y 𝑚𝑙 𝑑𝑒 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 𝑓𝑖𝑙𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎 son los mililitros de muestra recolectada que fueron 

filtrados en el kit de extracción para su posterior análisis molecular. 

 

Ecuación 5 

Copias por mg SSV =

𝑐𝑜𝑝𝑖𝑎𝑠
𝑚𝑙

𝑆𝑆𝑉 (𝑚𝑔/𝑚𝑙)
1000

             

Donde,  𝑐𝑜𝑝𝑖𝑎𝑠/𝑚𝑙 son las copias del gen de interés por mililitro, y SSV son los 

sólidos suspendidos volátiles (mg/ml) correspondientes al día de recolección de muestra para 

los análisis de biología molecular y análisis fisicoquímicos. 

Para calcular los valores de eliminación del gen de interés en el sistema, se utilizó una serie 

de operaciones que nos permite calcular la magnitud del cambio en el número de células, en 

otras palabras una escala logarítmica. Esta escala nos permite tomar el valor logarítmico de 

un número grande, como el número de células o en este caso el número del gen de interés 

por mililitro y se transforma en uno más pequeño, apropiado para realizar los cálculos 

necesarios. En este sentido se calcularon las reducciones logarítmicas como la diferencia 

entre las concentraciones logarítmicas del influente y el efluente. 
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6.4.2 Caracterización de la comunidad microbiana 

 

El ADN metagenómico de los agregados MABA a las diferentes condiciones 

evaluadas (sección 6.3.1) se envió al laboratorio de recursos integrados de microbioma (IMR) 

de la Universidad de Dalhousie (Halifax, Canadá) y se secuenciaron utilizando la plataforma 

Illumina MiSeq. Las comunidades microbianas se determinaron a partir de la secuenciación 

del gen 16s ADNr para bacterias y 18s ADNr para microalgas. Las regiones objetivo se 

amplificaron utilizando los cebadores 28F (GAGTTTGATCNTGGCTCAG) -388R 

(TGCTGCCTCCCGTAGGAGT) y EukA7F (AACCTGGTTGATCCTGCCAGT) - 

Euk516R (ACCAGATTGCCCTCC) para 16s y 18s, respectivamente. 

6.5 Métodos analíticos 

 

6.5.1. Análisis fisicoquímicos 

El análisis de N-NH4+, P-PO4-3 y DQO en el influente y efluente se determinó por los 

métodos HACH, 8000, 10127 y 10031, respectivamente. Las concentraciones de SST y SSV 

se determinaron de acuerdo a los métodos estándar (APHA, 2005).  

6.5.2 Caracterización de los agregados microalga-bacteria 

Los agregados MABA se observaron al microscopio en campo claro (Nikon H550L, 

Nikon Instruments, Melville, NY. EUA), y se recolectaron evidencias fotográficas (Nikon 

DS-Ri1, Nikon Instruments, Melville, NY. EUA). La concentración de los SPE en los 

agregados MABA se calculó como la suma del contenido de proteínas y polisacáridos. Se 

evaluaron dos tipos de SPE; SPE unidos (SPE-U) y SPE libres (SPE-L) como se muestra en 

la figura 3. Los SPE-U están firmemente unido a las células, mientras que SPE-L se 

encuentran débilmente unido a las células o presentes en el medio líquido (Arellano-Badillo 

et al, 2014). La determinación se realizó de acuerdo a lo reportado por Arellano-Badillo, et 

al. (2014), como se describe a continuación. Para la determinación de los SPE-L se agregaron 

50 ml de una muestra del reactor que contenía los agregados MABA y se centrifugaron a 

4000 rpm durante 20 min. El sobrenadante se filtró a través de un filtro de vidrio GF/A (poro 

de 1.6 µm). El filtrado se utilizó para medir proteínas libres y polisacáridos. Los pellets 

obtenidos a partir de centrifugación se diluyeron en una solución salina isotónica (0.9% 
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NaCl) y se calentaron durante 1 h a 80 °C. A continuación, la muestra se centrifugó a 4000 

rpm durante 20 minutos. Luego, se filtró a través de un filtro de vidrio GF/A, y se midieron 

la proteína y los polisacáridos de SPE-U. Las proteínas y los polisacáridos se midieron de 

acuerdo con Lowry et al., (1951), y Dubois et al., (1956), respectivamente.  

 

6.5 Análisis estadísticos 

El efecto estadístico de los diferentes TRS a diferentes variables de respuesta (valor-

p<0.05) se determinó mediante un análisis de varianza. Inicialmente se realizó una prueba de 

Barttlet para evaluar la homocedasticidad de los datos (valor-p<0.05) y la prueba de shapiro 

wilks para evaluar la normalidad (valor-p<0.05). De acuerdo a los resultados de los supuestos 

de normalidad y homocedasticidad, se realizó un análisis de varianza (ANOVA) para datos 

paramétricos o Kruskal-Wallis para datos no paramétricos, según correspondió. De igual 

manera se empleó una prueba de Tukey (HSD), o en su caso un prueba de Dunn para datos 

no-paramétricos, con la finalidad de evaluar las diferencias significativas (valor-p <0.05). 

Adicionalmente se calcularon los valores del coeficiente de correlación de Spearman (datos 

no paramétricos) para evaluar si existían correlaciones estadísticamente significativas (valor-

p <0.05) entre las concentraciones totales de GRA y la comunidad microbiana. El análisis 

estadístico se llevó a cabo utilizando R 3.1.1 (R Core Team, 2014). 
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7. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

7.1 Operación del sistema microalga-bacteria 

 

Para el proceso de selección de inóculo y arranque de la operación se adoptó la 

estrategia reportadas por  Arcila y Buitrón (2017), donde se utiliza como inóculo una mezcla 

de efluente primario y licor mezclado de una planta de tratamiento de aguas residuales. 

