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Resumen 

Las descargas de aguas residuales han provocado problemas de eutrofización, 

contaminación y salud pública. En el caso de México, el tratamiento de aguas residuales 

municipales se emplean principalmente tratamientos primarios y secundarios, a pesar de 

ello, es poco eficiente. El uso de tratamientos terciarios puede mejorar la calidad del agua 

del agua residual, no obstante, por su alto costo económico y energético es limitado su 

empleo. Sin embargo, el empleo de fotobiorreactores puede emplearse para eficientizar 

su tratamiento. En esta investigación se evaluó experimentalmente la eficiencia de la 

microalga Chlorella vulgaris para remover nutrientes (nitrógeno y fósforo), DQO, DBO y 

coliformes totales en aguas residuales domésticas. Además, se determinó la proporción 

adecuada entre el agua residual y el medio de cultivo para un óptimo crecimiento de la 

microalga, así como su interacción biológica con la comunidad bacteriana y población de 

rotíferos presente. El agua residual utilizada se obtuvo de dos compartimentos, una con 

tratamiento primario (mezcla de aguas negras y grises) y otro con secundario a la salida 

de un humedal artificial de flujo subsuperficial en una Asociación Civil en Puebla, México. 

Se utilizó las siguientes proporciones medio de cultivo: agua residual para determinar 

cuál era la óptima: 1:9, 2:8, 3:7, 4:6, 5:5. 6:4 y 7:3. Posteriormente se realizaron dos 

tratamientos y un control a microescala durante 15 días bajo las siguientes condiciones: 

23±3°C, 24 h luz y aireación por bombeo. La proporción 5:5 presentó el mayor 

crecimiento y biomasa microalgal. La prueba con agua del tratamiento primario fue mayor 

la biomasa y el crecimiento de C. vulgaris, que el control y el tratamiento secundario. El 

amonio en ambos tratamientos se redujo un 77.8-89%, mientras el nitrato y el nitrito 

aumentaron un 79-95%. Los ortofosfatos y el fósforo total tuvieron una mayor remoción 

en el tratamiento secundario (70.3% y 63.7%), mientras que el tratamiento primario fue 

más eficiente para reducir la DBO y DQO (56% y 66.9%). Los coliformes totales tuvieron 

una remoción >93% en los dos tratamientos. Comparando la alta eficiencia de remoción 

de C. vulgaris con He et al., 2013, Mayhead et al., 2018 y Monsenpour et al., 2021, se 

observó que tiene una mayor preferencia de asimilar el amonio que a los nitratos, además 

el cultivo no axénico favorece el proceso de nitrificación, explicando el aumento de los 

nitratos y nitritos en el experimento. La presencia de una alta abundancia de rotíferos 

(tratamiento secundario–agua de humedal subsuperficial) disminuyó el crecimiento de C. 
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vulgaris y la abundancia bacteriana. Se observó que entre la microalga y la comunidad 

bacteriana (Spearman ρ= – 0.6, P=0.017) se puede estar llevando a cabo una relación 

de competencia, mientras entre los rotíferos favorecen de manera indirecta el crecimiento 

bacteriano. A pesar de que la presencia de los rotíferos afecta negativamente a C. 

vulgaris, el tratamiento secundario presentó una mayor eficiencia de tratamiento, 

indicando que el efecto de depredación está jugando un papel importante en el 

desempeño de la microalga y la comunidad bacteriana para tratar el agua. En conclusión, 

C. vulgaris es una alternativa viable para el tratamiento terciario de aguas residuales 

domésticas. 
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Introducción 

A nivel mundial la contaminación de los cuerpos de agua es un problema que afecta de 

manera negativa tanto al medio ambiente como el desarrollo humano. Las descargas de 

aguas residuales son un factor importante en el deterioro de la calidad del agua 

superficial y subterránea en todo el mundo, limitando su uso para otras actividades y su 

consumo, aumentando la carga de nutrientes, organismos patógenos y contaminantes 

remanentes (WWAP, 2017; Newton y McClary, 2019; Vasistha y Ganguly, 2020,).  

Mazari y Noyola (2018) reconocen que México presenta problemas asociados con la 

gestión de la calidad del agua, ya que el manejo de las aguas residuales es poco eficiente 

y/o no son tratadas. Principalmente, es el más empleado como el tratamiento más 

empleado es el uso de lodos activados (tratamiento biológico), sin embargo, aún quedan 

presentes ciertos contaminantes (SEDEMA, 2018; SEDEMA, 2019; CONAGUA, 2021).  

Para esto es necesario implementar un tratamiento terciario, en el cual, se utilizan 

procesos físico–químicos (electrodiálisis, intercambio iónico, ultrafiltración, ozonificación, 

etc). No obstante, su costo energético y monetario es muy alto, por lo que cual es 

necesario desarrollar nuevas soluciones con una perspectiva renovadora (Boeriu et al., 

2013; Department of Environment and Conservation, 2016; Mishra et al., 2018). 

El tratamiento de aguas residuales con fotobiorreactores ha surgido como una opción 

viable, ya que la actividad metabólica de los microorganismos fotosintéticos (microalgas 

y/o cianobacterias) resulta en una mayor eficiencia en la remoción de contaminantes, 

patógenos y materia orgánica, además de tener un menor costo energético (Fazal et al., 

2018). 
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Marco teórico 

La problemática de las aguas residuales  

Las aguas residuales son la combinación de una o más aguas de composición variada, 

como efluentes domésticos (aguas negras y grises), agua de establecimientos 

comerciales e instituciones, efluentes industriales y escorrentías urbanas, agrícolas, 

hortícolas y acuícolas. Se caracterizan por estar compuestas por un 99% de agua y un 

1% de solidos disueltos, coloidales o suspendidos; contienen residuos de productos de 

aseo personal y doméstico, disolventes industriales, plaguicidas y microorganismos 

patógenos (coliformes fecales) (WWAP, 2017; Mazari y Noyola, 2018). 

En el nivel mundial, es probable que más del 80% de las aguas residuales sean vertidas 

al medio ambiente si un tratamiento adecuado (WWAP, 2017). En México, la Comisión 

Nacional de Agua en 2015 registró un total de 2 477 plantas de tratamiento con una 

capacidad de 177 973.6 L/s y un caudal tratado de 120 902.2 L/s, alcanzando una 

cobertura nacional en el saneamiento de las aguas residuales municipales del 52.72%. 

Esta cifra está por debajo de la media nacional alcanzada en otros países de América 

Latina (Sánchez, 2017). Más del 50% de las plantas de tratamiento municipales en 

México presentan una calificación global de pésimo a mal funcionamiento (Mazari y 

Noyola, 2018). 

Composición del agua residual  

El agua residual es el término utilizado para referirse al agua que ha sido previamente 

usada por el ser humano, sufriendo alteraciones en su composición física, química y 

biológica que resultan en una disminución de su calidad (WWAP, 2017). 

La característica fundamental del agua residual radica en presentar una concentración 

elevada de nutrientes (específicamente nitrógeno y fósforo) y materia orgánica, además 

de contener patógenos como virus, bacterias y parásitos, así como otros contaminantes 

como fármacos, solventes, pesticidas, entre otros. Cabe destacar que la composición del 

agua residual varía según el uso que se le haya dado (Acién et al., 2016; Li et al., 2019). 
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Además de la presencia de sustancias químicas, partículas y otros materiales que 

conforman al agua residual, se encuentra una gran comunidad biológica microscópica 

conformada por distintos grupos de organismos  

Principalmente se encuentran bacterias, amebas y protozoarios flagelados, ya que son 

dominantes al utilizar la materia orgánica particulada y disuelta. Luego, aumenta la 

cantidad de zooflagelados y ciliados de movilidad libre, quienes se alimentan de las 

poblaciones bacterianas en crecimiento. Finalmente, los ciliados sésiles y los rotíferos se 

vuelven más numerosos, alimentándose de la materia orgánica floculada (Mihelcic y 

Zimmerman, 2011). 

Tratamiento de aguas residuales  

El tratamiento de aguas residuales consiste en remover nutrientes inorgánicos (NO2
 -
, 

NO3
 -
, NH4

 +
, NH3 y PO4

 3-
), materia orgánica, sólidos suspendidos, contaminantes 

emergentes (fármacos, colorantes, pesticidas, etc.) y patógenos mediante procesos 

físicos, químicos y biológicos, los cuales se divide principalmente en cuatro etapas: 

pretratamiento, tratamiento primario, secundario y terciario (Abdel et al., 2012; 

Mohsenpour et al., 2020). 

El pretratamiento remueve sólidos y objetos de gran tamaño mediante procesos físicos 

(filtración y/o cribado). Posteriormente, el tratamiento primario se encarga de sedimentar 

partículas más pequeñas por acción de la gravedad, disminuyendo la carga de sólidos 

sedimentables suspendidos (Abdel et al., 2012; Acién et al., 2016). 

