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Resumen 

El objetivo de este trabajo fue evaluar la degradación de isómeros de nonilfenol empleando bacterias 
nitrificantes en un reactor discontinuo de membrana sumergida. Los reactores con membrana 
representan una de las más prometedoras innovaciones en el campo del tratamiento de aguas 
residuales, dada su alta eficiencia en la remoción de materia orgánica y nutrientes. Además, al manejar 
mayores tiempos de retención de sólidos, comparado con los sistemas de lodos activados, se 
incrementa la biodegradación de los microcontaminantes al enriquecer la biodiversidad de la población 
microbiana con bacterias de lento crecimiento.  
 
Como el nonilfenol es un compuesto hidrofóbico, el reto en el biorreactor es diferenciar la 
biodegradación real de fenómenos fisicoquímicos como la adsorción y la volatilización. Por tanto, como 
primera etapa, se desarrollaron e implementaron las técnicas analíticas para determinar la cantidad de 
isómeros presente en fase líquida y en fase sólida. Para la fase líquida se empleó la extracción en fase 
sólida, seguida de derivatización e inyección en cromatógrafo de gases acoplado a espectrómetro de 
masas. El límite de detección y de cuantificación obtenidos fueron de 1.75 µg·L-1 y 5.31 µg·L-1 para 4-
n-NP y de 4.24 µg·L-1 y 12.8 µg·L-1 para la mezcla de isómeros. La cuantificación de nonilfenol en fase 
sólida requirió el desarrollo y evaluación de dos metodologías, extracción con solventes empleando 
ultrasonido y empleando microondas. De los resultados obtenidos se observó que no hubo diferencia 
significativa entre ambas metodologías. Por su practicidad, se optó por la extracción con solventes 
empleando ultrasonido. El límite de detección y cuantificación obtenidos fueron de 0.032 mg·kg-1 y 
0.096 mg·kg-1 para el isómero lineal y de 0.104 mg·kg-1 y 0.316 mg·kg-1 para la mezcla de isómeros. 
Los valores obtenidos en cada metodología son comparables a lo reportado en literatura.  
 
Una vez que las metodologías fueron validadas se decidió evaluar la capacidad de tres inóculos para 
biodegradar la mezcla de isómeros de nonilfenol. Los inóculos evaluados fueron lodo activado, lodo 
nitrificante y biomasa adaptada a 4-Clorofenol.  Partiendo de una concentración inicial de 100 µg 
tNP·L-1, se observó que los tres consorcios bacterianos son capaces de remover el compuesto. Este 
proceso se dio por dos mecanismos: biodegradación y adsorción. Para el lodo activado, el principal 
mecanismo de remoción fue la adsorción, alcanzando un 44% al término de la prueba. La degradación 
en este inóculo sólo representó un 18%. Por el contrario, las bacterias nitrificantes presentaron el 
mayor porcentaje de degradación (43%) y el mecanismo de adsorción aportó sólo un 36.5%. En el 
caso de la biomasa adaptada a 4-Clorofenol, los porcentajes calculados para los mecanismos de 
degradación y adsorción fueron similares, 34.4% y 33.6%, respectivamente.  
 
Un reactor discontinuo secuencial de membrana sumergida se operó durante 284 ciclos, a un tiempo 
de retención de sólidos de 20 d. El inóculo empleado fue biomasa nitrificante enriquecida a una 
relación C/N igual que 5. Se cuantificaron los isómeros de nonilfenol en la fase líquida y sólida. Durante 
la operación del reactor, dos concentraciones de nitrógeno amoniacal fueron alimentadas a fin de 
evaluar el efecto sobre la degradación de los isómeros de nonilfenol. Se observó que al disminuir la 
concentración inicial de N-NH4

+ en el biorreactor, el porcentaje de degradación disminuyó en 9%. 
Aunque el consumo de isómeros por la biomasa fue superior al 75%, no se presentó una completa 
degradación del compuesto. Experimentos adicionales, inhibiendo la actividad de la enzima amonio-
monooxigenasa, mostraron que las bacterias amonio-oxidantes son las responsables de la oxidación 
inicial del nonilfenol.  
 