Posteriormente se procedió a operar en lote durante 28 días, de esta manera se permite la 

estabilización del proceso, logrando la formación de agregados, para continuar la operación 

en continuo. Se monitoreó la concentración de N-NH4
+ a partir del día 5 hasta el día 15, ya 

que se ha observado que la falta de este nutriente esencial detiene el proceso de proliferación 

de microalgas, en el caso de que se observara una disminución de NH4
+ (menor a 60 mg de 

N-NH4
+ L-1), se añadió 1 L de una solución stock de 10 g de urea/L a cada reactor (Coronado-

Apodaca, 2021). 

 

Figura 4. Fotografía del sistema MABA ubicado en LIPATA, Querétaro. 

 

Después de 28 días de operación en lote, fue posible observar flóculos de coloración 

verde (figura 4). Al final de este periodo la concentración de biomasa dentro del reactor fue 

de 379 ± 65 mg SSV/L, con una concentración residual de 38 ± 7 mg/L de N-NH4
+. 
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Dia 1 Dia 28 

  

Figura 5. Observaciones en el estereoscopio de una muestra representativa de ambos 

reactores, en el día 1 que corresponde al arranque de la operación y en el 28, que corresponde 

al último día de operación en lote. 

 

7.2 Operación en continuo 

7.2.1 Características fisicoquímicas del efluente primario  

Para la operación en continuo se recolectó semanalmente efluente primario de la 

planta de tratamiento de agua residual ubicada en Santa Rosa Jauregui. La caracterización 

promedio del efluente primario utilizado en los diferentes TRS evaluados se muestra en la 

tabla 5.   

Tabla 5. Caracterización fisicoquímica del agua residual. 

 

TRS (d) DQOs 

(mg L-1) 

N-NH4
- 

(mg L-

1) 

P-PO4
-3 

(mg L-1) 

pH 

12 239 ± 193 41 ± 26 17 ± 13 7.5 ± 0.5 

7 512 ± 131 75 ± 2 30 ± 0.3 7.9 ± 0.8 

9 368 ± 268 63 ± 18 35 ± 5.0 7.4 ± 0.3 

 

Como se observa en la tabla 5, se utilizó la DQO soluble como parámetro de medición 

de materia orgánica, como se reporta en Su et al., (2012) para sistemas biológicos con 

microalgas para el tratamiento de agua residual municipal. De igual manera se monitoreó 



                

 29 

semanalmente las concentraciones de N-NH4
-, P-PO4

-3 y el nivel de pH (valor óptimo: 7.5) 

en estos sistemas, los cuales nos permiten evaluar el desempeño de eliminación de nutrientes. 

7.2.2 Monitoreo del desempeño de los reactores: eliminación de cargas 

orgánicas y nutrientes 

 

7.2.2.1 Eliminación de la DQO y nutrientes 

 

Se obtuvieron eliminaciones promedio de DQOs, N-NH4
+ y P-PO4

-3 de hasta  86%, 

99% y 14%, respectivamente; con variaciones dependiendo del TRS evaluado (Tabla 6). El 

análisis estadístico no mostro una diferencia significativa debido al TRS en la remoción de 

DQO, ni por el efecto del reactor, lo que corrobora que ambos se comportaron como réplicas 

(Tabla 7). La remoción de DQO en los sistemas implementados fue 10% menor de los 

reportado por Arcila y Buitrón, 2017. Esta variación puede deberse a diferente composición 

del influente o condiciones ambientales. 

Tabla 6. Caracterización fisicoquímica del efluente obtenido en los diferentes TRS 

evaluados en la operación del sistema microalga-bacteria, así como las eliminaciones 

obtenidas 

 Caracterización del 

efluente 

 Eliminaciones 

TRS 

(d) 

DQOs 

(mg L-1) 

N-NH4
- 

(mg L-1) 

P-PO4
-3 

(mg L-1) 

SSV  

(mg L-1) 

 DQOs  

(%) 

N-NH4
-  

(%) 

P-PO4
-3 

(%) 

12 48 ± 27 1 ± 0.6 12 ± 52 372 ± 108  78.7 ± 2.85 97.4 ± 1.3 14.6 ± 41.3 

7 67 ± 10 9 ± 7 26 ± 5 651 ± 156  86.3 ± 3.9 87.8 ± 9.3 10.4 ± 15.3 

9 56 ± 30 0.05 ± 0.1 34 ± 3 687 ± 102  74.4 ± 23.2 99.9 ± 0.1 0.46 ± 14.2 

 

Tabla 7. Valor p del análisis estadístico del efecto de los diferentes TRS sobre los 

parámetros fisicoquímicos  evaluados 

Eliminación de  

parámetros 

Shapiro 

wilks 

Barttlet´s 

test 

ANOVA Kruskal-

Wallis 

Tukey´s 

test 

Dunn 

test 

DQOs (%) 0.081 0.002 0.491 N.a. N.a  

N-NH4
- (%) 0.001 5.7e-6 N.a. 0.015  9≠7 

12=7 

12=9 

P-PO4
-3(%) 0.216 0.140 0.75 N.a. N.a  

N.a., no aplica. 
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Como se observa en la tabla 8, en general las eliminaciones de nitrógeno son 

comparables con trabajos anteriores, destacando el trabajo de Arcila y Buitrón, (2017), del 

cual se adoptaron medidas de control de las condiciones ambientales para mejorar los 

rendimientos de eliminación de nutrientes.  

Tabla 8. Comparación de porcentaje de eliminación de nitrógeno y fósforo en tratamiento 

de aguas residuales con microalgas. 

Configuración Medio de 

cultivo 

 Microalgas y 

tipo de 

agregación 

Eliminación 

de nitrógeno 

(%) 

Eliminación 

de fósforo 

(%) 

Referencia 

Reactores en 

lote  

(2 L) 

Agua 

residual 

doméstica 

 Consorcio 

dominado por 

Desmodesmus 

sp. 