El tratamiento secundario consiste en la degradación de la materia orgánica por la 

actividad microbiana de bacterias heterótrofas, disminuyendo la Demanda Bioquímica de 

Oxígeno (DBO), la concentración de nutrientes y la carga de patógenos (Crini y 

Lichtfouse, 2019; Mohsenpour et al., 2020). En esta esta etapa puede ser posible 

emplear procesos tanto biológicos como químicos. 

Por último, el tratamiento terciario remueve iones orgánicos, contaminantes remanentes 

y patógenos, esto mediante procesos fisicoquímicos y/o biológicos como adsorción con 

carbón activado, floculación, intercambio iónico, filtración por membrana, destrucción 

electroquímica, ozonización, cloración e irradiación UV, esto con la finalidad de mejorar 
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aún más la calidad del agua. Sin embargo, la mayoría de estos procesos son costosos y 

consumen mucha energía (Fazal et al., 2018). 

Por otra parte, se ha estudiado el uso que pueden tener algunos microorganismos (algas, 

bacterias, hongos, etc.) en el tratamiento de aguas residuales, y se ha observado que 

son métodos eficientes para remover contaminantes y que además son más económicos 

que algunos métodos empleados en el tratamiento terciario (Akpor y Muchie, 2010; Li et 

al., 2011; Fazal et al., 2018;). Una opción viable es el uso de microorganismos 

fotosintéticos, como microalgas y/o cianobacterias para mejorar la calidad del agua. 

Ficorremediación  

Las microalgas poseen una capacidad depuradora conocida como ficorremediación, 

definida como el uso de microalgas-bacterias para la eliminación o biotransformación de 

contaminantes (Abdel et al., 2012).  

La biorremediación de aguas residuales con microalgas puede ocurrir de dos maneras: 

bioconversión y bioacumulación.  

Durante el proceso de bioconversión, las microalgas utilizan la alta carga de nutrientes 

en el agua residual para su crecimiento, como nitrógeno y fósforo, convirtiéndolos en 

metabolitos. También son capaces de utilizar materia orgánica como fuente de carbono 

además del dióxido de carbono. Para el mecanismo de bioacumulación, algunos 

contaminantes son absorbidos por las microalgas, siendo degradados posteriormente 

por acción enzimática (Cuellar-Bermúdez et al., 2017; Brar et al., 2017; Kaloudas et al., 

2021). 

En la remoción de nutrientes, las microalgas utilizan principalmente formas inorgánicas 

de nitrógeno y fósforo bajo condiciones autotróficas, como amonio (NH4
 +

), nitratos (NO3
 -
), 

nitritos (NO2
 -
) y ortofosfatos (PO4

 3-
) para la síntesis de aminoácidos, poliaminas, 

pigmentos fotosintéticos y nucleótidos, además de generar energía (ATP). Sin embargo, 

cuando se ve favorecido un medio con condiciones heterotróficas (limitación de N y P 

inorgánico y exposición lumínica), algunas especies son capaces de utilizar compuestos 

orgánicos, como urea, proteínas, glucosa, glicerol y/o cadenas cortas de carbono como 

fuente de C, N y P. Debido a esto, tienen la capacidad de cambiar su metabolismo 
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dependiendo de las condiciones del medio (Cuellar – Bermúdez et al. 2017; Mohsenpour 

et al., 2020). Para el caso de la reducción de materia orgánica, se aumenta la 

concentración de oxígeno aportado por el cultivo microalgal (fotosíntesis), favoreciendo 

así los procesos de oxidación y degradación de la M.O. 

Además de la remoción de nutrientes y materia orgánica, también se ha reportado que 

el tratamiento de agua residual con microalgales es capaz de reducir la presencia de 

microorganismos patógenos (coliformes fecales), como Escherichia coli y Salmonella. 

Esto debido a un cambio en el pH del medio ocasionado por el proceso de fotosíntesis 

(Hernández-Pérez y Labbé, 2014). 

Por otra parte, en el tratamiento de aguas residuales con microalgas existe una relación 

simbiótica con las bacterias heterótrofas presentes, ya que el CO2 utilizado por los 

microorganismos fotosintéticos es convertido en O2 mediante el proceso de fotosíntesis, 

siendo utilizado para oxidar la materia orgánica, generando CO2 y formas oxidadas de 

nitrógeno y fósforo. El desecho de un organismo es la fuente principal de carbono y 

energía para el otro, siendo un sistema sinérgico positivo. Sin embargo, el crecimiento 

de las microalgas puede verse afectado por la presencia de depredadores, como 

protozoarios, rotíferos, entre otros, disminuyendo su crecimiento, actividad biológica y 

eficiencia de tratamiento (Acién et al., 2016; Li et al., 2019). 

Fotobiorreactores 

Un fotobiorreactor es un sistema cerrado que permite el crecimiento controlado de 

microorganismos fotosintéticos, como microalgas, cianobacterias, entre otros. Se 

caracterizan por utilizar materiales transparentes, como vidrio o plástico, para permitir el 

paso de luz natural o artificial, además de controlar con mayor eficiencia las condiciones 

de crecimiento, como la concentración de nutrientes, pH, temperatura, CO2 administrado, 

O2 removido, densidad celular e intensidad lumínica (Suh y Lee, 2003; Li et al., 2019; 

Kunjapur y Eldridge, 2010). 

Para un óptimo funcionamiento además de considerar las condiciones de crecimiento, 

es importante el diseño del fotobiorreactor, ya que, dependiendo de la forma y tamaño 

de este, varía su relación superficie/volumen. A mayor área expuesta a la luz, mayor será 
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el crecimiento y biomasa producida por los microorganismos fotosintéticos (Vasumathi 

et al. 2012).  

Asimismo, otros factores que puede alterar el desempeño de un cultivo microalgal, son 

la presencia de organismos depredadores, como protozoos, rotíferos y copépodos; el 

tipo de agua residual y la carga de nutrientes que presenta, ya que cargas muy altas de 

ciertos contaminantes pueden inhibir el crecimiento de ciertas microalgas; y densidad 

celular, ya que a mayor densidad de microalgas, mejor crecimiento y mayor eficiencia de 

eliminación de nutrientes (Abdel et al., 2012; Brar et al., 2017) 

Antecedentes 

Algunos autores como Azarpira et al. (2014), Cuellar – Bermúdez et al. (2017), Fazal et 

al. (2018) y Patel et al. (2019) reportaron varios géneros de cianobacterias y microalgas 

con una alta eficiencia en la remoción de contaminantes, así como una alta resistencia a 

condiciones adversas en cultivos con agua residual, tanto de tipo doméstica como 

industrial. Los más frecuentes son Chlorella, Spirogyra, Oscillatoria, Nostoc 

Scenedesmus, Synechococcus, Thermosynechococcus, Phormidium y Galdieria.  

Wu et al. (2017) realizaron un trabajo de biorremediación con Chlorella sp. bajo distintos 

parámetros ambientales para optimizar la remoción de contaminantes en agua residual 

textil, reportando que bajo condiciones de aeración (concentración de CO2 al 10%), un 

pH con valor de 9 y la adición de K2HPO4 (8 mg/L) y urea (1 mg/L) tuvo una mayor 

eficiencia de remoción de DQO y N–NH4
 +

 (75%).  

Li et al. (2011) reportaron en aguas residuales municipales tratadas con Chlorella sp. una 

eficiencia de remoción de nitrógeno total, fósforo total y DQO entre el 80.9% y 93.9%. 

Además, estos autores reportan que algunas especies del género Chlorella son 

mixotróficas, lo que significa que pueden utilizar simultáneamente luz y fuente orgánica 

como fuentes de energía y asimilar CO2 y glucosa o ácidos simples como fuentes de 

carbono. Chlorella pyrenoidosa y Chlorella sp. (Cepa VC79) pueden crecer de forma 

autótrofa y heterótrofa.  

Perez-Garcia et al. (2011) encontraron que se favorecía el crecimiento heterótrofo de 

Chlorella vulgaris al suministrar acetato de sodio y D–glucosa como una fuente de 
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carbono orgánico en cultivos con agua residual municipal, además de tener una 

eficiencia de remoción del amonio del 70%.  

Wang et al. (2010) evaluaron el crecimiento y la eficiencia de remoción de nitrógeno, 

fósforo, DQO y iones metálicos de Chlorella vulgaris en cuatro compartimentos diferentes 

de una planta de tratamiento municipal, encontrando que esta especie puedo adaptarse 

sin ningún problema, aunque tuvo un mayor crecimiento en la muestra obtenida en el 

compartimento que tenía mayor carga de nutrientes y materia orgánica. 

Tejido et al. (2020) reportaron que la presencia de protozoarios y rotíferos afectaba el 

crecimiento de Chlorella vulgaris en un co–cultivo, favoreciendo a su vez la comunidad 

bacteriana presente en el agua residual. Sin embargo, mencionaron que esto solo se 

observó en el fotobiorreactor realizado a escala piloto.  