A lo largo de la operación del biorreactor se observó que la actividad nitrito-oxidante disminuyó hasta 
desaparecer en la última etapa de operación. Esto llevó a evaluar el efecto de la concentración de los 
isómeros de nonilfenol sobre biomasa nitrificante enriquecida a diferentes relaciones C/N. Se observó 
que las condiciones de enriquecimiento influyen en la sensibilidad de las bacterias al contaminante. 
Los valores de IC50 obtenidos para la actividad nitrificante fueron de 310 µg tNP·L-1 (C/N 1.7 USC) y 
407 µg tNP·L-1 (C/N 1.7 UNAM). Para la actividad nitrito-oxidante, sólo el enriquecimiento C/N 5.0 
presentó un porcentaje de inhibición superior al 50%, calculándose un valor de IC50 de 491 µg tNP·L-1.  
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Summary 

This study was focused on the degradation of nonylphenol isomers using nitrifying bacteria in a 
membrane sequencing batch reactor. Membrane reactors are one of the most promising innovations in 
the field of wastewater treatment because of the high efficiency in removal organics and nutrients. 
Moreover, the possibility to increase biodegradation of micropollutants because of the higher solids 
retention times, in comparison to conventional activated sludge treatment, increases the biodegradation 
of those compounds to augment diversity of the microbial population. 
 
Since nonylphenol is a hydrophobic compound, the challenge is to distinguish the real biodegradation 
from abiotic physico-chemical phenomena like adsorption and volatilization, during the membrane 
bioreactor system. In order to achieve it, the analytical techniques to measure the amount of isomers in 
the liquid phase and on solid phase were implemented. For liquid phase, solid phase extraction, 
followed by derivatization and injection into gas chromatograph coupled to mass spectrometer was 
used. The limit of detection and quantification obtained were between 1.75 µg·L-1 and 5.31 µg·L-1 for 4-
n-NP, and for the mixture of isomers those values were between 4.24 µg·L-1 and 12.8 µg·L-1. These 
results are comparable with those found in literature. Quantification of nonylphenol on solid phase 
required the development and evaluation of two methods of extraction with solvents. One of them is 
extraction by ultrasonic, another use microwaves as method of extraction. The results showed no 
significant difference between the methodologies. Solvent extraction ultrasonic-assisted was employed 
for the quantification of the isomers of nonylphenol adsorbed on biomass. The limit of detection and 
quantification obtained were between 0.032 mg·kg-1 and 0.096 mg·kg-1 for 4-n-NP, and for the mixture 
of isomers those values were between 0.104 mg·kg-1 and 0.316 mg·kg-1. These results are comparable 
with those found in literature. 
 
The ability to biodegrade an isomer mixture of nonylphenol was evaluated with three inocula. Activated 
sludge, enriched nitrifying sludge, and adapted 4-Chlorophenol biomass were used. With an initial 
concentration of 100 µg tNP·L-1, the three bacterial consortia showed ability for removing the 
compound. That removal process occurred by two mechanisms: biodegradation and adsorption. For 
activated sludge, the main removal mechanism was adsorption, reaching 44% at the end of the test. 
The degradation in this inoculum was only 18%. Otherwise, nitrifying bacteria showed the highest 
percentage of degradation (43%) and the percentage of adsorption was only 36.5%. In regard to 
adapted 4-chlorophenol biomass, the percentages calculated for adsorption and degradation 
mechanisms were similar, 34.4% and 33.6% respectively. 
 
A membrane sequencing batch reactor was operated during 284 cycles, with a solids retention time of 
20 days. Enriched nitrifying biomass at C / N equal to 5 was used as inoculum. Isomers of nonylphenol 
in the liquid and solid phases were quantified. During reactor operation, two concentrations of nitrogen 
were fed to evaluate their effect on the degradation of the isomers of nonylphenol. Decreasing the initial 
concentration of N-NH4

+ in the bioreactor generated a decrease in degradation of 9%. Although the 
consumption of isomers of nonylphenol was greater than 75%, a complete degradation of the 
compound was not observed. Additional experiments were performed inhibiting the activity of the 
enzyme ammonium monooxygenase. The results showed that ammonium-oxidizing bacteria were 
responsible for the initial oxidation of nonylphenol. 
 
In the course of operation of the bioreactor, a decline of nitrite-oxidizing activity until its fade-out in the 
final stage of operation was observed, which is why the effect of the concentration of isomer of 
nonylphenol on enriched nitrifying biomass at different C/N ratios was evaluated. It was noted that 
enriched conditions of each consortia have an influence over the sensitivity of bacteria to the 
micropollutant. The IC50 values obtained for the nitrifying activity were 310 mg tNP·L-1 (C/N 1.7 USC) 
and 407 mg tNP·L-1 (C/N 1.7 UNAM). For nitrite-oxidizing activity, only the enriched nitrifying biomass at  
C/N ratio of 5.0 showed an inhibition percentage greater than 50%, the calculated IC50 value was 491 
mg tNP·L-1. 
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I. Introducción 