 

84 60 
Komolafe et 

al., 2014 

Reactor de alta 

tasa (12 m3) 

Efluente de 

cultivo 

pecuario 

 Agregados 

microalgas-

bacterias 

 

31 64 

Van de 

Hende et al. 

2014 

Reactor 

secuencial en 

lote (4 L) 

Agua 

residual de 

industria 

alimenticia 

 

 

Agregados 

microalgas-

bacterias 

58 89 

Van de 

Hende et al. 

2014 

Reactor de alta 

tasa (30 L) 

Agua 

residual 

doméstica 

 Consorcio 

dominado por 

Scenedesmus 

obliquus 

 

56 83 
Rodríguez, 

2017 

Reactor de alta 

tasa (50 L) 

Agua 

residual 

doméstica 

 Agregados 

microalgas-

bacterias 

 

95 30 
Arcila et al., 

2017 

Fotobioreactor 

(3 L) 

Purines de 

cerdo 

 Consorcio 

dominado por 

C. minutisssim, 

A. obliquus y 

Aphanothece 

sp. 

 

83 91 
Posadas  et 

al. 2013 

Botellas 

serológicas  de 4 

L 

 

Lixiviados y 

agua residual 

doméstica 

 Consorcio 

dominado por 

Desmodesmus 

spp. Y 

Scenedesmus 

obliquus  

95 40 

Hernández-

Garciá et 

al., 2019 

Reactor de alta 

tasa (50 L) 

Agua 

residual 

doméstica 

 Agregados 

microalgas-

bacterias 

99 14 Este trabajo 
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De igual manera a partir de Coronado-Apodaca, (2021), se adoptaron la estrategia del 

desacoplamiento del TRS y TRH con la finalidad de mejorar la formación de los agregados 

microalga-bacteria por medio de la recuperación de la biomasa del sedimentador secundario.  

Respecto a la eliminación de nitrógeno, en procesos aerobios, el amonio puede ser 

removido de las aguas residuales de tres maneras: asimilación, nitrificación y volatilización 

a) asimilación: utilización del nitrógeno para procesos celulares (transformación de NH4
+ a 

N orgánico), b) nitrificación: llevado a cabo por bacterias autótrofas nitrificantes que 

transforman en amonio en nitritos y nitratos, los cuales se ven favorecidos por TRH mayores 

a seis dias (Arcila y Buitrón, 2017) y c) volatilización, cuando el pH es superior a 8.5 

unidades, ya que el amonio es convertido a amoníaco (gas) y se libera a la atmósfera. En este 

sentido se obtuvieron porcentajes de eliminación superior al 90% en los tres TRS evaluados 

(Tabla 5), y al mismo tiempo se realizaron acciones de control y medición de pH con la 

finalidad de mantener el pH menor a 9, por lo que se atribuye la eliminación del nitrógeno a 

la vía biológica. 

Por otro lado, las microalgas, requieren fósforo, principalmente para la producción 

de fosfolípidos, ATP y ácidos nucleicos. Las algas asimilan el fósforo como ortofosfato 

inorgánico, en forma de H
2
PO

4

- 
y HPO

4

2-

, donde el proceso de absorción es activo, es decir, 

requiere energía. Por otra parte, las microalgas son capaces de asimilar el fósforo en exceso, 

dentro de las células en forma de gránulos de polifosfato. Otra vía de remoción de fósforo en 

los sistemas de microalgas es la abiótica, en donde el aumento del pH debido a la actividad 

fotosintética causa que el fósforo se precipite con cationes disponibles para formar fosfatos 

metálicos, donde los fosfatos de calcio son los más comunes (Larsdotter, 2006). Se ha 

señalado que rendimientos bajo de remoción de fósforo por procesos biológicos está 

relacionada con la concentración de nitrógeno, siendo a relación N: P 30:1, la óptima para la 

absorción máxima de nitrógeno y fósforo en cultivos de consorcios microalgales-bacterianos 

(Su et al., 2011). Sin embargo, la relación de nitrógeno a fósforo fue inferior a 3 en este 

estudio. Como se observa en la tabla 8, no se observaron valores de pH superiores a 9 en la 

operación, y por ende, se asume que el fósforo eliminado ocurrió por asimilación en las 

células microalgales mayoritariamente, es decir en forma muy lenta ocasionado por la 
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ausencia de microalgas con capacidad para asimilar el fósforo en forma de fosfato, al 

contrario de la precipitación química que ocurre más rápido. En la última fase de operación, 

al TRS de 9 d, se observó  una disminución en la remoción de fósforo, atribuida a la presencia 

de contaminación por crustaceos, que pudieron afectar el desempeño del reactor. Sin 

embargo, este efecto negativo no se observó para la remoción de nitrógeno o la DQO. 

En la tabla 9 se resumen los parámetros ambientales de importancia para el cultivo 

de microalgas en los reactores operados a la intemperie, por lo que estos parámetros 

estuvieron sujetos a las variaciones de las condiciones ambientales. La temperatura en los 

reactores osciló entre 14°C y 23°C; en este caso, se ha señalado que la temperatura óptima 

depende de la especie, sin embargo hay que recordar que los sistemas microalga-bacteria son 

consorcios mixtos y por lo tanto a condiciones ambientales existe una gran diversidad de 

microorganismos involucrados en la formación de los agregados. Por otra parte, los niveles 

de oxígeno disuelto son  un indicador de la actividad fotosintética de las microalgas, siendo 

este rango los valores registrados durante el ciclo dia/noche, es decir los valores oscilan entre 

el valor más bajo registrado (noche) y el valor más alto que corresponde al ciclo de luz. Por 

último, los valores de irradiancia registrados en la tabla 10 coinciden con los valores 

reportados en Arcila y Buitrón, (2017), cuando se instaló la malla sombra para reducir los 

efectos inhibitorios de la exposición de las microalgas altas irradiancias, fenómeno conocido 

como fotoinhibición.  