Planteamiento del problema 

En 1993 la Asociación Civil Mateo Quinto, ubicada en el estado de Puebla, México, se 

construyó un Sistema Unitario de Tratamiento y Reúso de Agua, Nutrientes y Energía 

(SUTRANE) para poder tratar aguas residuales domésticas con un enfoque 

ecotecnológico. Arredondo (2017) realizó el tratamiento de aguas residuales con cultivos 

mixtos de Cyperus papirus (papiro), Zantedeschia aethiopica (alcatraz) y Typha 

domingensis (espadaña), reportando que el tratamiento con los cultivos incrementó la 

concentración de oxígeno disuelto (0.64 mg/L), además de que la DBO y la DQO tuvieron 

una remoción del 36.7% y 72.3% en el tratamiento con espadaña-alcatraz. Sin embargo, 

aunque estos dos parámetros disminuyeron, la DBO se encontraba por encima de los 

LMP de la NOM-001-SEMARNAT-1996, y la DQO y DBO, según el Índice de Calidad de 

Agua, se clasificó el agua tratada como fuertemente contaminada. Asimismo, la 

concentración de coliformes estaba por encima de la NOM-003-ECOL-1997. 

Justificación 

En el caso particular del SUTRANE de la Asociación Civil Mateo Quinto, a pesar de lograr 

cierto nivel de tratamiento del agua residual doméstica generada, sigue presentando 

limitaciones en la disminución de la DQO, la DBO y los coliformes, dando a entender que 
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el tratamiento que reciben estas aguas residuales no es eficiente, limitando su reúso para 

el riego de árboles frutales y pastos de conservación dentro de la asociación.  

Por esta razón, se propone implementar el uso de la microalga Chlorella vulgaris a través 

de fotobiorreactores como un tratamiento terciario para mejorar la calidad del agua en la 

Asociación Civil Mateo Quinto, ya que se ha observado en la literatura que este 

microorganismo presenta altas tasas de remoción de nutrimentos y otros contaminantes, 

tanto en aguas residuales de tipo doméstica como industrial. 

Preguntas de investigación  

1. ¿El empleo de fotobiorreactores con Chlorella vulgaris como tratamiento terciario 

eficientizará el realizado en el agua residual doméstica de un SUTRANE en el 

compartimento de salida del humedal de flujo subsuperficial en cuanto a la 

reducción de los nutrimentos, DBO, DQO y coliformes totales? 

2. ¿Qué proporción del cultivo y agua residual serán óptimas para obtener un mayor 

crecimiento y biomasa de Chlorella vulgaris en los fotobiorreactores del agua 

obtenida de la canaleta del humedal de flujo subsuperficial del SUTRANE? 

3. ¿Qué papel desempeñan los rotíferos y las bacterias en el tratamiento del agua 

residual en los fotobiorreactores con Chlorella vulgaris? 

Hipótesis 

1. El cultivo de Chlorella vulgaris como tratamiento terciario del agua residual del 

humedal de flujo subsuperficial del SUTRANE reducirá de manera significativa la 

carga de materia orgánica, la concentración de nutrientes y coliformes totales. 

2. El crecimiento y la biomasa de Chlorella vulgaris será mayor en cultivos que 

tengan una proporción de entre el 50% y 60% con respecto al agua residual. 

3. Los rotíferos tendrán un efecto negativo en el crecimiento de Chlorella vulgaris, 

favoreciendo el crecimiento de bacterias, alterando la eficiencia del tratamiento de 

los fotobiorreactores. 
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Objetivo 

General 

Evaluar la eficiencia de fotobiorreactores a escala de laboratorio con Chlorella vulgaris 

como tratamiento terciario de aguas residuales domésticas.  

Particular 

Determinar las proporciones de cultivo microalgal y agua residual para un óptimo 

crecimiento de Chlorella vulgaris. 

Evaluar la eficiencia de remoción de nutrientes, DQO, DBO y coliformes totales con 

Chlorella vulgaris en el tratamiento de aguas residuales domésticas. 

Cuantificar la concentración de biomasa producida y el crecimiento de Chlorella vulgaris. 

Determinar la abundancia y el crecimiento de los rotíferos y las bacterias en los cultivos, 

así como su interacción con Chlorella vulgaris. 
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Método 

Trabajo de campo 

 

Se trabajó en la planta de tratamiento ecotecnológica de la Asociación Civil Mateo 

Quinto, ubicada en el municipio de Amozoc en el estado de Puebla, entre las 

coordenadas 19°02’ y 19°03’ latitud norte y 98°03’ y 98°04’ latitud oeste.  

El tipo de clima presente es templado subhúmedo con lluvias en verano (C(w)) con una 

temperatura media anual de 14 a 16 °C y una precipitación total anual de 800 a 1000 mm 

(INEGI, 2017). 

La planta de tratamiento, conocida como SUTRANE, está conformada por un 

sedimentador cerrado para aguas negras (10 m x 1.5 m), un depósito de aguas 

jabonosas (1.5 m x 1.5 m) conectado a una trampa de natas (3 m x 1.5 m). Ambos 

depósitos se conectan a un compartimento (0.5 m x 6.5 m) donde se mezclan el agua 

negra y jabonosa, teniendo la función de un tratamiento primario. Posteriormente el agua 

entra a dos canaletas (10 m x 3 m cada una), la cuales cuentan con un humedal de flujo 

subsuperficial, que cuenta con un sustrato tezontle y un tiempo de retención de 6 días 

además de presentar diferente especies vegetales (C1:alcatraz; C2:alcatraz–papiro), y 

una cisterna (0.5 m x 0.8 m) para almacenar el agua al final de cada canaleta, 

funcionando como un tratamiento secundario. Por último, el agua almacenada pasa a un 
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compartimento de salida. Tanto el humedal de flujo subsuperficial como los depósitos de 

agua jabonosas y la trampa de natas cuentan con invernaderos (figura 1).  

Los parámetros de campo que se analizan son pH, conductividad y total de solidos 

disueltos (TDS), así como alcalinidad total, dureza total y dureza de calcio. 

 

Las muestras de agua residual se tomaron sólo en dos secciones del SUTRANE, la 

mezcladora (tratamiento primario) y la salida de la canaleta 2 (tratamiento secundario) 

(figura 2), se conservaron en botellas de polietileno de 1 L y 500 mL, y botellas ámbar de 

vidrio de 125 mL a una temperatura de 4° C.  

Trabajo de laboratorio 

Proporción agua residual – cultivo microalgal 

Para determinar la proporción adecuada entre el cultivo de Chlorella vulgaris en medio 

Basal Bold y agua residual tratada, se realizó una serie de cultivos con diferentes 

proporciones (tabla 1), observando el crecimiento de la microalga durante un periodo de 

14 días, al inicio (día 0), intermedio (día 7) y final (día 14). 

Figura 2. Toma de muestras en la planta de tratamiento de la A.C. Mateo Quinto en de la salida de la 

canaleta 2 (A) conformada por un humedal de flujo subsuperficial (B) y en el compartimento de mezcla 

de aguas jabonosas y negras (C). 
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Proporción  

C.M.:A.R.1 

Cultivo microalgal (C.M.) 

(mL) 

Agua residual (A.R.)  

(mL) 

1:9 10 90 

2:8 20 80 

3:7 30 70 

4:6 40 60 

5:5 50 50 

6:4 60 40 

7:3 70 30 

 

Diseño y condiciones de los fotobiorreactores 

Se prepararon tres medios de cultivo en matraces Erlenmeyer de 250 mL, el primero 

contuvo medio Basal Bold como control del experimento, el segundo, agua residual 

obtenida de la mezcladora (tratamiento primario) y el tercero, agua del compartimento de 

salida de la canaleta 2 (tratamiento secundario). Se llevaron a cabo tres repeticiones para 

todos los cultivos.   

Los cultivos se mantuvieron a temperatura ambiente (23 ± 2°C) con un fotoperiodo de 

24h luz (artificial), además, estuvieron conectados a un sistema de aireación con un flujo 

de 6 L/min, compuesto por tres bombas de aire conectadas a un tubo de PVC (1 

pulgadade diámetro x 70 cm de largo), el cual, contó con nueve llaves de paso para 

regular el flujo de aire para cada cultivo. Por último, el experimento tuvo una duración de 

14 días (figura 3).  

 
1 C.M.:A.R. = Cultivo microalgal : Agua residual 

Tabla 1. Proporciones entre agua residual y cultivo microalgal. 
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Crecimiento microalgal y remoción de nutrientes 

Para el monitoreo del crecimiento de las microalgas, se colectaron 5 mL por cultivo cada 

24 h y se analizaron en un espectrofotómetro a una densidad óptica (DO) de 625 nm, se 

utilizó la curva de calibración de Frumento et al. (2013) para determinar la concentración 

de biomasa y la ecuación de Gonçalves et al. (2016) para obtener la tasa de crecimiento 

específico. 