I.1. Compuestos alteradores endocrinos 

El sistema endocrino junto con el sistema nervioso y el inmune regulan las funciones 

en humanos y animales. Las hormonas influyen en los mecanismos de regulación, desarrollo, 

crecimiento y homeostáticos de los organismos. De tal manera que regulan la estructura y 

función reproductiva, mantienen en niveles normales las concentraciones de glucosa e iones 

en sangre, controlan el metabolismo corporal, la presión sanguínea, además de otras 

funciones de los sistemas glandular y nervioso. Entre las principales glándulas endocrinas se 

pueden mencionar a la pituitaria, la tiroides, el páncreas, los testículos y los ovarios. Otros 

tejidos endocrinos incluyen a la placenta, el hígado, el riñón y las células del tracto 

gastrointestinal. Algunos de los órganos y tejidos bajo control endocrino incluyen a las 

glándulas mamarias, los huesos, los músculos, el sistema nervioso y a los órganos 

reproductores femenino y masculino.  

 

En 1991, la Comisión Ambiental Europea definió a los compuestos alteradores 

endocrinos (CAE) como sustancias exógenas que causan efectos adversos a la salud de un 

organismo intacto o a su progenie como consecuencia de cambios en la función endocrina 

(Fawell et al., 2001). La Agencia de Protección del Medio Ambiente de Estados Unidos define 

a estos compuestos como agentes exógenos que interfieren en la síntesis, secreción, 

transporte, acción o eliminación de hormonas naturales en el cuerpo que son responsables 

del mantenimiento de la homeostasis, reproducción, desarrollo y/o comportamiento (USEPA, 

1997). El catálogo de alteradores endocrinos es muy amplio y crece día a día, dicho catálogo 

comprende desde sustancias que se encuentran de manera natural en el medio ambiente 

hasta productos químicos sintetizados por el hombre.  

 

Cuando los alteradores endocrinos ambientales mimetizan o interfieren con la acción 

de las hormonas endógenas, tienen el potencial de influir en la salud humana y ejercer 

significativos efectos ecológicos dada su capacidad de actuar a diferentes niveles. Así pues, 

deterioran el control hormonal al: 

 

• Alterar la síntesis hormonal 

• Alterar el almacenamiento y/o liberación hormonal 

• Alterar el transporte y depuración hormonal 

• Alterar la identificación y enlace con el sitio receptor 

• Alterar la respuesta hormonal debida a la activación del sitio receptor. 
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La presencia de compuestos alteradores endocrinos en las aguas residuales es uno 

de los retos pendientes en el control medioambiental. Forman parte de los denominados 

contaminantes emergentes y se encuentran muy extendidos en ríos y lagos, ya que se 

dispersan a través de las aguas residuales. Durante los últimos años, se han identificado 

numerosos compuestos alteradores endocrinos y sus metabolitos tanto en aguas residuales 

como en ríos y otras corrientes superficiales e incluso en aguas potables tratadas. El control 

de estos contaminantes resulta particularmente difícil debido a la gran dispersión de sus 

fuentes de emisión que van desde los residuos domésticos, hospitalarios e industriales hasta 

los vertidos procedentes de la actividad agrícola y ganadera. Los procesos de tratamiento 

tienen un impacto sobre la remoción de los alteradores endocrinos y los fármacos y productos 

de higiene personal (PPCP, por sus siglas en inglés), sin embargo, compuestos como la 

carbamezapina son extremadamente persistentes y se han encontrado incluso en agua 

potable. Procesos como la oxidación avanzada y la filtración han mostrado, en estudios a 

escala piloto y escala real, su efectividad para remover o reducir la concentración de estos 

productos (Kleywegt et al., 2007). 

 

En las últimas décadas se han realizado esfuerzos intensivos para estudiar la amplia 

variedad de efectos que pueden ser atribuidos a los alteradores endocrinos tanto en humanos 

como en la fauna. Muchas poblaciones animales han sido afectadas ya por estas sustancias. 

Entre las repercusiones figuran la disfunción tiroidea en aves y peces; la disminución de la 

fertilidad en aves, peces, crustáceos y mamíferos; la disminución del éxito de la incubación 

en aves, peces y tortugas; graves deformidades de nacimiento en aves, peces y tortugas; 

anormalidades metabólicas en aves, peces y mamíferos; anormalidades de comportamiento 

en aves; desmasculinización y feminización de peces, aves y mamíferos machos; 

defeminización y masculinización de peces y aves hembras; y peligro para los sistemas 

inmunitarios en aves y mamíferos. 