Tabla 9. Parámetros ambientales monitoreados en los sistemas microalga-bacteria 

 

TRS (d) Irradiancia 

máxima 

(umol2m2s-1) 

Oxígeno 

disuelto (mg 

L-1) 

pH Temperatura (°C) 

12 899 ± 33 2.8-14.2 - 14-23 

7 592 ± 24 3.4-7.4 7.1-7.7 12-23 

9 915 ± 240 2.6-7.4 6.9-7.8 10-22 

 

7.3 Caracterización morfológica de los agregados microalga-bacteria 

 

7.3.1 Extracción y cuantificación de SPE 
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La formación de los agregados microalga-bacteria está correlacionado con diferentes 

factores; como las características fisicoquímicas del agua residual, la configuración y 

operación de los reactores, y aspectos medioambientales como la irradiancia (Arcila y 

Buitrón, 2017; Faust. 2014). Es aceptado que las proteínas son el componente mayoritario en 

las SPE de biopelículas de lodos activados y otros tipos de biopelículas (Faust. 2014). De 

acuerdo a Wingender et al. (1999), las SPE se pueden clasificar en SPE solubles y SPE 

unidos; estos últimos se clasifican en SPE ligeramente unidos y SPE estrechamente unidos 

(Figura 6). La nomenclatura es muy diversa y difícil de unificar, de modo que, para este 

experimento se distinguen dos fracciones (unidas y libres) como reportan Arcila y Buitrón 

(2017) para agregados microalgas-bacterias. 

 

Figura 6. Estructura de las SPE; SPE ligeramente unidos, SPE estrechamente unidos, SPE 

unidos, SPE solubles. Tomado y adaptado de Wingender, et al., (1999). 

 

7.3.1.1 La fracción unida de las sustancias poliméricas extracelulares 

 

Se ha planteado que los carbohidratos son más susceptibles a desprenderse de los 

agregados por fuerzas mecánicas resultado de la agitación constante y por esta razón, 

contribuir al incremento de carbohidratos en las SPE libres. Por el contrario, se ha encontrado 

que las proteínas de la fracción unida, por su alto contenido de aminoácidos, son de mayor 

importancia en el proceso de agregación en flóculos de lodos activados, debido a que están 
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estrechamente relacionados con la formación de enlaces electrostáticos con iones 

multivalentes como calcio y magnesio, y, por lo tanto, desempeñar un papel más importante 

en el proceso de biofloculación que los polisacáridos. En algunos casos se ha señalado que 

el aumento del TRS puede incrementar la concentración de proteínas debido al incremento 

de la actividad metabólica microbiana (Faust, 2014).  

En la tabla 10, se muestran los valores obtenidos la extracción y cuantificación de 

proteínas y carbohidratos en las diferentes fracciones y TRS. En este sentido, a diferencia de 

lo reportado por Faust (2014), en este trabajo los menores TRS produjeron la mayor cantidad 

de SPE y sus diferentes fracciones. El análisis estadístico mostró que el TRS tuvo un efecto 

significativo en las diferentes fracciones y componentes de las SPE (Tabla 11).  

Tabla 10. Valores promedio con su desviación estándar de las proteínas y carbohidratos de 

los SPE, así como la relación P: C, obtenidas a lo largo de la operación. 

 

TRS (d) 
Proteínas (mg gSSV-1) Carbohidratos (mg gSSV-1) Relación P:C*  

unidas libres unidos libres Unidas 

12 31.0 ± 9.9 15.4 ± 7.6 17.8 ± 2.8 20.1 ± 5.7 1.82 

7 48.2 ± 19.3 46.5 ± 14.3 34.6 ± 16.3 33.0 ± 2.7 1.39 

9 59.9 ± 21.0 10.1 ± 3.8 32.3 ± 5.6 20.9 ± 1.3 1.85 

* P: C, proteínas: carbohidratos. La relación P: C está dada por los valores de Proteínas y 

Carbohidratos unidos.  

Hay que establecer que hasta el momento el efecto del TRS sobre la composición de 

las SPE en lodos activados requiere más investigación, sin embargo podemos sugerir que la 

composición de los SPE este regida por la diversidad de la comunidad microbiana y su 

cambio durante la operación de los reactores. En este sentido se ha sugerido que los SPE son 

de origen intracelular en condiciones fisiológicas normales y en condiciones de estrés 

(Delattre, et al., 2016). Por lo tanto es de gran importancia categorizar el efecto de los factores 

de estrés que promueven la producción de SPE en los sistemas MABA y en última instancia 

desarrollar estrategias para mejorar los procesos de recuperación de la biomasa de los 

sistemas MABA. 
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Tabla 11. Valor p del análisis estadísticos del efecto del TRS sobre la concentración de 

proteínas y carbohidratos de los SPE 

Parámetro  

(mg gSSV-1) 

Shapiro 

wilks 

Barttlet´s 

test 
ANOVA 

Kruskal-

Wallis 

Tukey´s 

test 

Dunn 

test 

Proteínas       

Libres 0.001 0.220 N.a. 0.001 N.a. 

9≠7 

12≠7 

12=9 

Unidas 0.015 6.4e-6 N.a. 0.001 N.a. 

9=7 

12≠7 

12≠9 

Carbohidratos       

Libres 0.270 0.518 0.001 N.a. 

9=7 

12≠7 

12=9 

N.a. 

Unidos 0.001 0.001 N.a. 0.009 N.a. 

9=7 

12≠7 

12=9 

N.a., no aplica.  

 

Un factor importante en la caracterización de los SPE es la relación P: C (Tabla 9). 