Para determinar el porcentaje de remoción de DBO, DQO y nutrientes, se evaluó su 

concentración al inicio (día 0), intermedio (día 7) y al final (día 14) del experimento. En el 

caso de los coliformes totales solo se evaluó al inicio y al final 

 

 

Figura 3. (A) Sistema de aireación conectado a (B) tres bombas de aireación, cuenta con (C) llaves de 

regulación para controlar el flujo de aire. (D)Diseño general de fotobiorreactores a escala de laboratorio.. 
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Prueba Método Referencia 

Ortofosfatos Método del fosfomolibdato A.P.H.A. 2012 

Fósforo total 
Método por digestión y 

fosfomolibdato 
A.P.H.A. 2012 

Nitratos 
Método de reducción por 

cadmio 
HACH 2019 

Nitritos Método de diazonización A.P.H.A. 2012 

Amonio 
Método del azul de 

indofenol 
A.P.H.A. 2012 

DQO Tubo sellado NMX-AA-030/2-SCFI-2012 

DBO5 

Incubación de DBO en 5 

días 
NMX-AA-028-SCFI-2001 

Coliformes totales 
Número más probable 

(NMP) 
NMX-AA-042-SCFI-2015 

 

El volumen que se colectó para realizar cada prueba se representa en la siguiente tabla: 

Parámetro Volumen 

Nitratos 10 mL 

Nitritos 5 mL 

Amonio 5 mL 

Ortofosfatos 5 mL 

Fósforo total 10 mL 

DQO 
0.5 mL (mezcladora) 

1 mL (salida) 

DBO5 

3 mL (mezcladora) 

5 mL (salida) 

 

Tabla 2. Pruebas químicas para el análisis de nutrientes, materia orgánica y coliformes. 

Tabla 3. Volumen utilizado para pruebas químicas. 
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Abundancia de rotíferos y bacterias  

Se contó cada tercer día el número de rotíferos por mililitro con ayuda de un microscopio 

óptico, mientras que, para las bacterias, se realizó el conteo mediante la técnica de 

tinción DAPI (4 ',6-diamidino-2-fenilindol) en un microscopio de fluorescencia (Porter y 

Feig, 1980).  

Trabajo de gabinete 

Se determinó la densidad celular y concentración de biomasa microalgal producida, 

mediante espectrofotometría, utilizando una longitud de onda de 625 nm, convirtiendo la 

densidad óptica (DO) en gramos en peso seco sobre litro (gdw/L) mediante la siguiente 

curva de calibración (Frumento et al., 2013). 

𝑋 = 0.2379 (𝐷𝑂625𝑛𝑚) 

donde: 𝑋 = Concentración de biomasa (gdw/L) 

Para determinar la tasa de crecimiento específico de Chlorella vulgaris en los medios de 

cultivos se aplicó la siguiente ecuación (Gonçalves et al., 2016): 

𝜇 =
𝑙𝑛𝑋2 − 𝑙𝑛𝑋1

𝑡2 − 𝑡1
 

donde: 𝜇 = Tasa de crecimiento específico  

𝑋1 = Concentración inicial 

  𝑋2 = Concentración final 

  𝑡1 = Tiempo inicial (días) 

  𝑡2 = Tiempo final (días) 

Para determinar la tasa de remoción se usó la siguiente formula (Gonçalves et al., 2016): 

%𝑅 =
𝑆𝑖 − 𝑆𝑓

𝑆𝑖
∙ 100 

donde: %𝑅 = Remoción de nutrientes, DBO, DQO, y coliformes 

  𝑆𝑖 = Concentración inicial  

  𝑆𝑓 = Concentración final  
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Pruebas estadísticas  

Para la determinación de la eficiencia de remoción de nutrientes y materia orgánica, se 

aplicó una ANOVA de dos vías con una prueba de Tukey. En el caso de que los datos 

no cumplieran con los supuestos de normalidad (Shapiro–Wilk) y homocedasticidad 

(Levene), se volvió a comprobar los supuestos con los residuales de los datos, como 

sugiere Kozak y Piepho (2017).  

Para los datos que no cumplieron los supuestos, se utilizó la prueba no paramétrica de 

Friedman como alternativa a la prueba de ANOVA de 2 vías 

La relación entre rotíferos, bacterias y microalgas se evaluó mediante regresiones 

lineales y correlaciones para determinar su interacción y función en los fotobiorreactores. 

Los análisis estadísticos se realizaron con ayuda del programa IBM® SPSS® Statistics 

versión 21 y Past 4.04 (Paleontological Statistics software). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



19 
 

Resultados 

Establecimiento de proporciones 

La proporción cultivo microalgal:agua residual 5:5 presentó el mayor crecimiento de 

Chlorella vulgaris, alcanzando una densidad máxima de 3.59×10
6
 cél./mL y una biomasa 

de 0.1796 g/L. También se observó que la proporción 4:6 y 7:3 tuvo un crecimiento 

positivo pero menor (2.5×10
6
 cél./mL y 0.12 gp.s.

2/L en biomasa) (figura 4). 

 

Por otra parte, se observó que, las proporciones 1:9, 2:8 y 3:7 presentaron las más bajas 

densidades celulares (6.28×10
5
-8.61×10

5
 cél./mL), mientras que la proporción 6:4 

presentó un incremento al intermedio y un decaimiento al final del experimento en la 

densidad celular (figura 4). 

 

 
2 p.s.: Peso seco  

Figura 4. Crecimiento de Chlorella vulgaris en diferentes proporciones entre cultivo 

microalgal y agua residual (C.M:A.R.)  

(Inicio=día 0, Intermedio=día 7, Final=día 14) 
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Remoción de nutrientes, M.O. y coliformes totales 

• Nitratos  

Se observó que, a lo largo del experimento la concentración de nitratos (figura 5) 

aumentó un 86% en el tratamiento primario (5.8 a 41.9 mg/L N–NO3
 -
) y un 79.4% en el 

tratamiento secundario (9.6 a 46.7 mg/L N–NO3
 -
). 

Se registraron diferencias significativas en la concentración de nitratos (N–NO3
 -
), tanto 

entre los tratamientos (F(1) = 11.13, P-value = 0.006) como en el tiempo (F(2) = 77.38, P-

value < 0.000). 

 

La prueba de Tukey demostró que no hubo diferencias significativas al inicio (Q = 1.31, 

P-value = 0.880) y al final (Q = 1.60, P-value = 0.784) del experimento en la concentración 

de nitratos (N–NO3
 -
) entre el tratamiento primario y secundario. Únicamente se observó 

diferencia significativa al intermedio del experimento (Q = 5.25, P-value = 0.020).  

 

 

Figura 5. Concentración media (±D.E.) de N–NO3
 -
 durante el experimento. 
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• Nitritos 

Al igual que los nitratos, la concentración de nitritos incrementó a lo largo del 

experimento, aumentando un 95.7% en el tratamiento primario (0.08 a 1.653 mg/L N–

NO2
 -
)   y un 95.1% en el tratamiento secundario (0.098 a 1.993 mg/L N–NO2

 -
) (figura 6). 

 

A partir de la ANOVA de 2 vías se obtuvo que tanto el tiempo (F(2) = 264, P-value < 0.000) 

y los tratamientos (F(1) = 6.35, P-value = 0.0268) tuvieron diferencias significativas sobre 

la concentración de nitritos (N–NO2
 -
).  

Sin embargo, en la prueba de Tukey se observó que la concentración de N–NO2
 -
 entre el 

tratamiento primario y secundario no presentaron diferencias significativas al inicio (Q = 

0.22, P-value = 0.999) y al intermedio (Q = 1.45, P-value = 0.836) del experimento, 

aunque se observó que al final del experimento se alcanzó un valor de Q = 4.49, P-value 

= 0.05. 

 

 

Figura 6. Concentración media (±D.E.) de N–NO2
 -
 durante el experimento. 
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• Amonio 

Se observó que la concentración de amonio disminuyó con respecto al tiempo, 

reduciendo un 77.8% en el tratamiento primario (3.69 a 0.82 mg/L N–NH4
 +

) y un 89.1% 

en el tratamiento secundario (3.13 a 0.34 mg/L N–NH4
 +

) (figura 7).  

Además, a partir de la ANOVA de 2 vías, se determinó que hubo diferencias significativas 

en la concentración de amonio (N–NH4
 +

) con respecto al tiempo (F(2) = 65.84, P-value < 

0.000) y los tratamientos (F(1) = 21.54, P-value <0.000).  

 

La prueba de Tukey demostró que la concentración de N–NH4
 +

 entre el tratamiento 

primario y secundario al inicio (Q = 2.11, P-value = 0.582) y al final (Q = 1.80, P-value = 

0.710) del experimento no presentaron diferencias significativas. No obstante, al 

intermedio del experimento se encontró que hubo diferencia significativa (Q = 7.45, P-

value = 0.001). 

 

 

 

Figura 7. Concentración media (±D.E.) de N–NH4
 +

 de durante el experimento. 
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• Ortofosfatos 

La concentración de ortofosfatos disminuyó con respecto al tiempo en ambos 

tratamientos, teniendo una eficiencia de remoción del 56.6% en el tratamiento primario 

(24.68 a 10.7 mg/L P–PO4
 3−

) y un 70.9% en el tratamiento secundario (22.01 a 6.40 mg/L 

P–PO4
 3−

) (figura 8).  

Hubo diferencias significativas en la ANOVA de 2 vías con respecto al tiempo (F(2) = 

255.1, p-value < 0.000) y a los tratamientos (F(1) = 42.21, p-value < 0.000) sobre la 

concentración de ortofosfatos (P–PO4
 3−

). 