Previamente Trebuch et al., (2020) establecieron un rango de 1.2 a 6.9, que indica que al 

aumentar la concentración de proteínas y por lo tanto la relación P: C, se favorece la 

disminución de las cargas negativas en la superficie de la célula, y por lo tanto disminuye la 

repulsión electrostática entre células permitiendo la agregación. En este experimento, la 

relación P: C se mantuvo entre 1.39-1.85,  junto con las observaciones microscópicas se 

puede concluir que la formación de agregados fue constante a lo largo de la operación de los 

reactores. 

 

7.4 Cuantificación de GRA por qPCR en los sistemas microalga-bacteria 

 

Las plantas de tratamiento de aguas residuales han sido clasificadas como hotspots o 

vectores de liberación de GRA al ambiente, debido a la presencia de comunidades 

microbianas y mecanismos intracelulares como respuestas a condiciones de estrés, y 

concentraciones sub-inhibitorias de antibióticos (Rizzo et al., 2013). En la tabla 13 se 
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resumen los trabajos recopilados de Ashbolt et al., (2018), en particular los valores de 

eliminación logarítmica de GRA β-lactámicos en sistemas de lodos activados. Para estos 

GRA, en lodos activados se pueden encontrar eliminaciones logarítmicas de 1-3 orden de 

magnitud (Tabla 12), mientras que en el tratamiento terciario (cloración y desinfección por 

UV) se han reportado eliminaciones logarítmicas de 2-5 orden de magnitud (Ashbolt et al., 

2018). 

Tabla 12. Eliminación logarítmica de GRA β-lactámicos en diferentes sistemas de 

tratamiento de aguas residuales. 

Tipo de 

tratamiento 

Tipo agua 

residuala 

 

Ubicación  

 

GRA AR 

(copias/ml) 

EF 

(copias/ml) 

 

Eliminación 

Log 

 

Referencia 

Lodos 

activados 

1 y 2 Italia blaCTX-M 

 

4.8E+2 

 

<LOQ 

 

≤ 2.68 

 

Di Cesare 

et al., 

2015 

Lodos 

activados 

1 y 3  China blaCTX-M 2.6E+5 1.5E+5 0.23 Wen et al., 

2016 

Lodos 

activados y 

tratamiento 

químico  

1 

 

Italia blaCTX-M 1.9E+3 N.D. ≤ 3.28 Di Cesare 

et al., 

2015 

Lodos 

activados y 

tratamiento 

químico) 

1 y 2 Italia blaCTX-M 4.6E+4 <LOQ ≤ 4.55 Di Cesare 

et al., 

2015 

N.R. N.R. España blaCTX-M  2.0E+3 1.58E+2 3.26 Colomer-

Lluch et 

al., 2011 

Agregados 

microalga-

bacteria 

1 México blaCTX-M 

blaOXA-48 

blaSHV 

2.4E+0 

2.1E+0 

6.0E+1 

3.1E+1 

4.0E-1 

1.0E-1 

-1.11 

1.58 

0.48 

 

Este 

trabajo 

N.R., no reportado.  AR, agua residual. EF, efluente. N.D., no detectado. LOQ, por debajo 

del límite de cuantificación. a, 1, doméstica: 2, hospitalaria; 3, industrial.  

 

En este trabajo, los resultados de remoción de GRA β-lactámicos tuvieron un efecto 

más claro a TRS de 7 y 9 dias para los genes blaOXA-48 y blaSHV, con eliminaciones del 
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97.3% y 67%, respectivamente, no así para el gen blaCTX-M, el cual aumentó en los tres 

TRS evaluados (Tabla 12). El análisis estadístico mostró que el tratamiento del agua residual 

comparado con el efluente, tuvo un efecto significativo en los TRS evaluados (Tabla 15). En 

términos de remoción logarítmica, el sistema MABA alcanzó valores de 1.58 y 0.48,  para 

los genes blaOXA-48 y blaSHV respectivamente en el TRS de 9 dias, los cuales son 

comparables con los sistemas de lodos activados (tabla 12). Diversos trabajos han destacado 

la dificultad para detectar y cuantificar los GRA β-lactámicos en ambientes acuáticos y en 

agua residual recibida por PTAR´s, así como los biosólidos generados a partir de las aguas 

residuales, en particular blaCTX-M, blaSHV, blaTEM, hasta el momento no se tiene claro 

las causas de este comportamiento (Wen et al., 2016).  

Tabla 13. Concentración de GRA y porcentaje de eliminación en el sistema microalga-

bacteria. 

TRS(d) GRA AR 

(copias/ml) 

LM 

(copias/ml) 

EF  

(copias/ml) 

% 

eliminación* 

12 blaCTX-M 66.4 ± 74.7 133.3 ± 71.9 354.5 ± 47.3 -433.2 

blaOXA-48 0.002 ± 0.002 1.6 ± 2.2 0.0 ± 0.0 -473.5 

blaSHV 0.2 ± 0.0 0.9 ± 0.5 0.6 ± 0.0 -255.4 

7 blaCTX-M 65.6 ± 19.0 381.2 ± 124.9 354.5 ± 47.3 -439.8 

blaOXA-48 0.04 ± 0.01 0.2 ± 0.4 0.0 ± 0.0001 82.5 

  blaSHV 11.5 ± 14.1 2.7 ± 2.0 0.6 ± 0.0 94.4 

9 blaCTX-M 2.4 ± 0.2 402.8 ± 83.8 31.2 ± 5.5 -1197.7 

blaOXA-48 2.1 ± 2.6 0.2 ± 0.1 0.4 ± 0.5 97.3 

blaSHV 0.3 ± 0.0 86.8 ± 112.5 0.1 ± 0.0 67.0 

AR: agua residual; LM: licor mezclado; EF: efluente. * Valores negativos de eliminación 

indican un aumento en la concentración del gen en el efluente, comparado con el influente. 