 

 

A partir de la prueba de Tukey se determinó que la concentración de P–PO4
 3−

 entre el 

tratamiento primario y secundario al inicio del experimento no presento diferencia 

significativa (Q = 3.38, P-value= 0.183), aunque al intermedio (Q =7.07, P-value = 0.002) 

y al final (Q = 5.45, P-value = 0.015) del experimento se observaron diferencias 

significativas. 

 

Figura 8. Concentración media (±D.E.) de P–PO4
 3−

durante el experimento. 
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• Fósforo total 

Al igual que los ortofosfatos, el fósforo total disminuyó, observándose que el tratamiento 

secundario tuvo una mayor remoción, pasando de 38.39 a 13.93 mg/L P, teniendo una 

eficiencia del 63.7%. Por otra parte, el tratamiento primario solo redujo un 38.8% (42.84 

a 26.21 mg/L P) (figura 9).  

 

La ANOVA de 2 vías demostró diferencias significativas en la concentración de fósforo 

total en el tiempo (F(2) = 148.7, P-value < 0.000) y entre los tratamientos (F(1) = 81.09, P-

value < 0.000).  

Con la prueba de Tukey se observó que únicamente al inicio (Q = 3.71, P-value = 0.126) 

del experimento la concentración de P no presentó diferencia significativa en ambos 

tratamientos (primario y secundario). Los valores que presentaron al intermedio y al final 

del experimento fueron Q = 8.11, P-value < 0.000 y Q = 10.23, P-value < 0.000.  

 

 

 

Figura 9. Concentración media (±D.E.) de fósforo durante el experimento. 
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• Demanda Bioquímica de Oxígeno (DBO) 

 La demanda bioquímica de oxígeno (DBO) presentó un comportamiento similar a la de 

la DQO, en el tratamiento con agua de la mezcladora la concentración disminuyó un 56% 

(229.67 a 101.04 mg/L DBO), mientras que en la canaleta 2 aumentó un 9% (61.12 a 

67.17 mg/L DBO). (figura 10). 

 

 

La prueba de Friedman demostró diferencias significativas (χ2 = 13.67, p-value = 0.018) 

en la concentración de DBO entre el inicio de ambos tratamientos (P-value = 0.034). 

• Demanda Química de Oxígeno (DQO) 

Se observó que la concentración de DQO disminuyó en el tratamiento primario, pasando 

de 626.67 a 207.33 mg/L (remoción del 66.9%). Sin embargo, el tratamiento secundario 

fue opuesto, aumentando de 70.07 a 100.33 mg/L (incremento del 29.6%) (figura 11). 

Figura 10. Concentración media (±D.E.) de la DBO durante el experimento. 
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La prueba de Friedman demostró diferencias significativas (χ2 = 13.90, P-value = 0.015) 

en la concentración de DQO entre el inicio de ambos tratamientos (P-value = 0.023). 

• Coliformes totales 

Se puede observar que tanto el tratamiento con agua de la mezcladora como con la 

canaleta 2, los coliformes totales disminuyeron hasta alcanzar un valor menor a 3 en el 

NMP/100 mL (figura 12), la eficiencia de remoción fue del 99.8 a 93.2%. 

 

Figura 11. Concentración media (±D.E.) de la DQO durante el experimento. 

Figura 12. Número más probable (NMP) de coliformes totales en 100mL durante el experimento. 
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Microalgas, bacterias y rotíferos 

• Biomasa microalgal 

Durante el experimento, el tratamiento con agua de la mezcladora obtuvo una biomasa 

de C. vulgaris en peso seco de 0.0546 a 0.0324 g/L, siendo mayor que la producida en 

el control (0.0313 a 0.0191 g./L). Por otra parte, se observó que el tratamiento con 

canaleta 2 tuvo la menor concentración de biomasa a pesar de que al comienzo fue 

mayor que el control (0.0371 a 0.0147 g/L) (figura 13). 

 

• Tasa de crecimiento específica 

C. vulgaris presentó valores negativos a largo de todo el experimento en ambos 

tratamientos, así como en el control, sin embargo, el control (µ: 0.09 a -0.05 día -1) fue 

mayor que el tratamiento primario (µ: -0.12 a -0.05 día -1) y el tratamiento secundario (µ: 

0.14 a -0.10 día -1) (figura 14).  

 

Figura 13. Biomasa microalgal promedio en peso seco (g /L) de 

Chlorella vulgaris producida durante el experimento.  
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• Crecimiento microalgal, zooplanctónico (rotíferos) y bacteriano 

En la figura 15, que corresponde el crecimiento de C. vulgaris y rotíferos, se observa un 

crecimiento positivo y un incremento en la abundancia de los rotíferos en el tratamiento 

secundario, aumento de 356 ind./mL en el día 1 a 1222 ind./mL en el día 10. Por otro 

lado, la microalga presentó un crecimiento negativo, disminuyendo su abundancia a lo 

Figura 15. Crecimiento de Chlorella vulgaris y rotíferos promedio 

durante el experimento.  

Figura 14. Tasa de crecimiento específico (µ día -1) de Chlorella vulgaris 

durante el experimento.  
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largo del experimento (7.42×10
5
cél./mL, día 1–2.94×10

5
 cél./mL, día 10). Además, se 

observó que, en el tratamiento primario, los rotíferos presentaron una baja abundancia y 

un crecimiento nulo (37 ind./mL, día 1–33 ind./mL, día 10), mientras que la microalga 

tuvo una mayor abundancia y un mejor crecimiento (1,09×10
6
 cél./mL, día 1–6.54×10

5
 

cél./mL, día 10). 

 

 

En el caso de la figura 16, se observa un crecimiento positivo de la densidad bacteriana 

en los dos tratamientos, sin embargo, en el tratamiento primario, la abundancia de 

bacterias es mayor, pasando de 1.59×10
 
 cél./mL en el día 1 a 3.33×10

 
 cél./mL en el 

día 10, a comparación con el tratamiento secundario (9.76×10
6
 cél./mL día 1–1.96×10

 
 

cél./mL día 10). 

La composición morfológica de bacterias estuvo compuesta por cocos, bacilos y vibrios, 

de los cuales, los cocos y los bacilos fueron más abundantes.  

Como se puede observar en la figura 17, el tratamiento primario (color amarillo) tuvo un 

mayor número de cocos (1.13×10
 
 a 1.11×10

 
cél./mL), bacilos (4.35×10

6
 a 

2.11×10
 
cél./mL) y vibrios (2.45×10

5
 a 1.04×10

6
 cél./mL) a comparación del tratamiento 

Figura 16. Crecimiento de bacterias y rotíferos promedio durante 

el experimento.  
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secundario (color azul) (cocos: 6.57×10
6
 a 1.21×10

 
cél./mL; bacilos: 3.07×10

6
 a 

6.93×10
6
 cél./mL; vibrio: 1.25×10

5
 a 5.69×10

5
 cél./mL). Sin embargo, del día 7 al 10 

hubo un cambio en la dominancia de bacterias en el tratamiento primario, siendo más 

abundantes los bacilos que los cocos, lo cual esto no suceden en el tratamiento 

secundario.  

Se observó en el tratamiento secundario la formación de conglomerados de materia 

orgánica, así como la agrupación de bacterias en estos a lo largo del experimento. En la 

figura 18 se observa que en el día 1(A) y 4(B) las bacterias se encuentran dispersas en 

el medio, en cambio, en el día 7(C) y 10(D) hay presencia de conjuntos de bacterias y 

materia orgánica.  
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Figura 17. Crecimiento promedio de (■  cocos, (●  bacilos y (▲  vibrios durante el experimento en el 

tratamiento primario (líneas amarillas) y el tratamiento secundario (líneas azules).  

.  
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•  Interacciones biológicas 

En el tratamiento primario, el análisis de correlación de Spearman dio como resultado 

coeficientes con valores negativos y bajos, además de presentar un valor de significancia 

mayor al 0.05. (tabla 4). Por otra parte, el análisis de varianza en la regresión lineal entre 

microalgas–rotíferos (figura 19) y bacterias–rotíferos (figura 20) no fue significativa, 

presentando un P-value del 0.318 y 0.684, mientras que la regresión entre microalgas–

bacterias (figura 21) fue significativa (P-value = 0.021). 

Figura 18. Crecimiento de la comunidad bacteriana en el tratamiento secundario. (A) Día 1, (B) día 3, (C) día 7 y (D) 

día 10.  
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Figura 19. Regresión lineal y coeficiente de determinación de microalgas–rotíferos 

en el tratamiento primario.  

Tabla 4. Correlación de Spearman sobre microalgas, rotíferos y bacterias en el 

tratamiento con agua primario. 
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Figura 20. Regresión lineal y coeficiente de determinación de bacterias–rotíferos 

en el tratamiento primario.  
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Figura 21. Regresión lineal y coeficiente de determinación de microalgas–bacterias 

en el tratamiento primario. 
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A partir de las regresiones lineales se propuso el siguiente esquema que representan las 

interacciones biológicas en el tratamiento primario (agua de la canaleta) (figura 22). 