En este sentido,  para las muestras que mostraron un cuantificación positiva pero por 

debajo del límite de detección definido por la curva de calibración, el gen analizado se 

consideró presente pero no cuantificable (Bustin et al., 2009). Para mejorar dicho límite de 

detección, se recomienda utilizar primers específicos para otras variantes reportadas en la 

literatura para los GRA β-lactámicos, diferentes a los genes analizados en este trabajo. Hay 

que recordar los resultados reportados en Pinjin et al., (2019), donde se sugiere que los GRA 

poseen un cierto grado de movilidad entre los flóculos de lodos activados, en este sentido es 

posible que los GRA como blaCTX-M y otros de la familia de los β-lactámicos no sean 

fácilmente detectables y cuantificables, por lo tanto es necesario implementar metodologías 
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que permitan discernir entre la capacidad de las fracciones de SPE (libres y unidos) para 

albergar GRA en plásmidos y/o microorganismos en los sistemas MAB en futuras 

investigaciones. 

Tabla 14. Valor p para la concentración de los tres GRA (blaSHV, blaCTX-M, blaOXA-48) 

en el agua residual y efluente del reactor. 

GRA Shapiro 

wilks 

Barttlet´s 

test 

Kruskal-

Wallis 

Dunn test 

blaCTX-M 9.59e-5 2.94e-7 0.01 AR≠EF 

blaOXA-48 3.17e-6 0.001 0.03 AR≠EF 

blaSHV 4.08e-6 1.43e-9 0.03 AR≠EF 

 

7.4.1 Influencia de la comunidad microbiana en la eliminación de GRA 

 

Un factor importante en la remoción de GRA es la comunidad microbiana en el 

sistema de tratamiento de aguas residuales. Como se observa en la figura 6, a pesar de que el 

filo proteobacterias se mantuvo como el filo dominante durante los tres TRS evaluados, los 

géneros correspondiente al grupo ESKAPE (E. faecium, S. aureus, K. pneumoniae, A. 

baumannii, P. aeruginosa, and Enterobacter spp.) fueron desplazados por interacciones 

alelopáticas como sugiere Dar et al., (2019). Las bacterias patógenas del grupo ESKAPE son 

microoorganismos que han desarrollado fenotipos multidrogo resistentes, distribuidos 

ampliamente en sectores hospitalarios y PTAR´s (Rizzo et al., 2013). Dar et al., (2019) 

establece que estas bacterias patógenas humanas como E. Coli al entrar en contacto con los 

microalgas, son eliminadas por cuatro posibles mecanismos; competencia por nutrientes, 

aumento del pH y oxígeno disuelto, producción de toxinas microalgales y por fenómenos 

físicos. En primer lugar se sugiere una relación con el aumento del pH, el oxígeno disuelto y 

la irradiancia en un proceso denominado fotooxidación, resultando en la producción de 

especies reactivas de oxígeno (del inglés, ROS) que al entrar en contacto con las células 

bacterianas provocan daño a nivel del ADN. Respecto a los fenómenos físicos explica que 

las bacterias al entrar en contacto con las microalgas pueden unirse en forma de agregados 

por medio de las SPE, y es gracias a esta proximidad que se puede dar un remoción de 

bacterias por la producción de ROS (peróxido de hidrógeno) y la secreción de toxinas 



                

 39 

(microcistinas) y por lo tanto reducir la presencia de bacterias patógenas. Hasta el momento 

este comportamiento sigue siendo objeto de debate, sin embargo no se descarta que estos 

fenómenos estén ocurriendo en los sistemas microalga-bacteria. 

 

Figura 7. Abundancia relativa de procariotas en el sistema microalga-bacteria durante los 

tres periodos de operación a nivel filo. 

 

A pesar de que es posible reducir los niveles de bacterias del grupo ESKAPE 

pertenecientes al filo de las proteobacterias hospederos de GRA en los sistemas microalga-

bacteria, recientemente, Zhiyuan et al., (2020), menciona la participación de las 

cianobacterias como hospederos de GRA, en donde se  sugiere que al ser responsables de 

florecimientos algales en la región de Taihu en China (foco de importantes descargas 

industriales y domésticas), pueden albergar e incrementar la frecuencia de la transferencia de 

GRA a través de plásmidos en estos consorcios de microorganismos. Este comportamiento 

se pudo observar en el presente trabajo, donde un análisis de correlación mostró que la 

abundancia de cianobacterias tienen una correlación positiva (p<0.05, r2=-0.64) con la 

remoción del gen blaOXA-48 (Figura 7). Este comportamiento coincide con la abundancia 

relativa del filo cianobacterias en los 3 TRS evaluados (figura 7), en donde se puede observar 

que es en el TRS de 7 días donde se observa una disminución del filo cianobacterias y un 
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aumento en la remoción del gen blaOXA-48. De  esta manera, se puede señalar a las 

cianobacterias como un potencial hospedero de GRA en los sistemas microalga-bacteria. 

Recientemente se ha sugerido que es posible una transferencia horizontal de materia genético 

entre eucariotas y procariotas pero en menor frecuencia, siendo la presencia de cloroplastos 

(eucariotas fotosintéticos) y mitocondrias (eucariotas heterótrofos) la principal prueba 

fehaciente de un evento de transferencia de material genético entre reinos. En última instancia 

esto podría dar respuesta a la presencia de bombas de expulsión de arsénico y enzimas 

reductoras de mercurio en microalgas, debido a eventos de TGH con procariotas (Zhiyuan et 

al., 2021; Xiuqi et al., 2021).  

De igual manera, se encontró un comportamiento similar positivo con el filo 

Planctomycetes (figura 7), el cual se ha identificado como un potencial hospedero de GRA 

en PTAR (Wenjun et al., 2020). Las bacterias del filo Planctomycetes, se caracterizan por ser 

intrínsecamente resistentes a las antibióticos β-lactámicos y normalmente están distribuidos 

en diversos ambientes (acuáticos, microbioma humano, ambientes hipersalinos) (Drancourt 

et al., 2014; Godinho et al., 2019).  

 

7.4.2 Las sustancias poliméricas extracelulares y su potencial para eliminar material 

genético 

 

Las biopelículas están compuestas de SPE en aproximadamente un 90%, el cual a su 

vez están compuestos principalmente por proteínas, lípidos, ácidos nucleicos como el ADN 

extracelular, fosfolípidos, polisacáridos, y otros compuestos orgánicos. Dicha matriz de SPE 

confiere firmeza mecánica a las biopelículas debido a sus características viscoelásticas 

(Gebreyohannes et al., 2019). En los sistemas de los lodos activados, las SPE representan 

entre el 50-90% de la materia orgánica (Pinjin et al., 2019). En los sistemas MABA diversos 

autores han señalado la influencia del TRH, TRS, pH, intensidad de luz, relación microalga: 

bacteria y el uso de diferentes bacterias y microalgas en la formación de agregados, 

demostrando la influencia de estos en la secreción de SPE y por lo tanto en la formación de 

los MABA (Arcila y Buitrón, 2017; Van de Hende, 2014; Su et al., 2012). Hay que destacar, 

que se ha señalado que cuando la formación de agregados es llevada a cabo mediante SPE 
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secretadas por algas, los agregados poseen una pobre estabilidad, por lo que consideran que 

la clave para la obtención de flóculos con mejor estabilidad, mayor velocidad de 

sedimentación y una eficiente degradación de nutrientes, es la presencia de SPE bacterianas 

(Quijano et al., 2017).  

 

Figura 8. Matriz de correlación entre los GRA cuantificados y la comunidad microbiana. Los 

colores rojo y azul indican una correlación negativa y positiva significativa (p <0.05), 

respectivamente. BlaCTX-M, blaOXA-48, blaSHV corresponden a los valores de 

concentración de los genes en el reactor (copias/mL). BlaCTX-M%, blaOXA-48%, 

blaSHV% corresponden a los valores del porcentaje de eliminación. 

 

De acuerdo a Cai, (2020), las Proteobacterias  son el filo dominante en flóculos de 

lodos activados, siendo las β-Proteobacterias la clase más abundante, por su papel 

preponderante en la producción de SPE, así como en la degradación de la materia orgánica 

en los flóculos, también se ha reportado la presencia de los filos α, γ, δ-Proteobacterias, 

Actinobacterias, Bacteroidetes, Firmicutes, Chloroflexi pero en menor abundancia. En este 

experimento, aunque el filo Proteobacteria fue el más abundante en los TRS evaluados 
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(Figura 7), su participación en la producción de SPE no fue claro, resultando en una 

correlación negativa con la concentración de proteínas y carbohidratos unidos (figura 9).   

 

Se ha reportado que TRS largos promueven una mejor sedimentabilidad de la 

biomasa (Park et al., 2011), debido a un aumento en el dominio y el tamaño de algas de fácil 

sedimentación. Durante su investigación ellos observaron que el aumentar el TRS mediante 

la recirculación de biomasa se lograba una mayor abundancia de Pediastrum sp., dicho 

comportamiento fue posible observarlo en los sistemas MABA (figura  10). 

 

Figura 9. Matriz de correlación entre las SPE y la comunidad microbiana a nivel de filo. 

Los colores rojo y azul indican una correlación negativa y positiva significativa (p <0.05), 

respectivamente. PRO, proteínas; CHO, carbohidratos; B, unidos; F, libres. 

 

Se ha señalado que las SPE son parte crucial en la formación de vínculos 

sociomicrobiológicos, es decir,  una asociación simbiótica entre los plásmidos y la formación 

de las biopelículas con cualidades sinérgicas, capaces de conferir nuevos rasgos a sus 

hospederos (la transferencia y adquisición de material genético y en última instancia, la 

resistencia a los antibióticos) y al mismo tiempo formar nuevas estructuras de transferencia 

de información genética (Madsen et al., 2012; Baharoglu y Mazel, 2012). En este sentido, se 
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puede sugerir que las SPE pueden actuar como hospederos de material genético (ej. GRA) 

en los agregados microalga-bacteria. Hay que recordar que uno de los componentes 

principales de las biopelículas son los ácidos nucleicos, y es que diversos experimentos 

demuestran que la aplicación de DNasas pueden disgregar las biopelículas y por lo tanto 

contribuir al desarrollo de estrategias anti-películas en enfermedades humanas (Okshevsky y 

Louise-Meyer, 2013).  

 

Figura 10. Fotografía obtenida en el microscopio óptico con el aumento 100x (Nikon 

H550L (Nikon Instruments, Melville, NY. USA), donde se observa una microalga 

filamentosa (Pediastrum sp.), en el día 65 de operación. 

 

 Como se observa en la figura 11, se encontró una correlación negativa entre la 

concentración del gen blaOXA-48 en el reactor y las proteínas y carbohidratos de la fracción 

unida de las SPE en el reactor (valor p<0.05, r2 =- 0.62). Los GRA asociados a la resistencia 

de antibióticos de la familia de los β-lactámicos, están caracterizados por estar alojados en 

plásmidos (Cantón, 2008), los cuales están relacionados con la formación de biopelículas 

(Madsen et al., 2012). Si bien, estos resultados no muestran una relación con la capacidad de 

los sistemas microalga-bacteria para eliminar GRA, sino al contrario es posible que puede 

estar ocurriendo este mecanismo de retroalimentación positiva entre los plásmidos y las 

biopelículas, y por lo tanto promueva la conservación y transferencia de material genético 

(GRA). 



                

 44 

  

Figura 11. Matriz de correlación entre las SPE y los GRA en el reactor. Los colores rojo y 

azul indican una correlación negativa y positiva significativa (p <0.05), respectivamente. 