En el caso del tratamiento secundario, el análisis de correlación de Spearman dio 

coeficientes con mayor magnitud (0.6–0.8), una correlación positiva y dos negativas, y 

valores de significancia menores a 0.05 (tabla 5). Además, el análisis de varianza en las 

tres regresiones lineales realizadas, fueron significativas (microalgas–rotíferos, P-value 

= 0.001; bacterias – rotíferos, P-value = 0.003; microalgas–bacterias, P-value = 0.023) 

(figura 23–25). 

Figura 22. Interacciones biológicas en el tratamiento primario entre Chlorella vulgaris (color verde) y 

la comunidad bacteriana (color violeta) en donde se muestran las (+) relaciones positivas y (–) 

negativas. 
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Tabla 5. Correlación de Spearman sobre microalgas, rotíferos y 

bacterias en el tratamiento con agua de la canaleta 2. 
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Figura 23. Regresión lineal y coeficiente de determinación de microalgas–rotíferos en 

el tratamiento secundario.  
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Figura 24. Regresión lineal y coeficiente de determinación de microalgas–bacterias 

en el tratamiento secundario.  
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Figura 25. Regresión lineal y coeficiente de determinación de bacterias–rotíferos en el 

tratamiento secundario.  



37 
 

A partir de las regresiones lineales se propuso el siguiente esquema que representan las 

interacciones biológicas en el tratamiento secundario (agua de la canaleta) (figura 26). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 26. Interacciones biológicas en el tratamiento secundario entre Chlorella vulgaris (color 

verde), la comunidad bacteriana (color violeta) y los rotíferos (color naranja) en donde se muestran 

las (+) relaciones positivas y (–) negativas. 
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• Determinación de la población rotífera  

Se determinó, de acuerdo con Fontaneto et al. (2008) y Ricci y Melone (2000), que el 

rotífero presente en el experimento pertenece a la familia Philodinidae. Para la 

determinación a nivel de especie se consultó la clave taxonómica de Song y Lee (2020), 

resultando la especie Philodina acuticornis Murray, 1902 (figura 27). 

 

 

 

 

 

 

Figura 27. Philodina acuticornis con corona expuesta (A) y contraída (B). Boca (b), corona (c), 

intestino (i), lumen (l), mastax (m) y ojos (o). 
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Discusión 

Proporción agua residual–cultivo microalgal 

La proporción 5:5 (cultivo microalgal:agua residual) presentó los valores más altos de 

crecimiento (densidad celular) y biomasa microalgal en peso seco, con 3.59×10
6
 cél./mL 

y 0.1796 gp.s./L. Estos resultados coinciden con lo reportado por Wang et al. (2013), en 

el cual, obtuvieron los valores máximos de densidad celular y biomasa de Chlorella sp. 

de entre 3.54×10
6
 y 4.25×10

6
 cél./mL y 0.258 y 0.278 gp.s./L en cultivos con una 

proporción del 50% de agua residual municipal. 

Sin embargo, otros autores como Onay (2019) y Wang et al. (2021), quienes trabajaron 

con C. vulgaris y Hindakia tetrachotoma, observaron que en proporciones menores (20–

40%) de agua residual (municipal y porcícola) el crecimiento y la producción de biomasa 

de ambas especies obtuvieron los valores más altos. 

La razón de esta variación al determinar la proporción óptima puede deberse a la 

composición química y biológica del agua residual relacionada con su origen. 

En proporciones pequeñas de agua residual, se reduce la concentración de nitrógeno y 

fósforo, por lo que, se consumen rápidamente por la población microalgal y la comunidad 

microbiana, resultando en una limitación de cualquiera de estos dos nutrientes. Aunque, 

la carga de estos nutrientes puede variar con respecto al tipo de agua residual (Singh et 

al., 2017; Chamberlin et al., 2018; Moondra et al., 2020).  

Por otra parte, si se aumenta la proporción de agua residual, la carga de nutrientes 

incrementa sobrepasando la capacidad de tolerancia de la microalga. Se ha reportado 

que en concentraciones elevadas de amonio (>140 mg/L N–NH4
 +

) se inhibe el 

crecimiento microalgal (Chen et al., 2018; Wirth et al., 2020).  

Además, la ausencia o presencia de depredadores en el agua residual, como ciliados, 

rotíferos y amibas, es otro factor importante, ya que pueden ejercer una presión de 

depredación sobre la comunidad microalgal, alterando su crecimiento y desarrollo (He et 

al., 2022).   
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Remoción de nutrientes, M.O. y coliformes totales 

• Nitrógeno (Nitratos, nitritos y amonio) 

Con respecto a la concentración de nitratos y nitritos, los resultados obtenidos en el 

experimento mostraron un aumento del 79–86% de N–NO3
 -
 y 95% de N–NO2

 -
 en ambos 

tratamientos. Sin embargo, varios autores han reportado que C. vulgaris bajo condiciones 

experimentales es capaz de remover un 60–99% estas dos formas oxidadas de nitrógeno 

en agua residual de tipo doméstica y municipal (He et al., 2013; Liu et al., 2017; Asadi et 

al., 2019), e inclusive bajo condiciones heterotróficas y mixotróficas (Ge et al., 2018; 

Ferro et al., 2019).  

Este incremento en la concentración de nitratos y nitritos puede deberse a que se 

favorecen los procesos de nitrificación realizados por la comunidad bacteriana, esto a 

consecuencia de la producción de oxígeno por la actividad fotosintética de Chlorella 

vulgaris y el aporte de aire por el sistema de aireación del experimento. 

Esta suposición coincide con lo reportado por Liu et al. (2022) y Wang et al. (2023), en 

el cual, encontraron que la presencia de C. sorokiniana, Auxenochlorella prototheicoides 

y Chlorococcum robustum en aguas residuales avícolas y mineras aumentó un 11–40% 

la concentración nitratos y nitritos, así como la abundancia de genes de bacterias 

nitrificantes (gen amoA, nxb–1 y nxb–169). También mencionan que la tasa de 

nitrificación es 2.7–9 veces mayor que en cultivos sin tratamiento con microalgas. 

En cuanto al favorecimiento de la nitrificación por procesos de aireación, Cheng y Liu 

(2001) y Guo et al. (2009) observaron que la concentración de nitratos y nitritos en agua 

residual de tipo doméstica y porcícola, que estuvo bajo condiciones de aireación 

intermitente, alcanzó concentraciones de entre 3 y 60 mg/L de N–NO3
 -
 y 6–38 mg/L de 

N–NO2
 -
. En el caso del experimento realizado en este estudio, las concentraciones de 

nitratos y nitritos (41.9–46.7 mg/L N–NO3
 -
  y 1.65–1.99 mg/L N–NO2

 -) son similares a los 

reportados en la literatura, sustentando también la suposición ya mencionada. 

Por otra parte, se observó que la concentración de amonio (NH4
 +

) disminuyó en ambos 

tratamientos, no obstante, cabe recalcar que el tratamiento secundario logró remover en 

un menor tiempo el amonio que en el tratamiento primario, ya que al intermedio del 
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experimento se logró reducir casi completamente el NH4
 +

 (0.1 mg/L de N–NH4
 +

), además 

de ser significativamente diferente a la concentración del otro tratamiento (2 mg/L de N–

NH4
 +

). 

Con respecto a los porcentajes de remoción, en los dos tratamientos se obtuvo una 

remoción de entre 77.8% (tratamiento primario) y 89.1% (tratamiento secundario) de N - 

NH4
 +

. Estos valores coinciden con lo reportado por Kim et al. (2010), Mayhead et al. 

(2018) y Sevugamoorthy y Rangarajan (2023), en el que observaron que C. vulgaris 

puede remover un 55–95% de N–NH4
 +

 en cultivos con agua residual doméstica, 

municipal y agrícola (sintética).  

También, se ha reportado que C.  vulgaris es capaz disminuir la concentración de amonio 

en condiciones heterotróficas y mixotróficas (Ge et al., 2018; Ferro et al., 2019), así como 

en diferentes concentraciones de  O2 (Liu et al., 2017) y proporciones de agua residual–

cultivo microalgal (Wang et al., 2013; Mujtaba y Lee, 2017). Esto indica que C. vulgaris 

tiene una mayor afinidad a asimilar formas reducidas de nitrógeno (NH4
 +
 y NH3) que 

oxidadas (NO3
 - y NO2

 -
). 

Asimismo, se ha observado que C. vulgaris y otras microalgas, como Scenedesmus 

quadricauda y Chlorococcum robustum, eliminan mediante asimilación en un sistema 

aireado el 13–43% de N–NH4
 +

, mientras que las bacterias solo asimilan el 1.7–7%. Sin 

embargo, el proceso de nitrificación realizado por bacterias nitrificantes contribuye el 42–

85% de eliminación de N–NH4
 +

 (Karya et al., 2013; Wirth et al., 2020; Liu et al., 2022; Li 

et al., 2023).  