PRO, proteínas; CHO, carbohidratos; B, unidos; F, libres. 

 

En sistemas de lodos activados, se ha reportado que el ADN extracelular puede 

encontrarse entre 4.0- 5.2 mg/g-SSV en PTAR´s (Pinjin et al., 2019), junto con los plásmidos 

(Rizzo et al., 2013), son de gran relevancia en la transferencia de GRA por medio de 

mecanismos como la transformación y conjugación, respectivamente. El ADN extracelular 

puede ser liberado activamente por células bacterianas por vías aún desconocidas que 

participan en la formación de las biopelículas, o por medio de la lisis celular por las 

condiciones de estrés (ej. pH, temperatura, presencia de xenobióticos), que permiten la 

activación del estado de competencia, responsable de la asimilación de ADNe.   

También se ha reportado que es posible encontrar β-lactamasas, participando 

activamente en la degradación de antibióticos en las biopelículas (Høiby et al., 2010), junto 

con la con la participación de los plásmidos en la formación de biopelículas (Madsen et al., 

2012), plantean una red de actividades aun no caracterizadas completamente, que permiten a 

los microorganismos adaptarse rápidamente a las condiciones de estrés.  
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8. Conclusiones  

En los sistemas microalga-bacteria, la eliminación de los genes de resistencia a los 

antibióticos β-lactámicos fue diferencial dependiendo del gen evaluado, y el tiempo de 

retención de sólidos. En todas las condiciones evaluadas el gen blaCTX-M aumentó su 

concentración en el efluente; mientras que los genes blaOXA-48 y blaSHV fueron eliminados 

en un 67 a 97%, respectivamente. La caracterización de la comunidad microbiana sugiere un 

efecto de las Cianobacterias y Planctomycetes en la eliminación del gen blaOXA-48, debido 

a una correlación positiva de la abundancia de estos grupos taxonómicos con la eliminación 

del gen (p<0.05). Esto sugiere el rol de estas bacterias como hospederos de genes de 

resistencia a los antibióticos. Respecto a bacterias no fotosintéticas, el filo Proteobacteria fue 

el más abundante pero su participación en la producción de sustancias poliméricas 

extracelulares no fue significativa, a diferencia de los filos Chloroflexi y Actinobacteria.  

Al contrario de lo que ocurre con la comunidad microbiana, se encontró una 

correlación negativa entre la concentración del gen blaOXA-48 dentro del reactor y las 

proteínas y carbohidratos de la fracción unida de las sustancias poliméricas extracelulares de 

los agregados microalga-bacteria (valor p<0.05, r2 =- 0.62). Lo anterior sugiere que existen 

otros mecanismos aún no establecidos que ocurren dentro de la matriz de SPE que promueven 

la conservación de material genético como GRA. 

A pesar de que el filo proteobacterias fue dominante durante los tres TRS evaluados, 

los géneros correspondiente al grupo ESKAPE (E. faecium, S. aureus, K. pneumoniae, A. 

baumannii, P. aeruginosa, and Enterobacter spp.) fueron desplazados posiblemente por 

interacciones alelopáticas, lo que sugiere la baja presencia de bacterias resistentes a 

antibióticos en el efluente.  

Este trabajo demuestra que controlar el tiempo de retención de sólidos entre valores 

de 7 y 9 d en sistemas de microalgas bacterias, es una estrategia operacional potencial para 

remover genes de resistencia a antibióticos durante el tratamiento de aguas residuales 

domésticas.  
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9. Recomendaciones finales 

En México, el tema de los contaminantes emergentes es de reciente preocupación, en 

particular la presencia de GRA. Existen pocos trabajos respecto la presencia de GRA en 

diversos nichos ambientales (Lueneberg Rodríguez, 2013; Rosas, et al., 2011). Considerando 

esta oportunidad de investigación, se sugiere considerar los siguientes: 

1. Los contaminantes emergentes y la ausencia de legislación: Junto con el descubrimiento 

de nuevos xenobióticos de importancia en materia de salud pública (ej. GRA), y la 

ausencia de armonización de parámetros necesarios que permitan dar luz a la presencia 

y propagación de GRA. Es deseable la implementación del monitoreo de GRA por 

técnicas de biología molecular (qPCR, Resistoma) y herramientas de bioinformática en 

PTAR´s, para el desarrollo de estrategias ingenieriles, que permita la operación de 

PTAR´s con la  finalidad de eliminar la presencia de GRA (Larsson, et al., 2018). 

2. La estrategia ONE HEALTH y su integración a futuras líneas de investigación: De 

acuerdo a ONE HEALTH (“una salud”); para diseñar e implementar programas, 

políticas, legislaciones e investigación con mejores resultados en materia de salud 

pública, es necesario reconocer e integrar los múltiples sectores (Sector Hospitalario, 

Seguridad alimentaria, Control de enfermedades zoonóticas, Gestión Ambiental, 

Resistencia antimicrobiana) que integran la red de control y monitoreo de salud pública 

de las naciones. De esta forma es necesario integrar en las siguientes investigaciones un 

enfoque multidisciplinario con el fin de establecer nuevos vínculos que permitan 

implementar estas recomendaciones de la estrategia “ONE HEALTH” (WHO, 2015). 

3. La persistencia de GRA en agregados MABA sugiere la necesidad de adoptar estrategias 

complementarias para su mitigación, como por ejemplo la digestión anaerobia de dichos 

agregados (Youngquist, et al., 2016). 

4. El ADN es un componente principal en la formación de las biopelículas, destacando el 

papel del ADN extracelular, y su papel en los mecanismos de transferencia horizontal 

genética; como por ejemplo la importancia de los plásmidos. Es deseable establecer 

protocolos para la identificación y cuantificación del ADN extracelular, permitiendo 

vislumbrar su participación en la transferencia de GRA en matrices complejas como 

PTAR´s y MABA (Zainon, et al., 2021). 
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