Mayhead et al. (2018) y Mohsenpour et al. (2021) mencionan que, entre las formas de 

nitrógeno inorgánicas, las microalgas tienen una mayor preferencia al amonio (NH4
 +

), ya 

que es incorporado directamente a la célula sin requerir un gasto energético, a diferencia 

del nitrato y nitrito, que necesitan ser transportados y reducidos, implicando un mayor 

gasto energético. Sin embargo, una vez agotado el NH4
 +

 en el medio, las formas oxidadas 

de nitrógeno comienzan a ser asimiladas, resultando en la disminución de NO3
 - y NO2

 -
 

(He et al., 2013). 
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Esta afinidad al amonio puede explicar también el aumento en la concentración de 

nitratos y nitritos y la disminución de amonio en el experimento.  

• Fósforo (Ortofosfatos y fósforo total) 

Los resultados de la remoción de ortofosfatos (PO4
 3−

) y fósforo total (PT) en el 

experimento mostraron que el tratamiento secundario es más eficiente para remover este 

nutriente, ya que la concentración final de PO4
 3−

 y PT fue más baja (6 mg/L P–PO4
 3−

 y 

13 mg/L P) que el tratamiento primario (10 mg/L P–PO4
 3−

 y 26 mg/L P), que fueron 

significativamente diferentes. Asimismo, el porcentaje de remoción fue mayor en el 

tratamiento secundario (63–70%) que en el tratamiento primario (38–56%). 

Al comparar los resultados de remoción del experimento con la literatura, estos son 

mayores a los que obtuvieron Choi y Lee (2012) y Parra y Villanueva (2012) al emplear 

C. vulgaris y Scenedesmus incrassatulus para tratar agua residual municipal y sintética, 

consiguiendo remover solo el 48 y 36% de PO4
 3−

y PT. Sin embargo, otros autores han 

reportado eficiencias de remoción del 90 al 100% utilizando también C. vulgaris en aguas 

residuales domésticas, municipales y acuícolas (He et al., 2013; Wang et al., 2013; Gao 

et al., 2016; Chen et al., 2018; Mayhead et al., 2018; Ortiz-Villorta et al., 2018; Ferro et 

al., 2019), siendo igual de eficiente que el uso de cultivos mixtos de microalgas 

(Delgadillo-Mirquez et al., 2016; Almomani et al. 2019; Katam y Bhattacharyya, 2019). 

Katam y Bhattacharyya (2019) mencionan que un sistema microalga-bacteria, las 

bacterias nitrificantes compiten con las microalgas por el amonio, reduciendo la 

capacidad de las microalgas de asimilar fósforo, ya que la asimilación de P depende de 

la disponibilidad de N y viceversa. Esto puede explicar por qué no se logró una mayor 

eficiencia en el experimento para eliminar P. 

No obstante, además de la eliminación del fósforo por parte de C. vulgaris (proceso de 

asimilación) en el experimento, pueden estar participando Betaproteobacterias y 

Gammaproteobacterias (Acinetobacter, Moraxella, Pseudomonas y Alcaligenes) en la 

acumulación de PO4
 3−

 mediante procesos de adsorción (Benammar et al., 2015). 

Asimismo, la actividad fotosintética de C. vulgaris ocasiona un incremento del pH en el 
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medio, lo cual resulta en la precipitación de fósforo, formando principalmente sales de 

fosfato de calcio (Li et al., 2011; AlMomani y Örmeci, 2016). 

Asimismo, la eficiencia de remoción de fósforo (tratamientos secundarios: 63–70%) en 

el experimento puede compararse con algunos tratamientos terciarios, como la 

electrocoagulación y la coagulación química, que presentan porcentajes de remoción de 

entre 79–99% (Tran et al., 2012; Nguyen et al., 2014; Kuokkanen et al., 2015). 

La eficacia en la remoción de amonio (NH4
 +

) y fósforo (PO4
 3−

 y PT) en el tratamiento 

secundario del experimento realizado puede estar relacionada con una presión de 

depredación sobre la comunidad bacteriana y C. vulgaris ejercida por la presencia de 

rotíferos en el medio. Burian et al. (2021) descubrieron que la estructura de las 

comunidades bacterianas en lodos activados es determinada por la intensidad de 

depredación de protozoarios, observando que al reducir la presión de depredación se 

afectó negativamente la mayoría de los taxones relacionados con la eliminación de 

nitrógeno y fósforo, disminuyendo la eficiencia del tratamiento de aguas residuales. 

• Materia orgánica (DBO y DQO) 

Observando la figura 8 y 9, solo el tratamiento primario logró remover la carga de DBO 

(56%) y DQO (67%), mientras que en el tratamiento secundario aumento un 9 y 29%. 

Sin embargo, comparando la eficiencia de remoción del tratamiento primario (agua de 

mezcladora) con algunas investigaciones, como Choi y Lee (2012), Kshirsagar (2013) 

Ummalyma y Sukumaran (2014), El-Sheekh et al. (2015), Herrera et al. (2018), Znad et 

al. (2018), Moondra et al. (2020), Sevugamoorthy y Rangarajan (2023), C. vulgaris, así 

como otras microalgas (C. salina, Chlorococcum sp., Scenedesmus quadricauda, S. 

obliquus y Desmococcus sp.), han logrado remover más del 70 – 80% de la DBO y DQO, 

en aguas residuales domésticas, municipales, industriales (producción de lácteos) y 

agrícolas (sintéticas), respectivamente.  

Shangguan et al. (2015) reportan que Alphaproteobacteria, Betaproteobacteria y 

Gammaproteobacteria son las principales encargadas de reducir la DQO en aguas 

residuales, siendo Pseudomonas y Acinetobacter las más importantes, aunque se ha 

encontrado que Deltaproteobacteria (Bdellovibrio), Sphingobacteria y Firmicutes 
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(Flavobacterium y Bacillus) también participan en la eliminación de la DQO y la DBO (Al 

Ali et al., 2020; Zhang et al, 2023). Esto puede indicar que la presencia C. vulgaris 

favorece aún más la eliminación de materia orgánica, ya que el oxígeno que produce es 

utilizado por estas comunidades bacterianas. 

Por otro lado, la nula remoción e incremento de la DBO y la DQO en el tratamiento 

secundario (agua de la canaleta) puede deberse a la acumulación de compuestos 

orgánicos no degradables originados por la senescencia de la microalga. Se ha reportado 

que C. vulgaris, C. sorokiniana y algunos géneros de Nannochloropsis liberan, a partir 

de la lisis celular, diferentes carbohidratos de composición compleja, como celulosa y 

hemicelulosa, además de ácido glicólico (Lima et al., 2020; Zahmatkesh y Pirouzi, 2020). 

No obstante, otro factor importante que afecta negativamente la reducción de materia 

orgánica es la presencia de los rotíferos, ya que al depredar a C. vulgaris alteran la 

concentración de oxígeno disponible en el medio, afectando directamente las 

poblaciones bacterianas encargadas de degradar la materia orgánica (Burian et al., 

2021). 

• Coliformes totales 

En cuanto a la eliminación de coliformes totales, ambos tratamientos fueron altamente 

eficientes, alcanzando porcentajes de remoción del 93–99%. Estos resultados coinciden 

con lo reportado por Slompo et al. (2010), Marchello et al. (2015) y Cordero et al. (2023), 

en el que lograron remover el 69–99% de coliformes totales, así como coliformes fecales 

(100%) y E. coli (99%), utilizando C. sorokiniana y consorcios microalgales en aguas 

residuales domésticas. 

Otras investigaciones han encontrado que C. vulgaris también tiene una alta eficiencia 

para eliminar patógenos específicos, como Salmonella spp., Enterococcus spp., 

Bacteroides spp., Clostridium perfringens y Staphylococcus spp. (Belluci et al., 2019; 

Ruas et al., 2023). 

El mecanismo de remoción de coliformes puede deberse principalmente al aumento del 

pH y la generación de especies reactivas de oxígeno (fotooxidación) por la actividad 

fotosintética de Chlorella vulgaris (Silva et al., 2022), ocasionando daño celular a los 
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patógenos. También se ha reportado que C. vulgaris puede producir compuestos 

orgánicos con capacidad antimicrobiana, como la chlorelina (Alwathnani y Perveen, 

2017; Wirth et al., 2020; Ruas et al., 2023). 

Además, la eficiencia de remoción de coliformes en el experimento es idéntica a la que 

presenta tratamientos terciarios realizados con luz ultravioleta (UV), ozonización y 

cloración, que van desde un 93–100% (Xu et al., 2002; Thompson et al., 2003; Illueca-

Muñoz et al., 2008; Park et al., 2016).  

Microalgas, rotíferos y bacterias 

Contrario a lo que se esperaba, la densidad celular y biomasa de Chlorella vulgaris 

disminuyó en el experimento, además de presentar tasas de crecimiento específico 

negativas (figura 13 y 14), aunque se observó que el tratamiento primario fue superior al 

control en cuanto a biomasa (0.0324 g/L) y densidad celular (6.54×10
5
 cél./mL). 

Adicionalmente, a partir del día 10, los cultivos comenzaron a decaer, perdiendo 

completamente la coloración verde. 

Sin embargo, varios estudios reportan incrementos en la densidad celular, biomasa y 

tasa de crecimiento específico de diferentes especies microalgales, como Chlorella, 

Scenedesmus, Tetradesmus, Tribonema, Hindakia, Spirulina y Desmococcus, logrando 

alcanzar valores de hasta 0.16–1.05 g/L, 4×10
 
cél./mL, y 1.34–4.89 d a

-1
, tratando aguas 

residuales municipales, agrícolas y de curtiembre (Wang et al., 2013; Ajayan et al., 2015; 

Ortiz-Villorta et al., 2018; Liu et al., 2017; Asadi et al., 2019; Ferro et al., 2019; Robles et 

al., 2020; Onay et al., 2019; Sevugamoorthy y Rangarajan, 2023; Xu et al., 2023).  

Una posible explicación al decrecimiento de Chlorella vulgaris en ambos tratamientos 

puede ser la inoculación de la microalga durante su fase de crecimiento exponencial, 

alcanzando rápidamente durante el experimento la fase estacionaria y de decaimiento, y  

la interacción entre la comunidad bacteriana y el rotífero, Philodina acuticornis, en el agua 

residual, ya que se ha observado que estos organismos pueden alterar el crecimiento 

microalgal (Utz y Bohrer-Morel, 2008; Adhikaria et al., 2017; Jiang et al., 2021, Villaró et 

al., 2022). 
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En el caso del tratamiento primario, se observó que la baja abundancia de P. acuticornis 

no afectó significativamente el crecimiento de C. vulgaris (tabla 4, figura 19). Por otra 

parte, en el tratamiento secundario, se registró una fuerte relación entre P. acuticornis y 

C. vulgaris, ya que, al incrementar la abundancia de los rotíferos, disminuyó la microalga 

(tabla 5, figura 23 y 26), coincidiendo con Deruyck et al. (2019) y He et al. (2022), quienes 

estudiaron los efectos de los rotíferos, Brachionus calyciflorus y Habrotrocha sp., sobre 

C. vulgaris en dos tipos de sistemas de cultivo (fotobiorreactor y estanque abierto). Esto 

indica que, entre P. acuticornis y C. vulgaris, hubo una relación de depredación, lo cual 

puede explicar porque en el tratamiento primario la densidad de C. vulgaris fue mayor a 

comparación del otro tratamiento y el control. 

De igual manera, se observó entre las bacterias y C. vulgaris en ambos tratamientos una 

relación negativa moderada, a medida que incrementaba la abundancia de bacterias, 

disminuía C. vulgaris (tabla 4 y 5, figura 21, 22, 24 y 26). Este patrón coincide con el 

trabajo de Huo et al. (2020), en el que encontraron que las bacterias, Bacillus firmus y 

Beijerinckia flumensis, son capaces de inhibir el crecimiento de Chlorella sp. en aguas 

residuales de producción de vinagre. Se presupone que la causa de este fenómeno es 

la competencia por nutrientes entre la microalga y la comunidad bacteriana, ya que se 

ha reportado que pueden competir por ácidos orgánicos volátiles, nitrógeno y hierro 

(Wirth et al., 2020; Jiang et al., 2021).  

Sin embargo, a pesar de que puedan competir C. vulgaris y las bacterias por recursos 

en el experimento, varias investigaciones han reportado que la implementación de 

microalgas y/o cianobacterias en el tratamiento de aguas residuales pueden cambiar la 

composición taxonómica de la comunidad bacteriana, favoreciendo el crecimiento de las 

poblaciones bacterianas encargadas de remover nitrógeno, fósforo y materia orgánica 

(Meerbergen et al., 2016; Shchegolkova et al., 2016; Higgins et al., 2018), y 

disminuyendo aquellas que son perjudiciales para la salud (principalmente 

Gammaproteobacteria) (McLellan et al., 2010; Zhang et al., 2023).  

De acuerdo con Tang et al. (2018), Wirth et al. (2020), Villaró et al. (2022) y Purba et al. 

(2023), Proteobacteria (Alphaproteobacteria y Betaproteobacteria), Bacteroidetes, 

Planctomycetota, Actinobacteria y Firmicutes son los principales filos con mayor 
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abundancia reportados en el tratamiento de aguas residuales con cultivos microalgales. 

Esta composición taxonómica puede explicar dominancia de cocos sobre los bacilos y 

vibrios en la morfología bacteriana observada en el experimento (figura 17).  

Además de lo ya mencionado, se observó un comportamiento interesante entre la 

abundancia de P. acuticornis y la comunidad bacteriana en el tratamiento secundario , 

ya que se esperaba que disminuyera el número de bacterias al igual que C. vulgaris por 

efecto de depredación de P. acuticornis, dado que se ha reportado que otras especies 

de rotíferos, como Lecane tenuiseta, L. decipiens, L pyriformis y L. inermis, son capaces 

de reducir el crecimiento de bacterias filamentosas en aguas residuales municipales 

(Kocerba-Soroka et al., 2013; Pajdak-Stós et al., 2017). No obstante, a pesar de que la 

abundancia de bacterias fue menor a comparación del tratamiento primario, el número 

de bacterias incremento con respecto al tiempo (figura 20 y 25).  

Esto puede significar que la presencia del rotífero favoreció de manera indirecta el 

crecimiento bacteriano, dado que P. acuticornis prefiere consumir a C. vulgaris que, a las 

bacterias en el agua residual, resultando en una mayor disponibilidad de recursos para 

la comunidad bacteriana. Además de esto, Burian et al. (2021) descubrieron la presencia 

de depredadores (principalmente protozoos) en lodos activados favorecía el desarrollo 

de bacterias encargadas de remover el N, incrementando la eficiencia del tratamiento del 

agua residual. 

Así mismo, se observó que el incremento de P. acuticornis en el tratamiento secundario 

favoreció la floculación y sedimentación de la materia orgánica en el agua residual (figura 

18). Esto coincide con Ding et al. (2017), quienes descubrieron que el rotífero, P. 

erythrophthalma, incremento de la floculación de material suspendido en agua residual 

sintética, mediante secreción de un compuesto químico que tiene la función de promover 

el crecimiento bacteriano y la producción de sustancias exopoliméricas extracelulares 

(EPS). 
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Conclusiones 

La proporción 5:5 de cultivo microalgal:agua residual favoreció la mayor abundancia de 

C. vulgaris. 

El empleo de fotobiorreactores con C. vulgaris a microescala como tratamiento terciario 

de aguas residuales domésticas eficientizó la remoción de amonio, ortofosfatos, fósforo 

total y coliformes totales. 

El tratamiento secundario (agua residual tratada) presentó una mayor eficiencia para 

eliminar amonio (89%), ortofosfatos (70%) y fósforo total (63%) a comparación de 

tratamiento primario (agua residual sin tratar). En cuanto a los coliformes totales, ambos 

tratamientos fueron igual de eficientes para su eliminación (93–99%). 

En el caso de los nitratos y nitritos, la concentración de ambos nutrientes aumento un 

79–95% en los dos tratamientos, esto debido a que se favoreció el proceso de 

nitrificación por el aporte de oxígeno del sistema de aireación a los medios y la actividad 

fotosintética. 

Con respecto a la carga de materia orgánica, solo se observó la reducción de la DBO 

(56%) y DQO (67%) en el tratamiento primario. Sin embargo, en el tratamiento 

secundario, se percató que la materia orgánica se sedimento al fondo de cada matraz, 

indicando un proceso de floculación.   

El crecimiento de C. vulgaris en todos los tratamientos disminuyó con respecto al tiempo 

(tasas de crecimiento negativas), aunque fue mayor la concentración de biomasa y 

densidad celular en el tratamiento primario.  

La población de P. acuticornis incrementó solo en el tratamiento secundario, mientas en 

el tratamiento primario no se observaron cambios en su crecimiento.  

Las bacterias tuvieron un crecimiento positivo en ambos tratamientos, presentando la 

mayor abundancia en el tratamiento primario. 

En el tratamiento secundario se encontró que hubo una mayor complejidad ecológica a 

comparación del tratamiento primario. Entre P. acuticornis y C. vulgaris se observó una 
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relación de depredación, afectando el rotífero el crecimiento de la microalga, mientras 

que entre P. acuticornis y la comunidad bacteriana se percató que el rotífero favoreció el 

crecimiento de las bacterias.  

Entre la comunidad bacteriana y C. vulgaris se observó una relación de competencia por 

los nutrimentos en ambos tratamientos. 

Desde el punto de vista funcional, se observó que la interacción microalga–bacteria–

rotífero en el tratamiento Canaleta 2, incrementó la eficiencia de remoción de nutrientes 

y coliformes en el agua residual doméstica, indicando una mejora importante en el 

tratamiento.  

Sin embargo, se desconocen con precisión los mecanismos que existen entre las 

comunidades bacterianas, fitoplanctónicas y zooplanctónicas en el tratamiento de aguas 

residuales, por lo cual, se requieren más estudios para profundizar las relaciones entre 

ellas. 
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