 

Además, la exposición del hombre a los alteradores endocrinos es masiva y universal 

como consecuencia del empleo mundial de estos compuestos en el revestimientos de las 

latas de alimentos, en el plástico con el que se fabrican los biberones, en el espermicida que 

llevan incorporado los preservativos, en algunos materiales de uso sanitario, en detergentes 

industriales, filtros solares, cosméticos y plaguicidas. Las formas de exposición y las vías de 

entrada de los CAE son muy diversas, pero debido a su acumulación en la cadena 

alimentaria, la vía digestiva es la principal ruta de exposición para el hombre. Los CAE se 

acumulan en el organismo y pueden actuar a pesar de que la exposición no haya tenido lugar 

en el momento crítico. Contribuyen a ello su baja biodegradabilidad, el transporte a otros 

lugares por el aire y el agua, y la bioacumulación en la cadena trófica. Además, los 
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compuestos acumulados en el tejido adiposo son transmitidos a la descendencia a través de 

la madre durante la gestación y después por la lactancia  (Jensen et al., 1995; Tilson y 

Kodavanti, 1997; Crisp et al., 1998; Schmutzler et al., 2004). 

 

I.2. Nonilfenol como alterador endocrino 

I.2.1. Nonilfenol 

Los surfactantes no iónicos, entre los que se encuentran los nonilfenol y octilfenol 

etoxilados (NPEO y OPEO), se emplean en una amplia variedad de aplicaciones, las cuales 

incluyen la fabricación de detergentes, limpiadores, desengrasantes, emulsificantes, agentes 

humectantes, adhesivos, agroquímicos, plaguicidas caseros, cosméticos, formulaciones para 

el procesamiento de papel, textiles, pinturas y recubrimientos, entre otros.  

 

Los alquilfenoles polietoxilados (APEO) son hidrofílicos en un extremo de la molécula 

e hidrofóbicos en el extremo opuesto. La cabeza hidrofílica atrae el agua y la cola hidrofóbica 

atrae las sustancias poco solubles como aceites y grasas. Esta habilidad para atraer 

simultáneamente agua y sustancias hidrofóbicas convierte a este tipo de compuestos en 

útiles surfactantes. La demanda estadounidense en 2007 fue de 3400 millones de kilogramos 

de surfactantes. El consumo estimado de NPEO en Estados Unidos y Canadá se sitúa entre 

los 136 a 181 millones de kg anuales (USEPA, 2008). Para el 2010, la demanda estimada de 

nonilfenol en los Estados Unidos ascendió a 172x106 kg (USEPA, 2009a, 2009b). 

 

En Estados Unidos, la USEPA ha establecido un criterio de calidad del agua para el 

nonilfenol de 6.6 µg·L-1 para breves exposiciones y de 1.7 µg·L-1 para exposiciones crónicas. 

De manera similar, la agencia ambiental canadiense ha establecido un nivel de 0.7 µg·L-1 de 

nonilfenol para exposiciones “indefinidamente crónicas” (CEQG, 2002; USEPA, 2005). 

 

Se ha determinado que cerca del 60% de los APEO termina en el ambiente acuático, 

principalmente como parte del tratamiento de residuos donde la degradación de estos 

compuestos se lleva a cabo a través de un mecanismo que involucra la pérdida del grupo 

etoxilado (Figura I.1). Esta biodegradación produce alquilfenoles de cadena corta, 

alquilfenoles etoxicarboxilados (APEC) y los alquilfenoles como el nonilfenol (NP) y el 

octilfenol (OP) y los alquilfenoles mono a trietoxilados (APE1, APE2 y APE3). Las 

propiedades particulares de cada nonilfenol polietoxilado dependen del número de grupos 

etoxilados que le son añadidos, variando desde unos pocos hasta cerca de cien. Los NPEO 

más comúnmente usados son aquellos que tienen de 8 a 10 grupos etoxilados, lo que los 
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hace altamente solubles en agua. Con menos de tres grupos etoxilados, el material es menos 

soluble en agua  

 

 

Figura I.1. Ruta de degradación de los alquilfenoles polietoxilados. Tomado de Ying et al., 2002. 

 

El nonilfenol es un compuesto xenobiótico formado por un anillo de fenol y una cadena 

de nueve carbonos en la posición para. Se estimaba que las descargas directas de 

compuestos derivados de nonilfenol provenientes del sector industrial en Canadá en 1996 

eran del 0.5% (96 ton) de la producción total (Soares et al., 2008). La mayoría de las 
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investigaciones enfocadas a la identificación del nonilfenol en ambientes acuáticos 

concuerdan en que su presencia es el resultado de actividades antropogénicas. La principal 

fuente de contaminación por nonilfenol en cuerpos acuíferos, océanos y sedimentos está 

relacionada con la descarga de los efluentes de las plantas de tratamiento de aguas 

residuales, la proximidad de las áreas urbanas e industriales, entre otras (Ahel et al., 1994; 

Hale et al., 2000). 

 

En la producción de NPEO se emplean mezclas técnicas de nonilfenol. La mayoría de 

las estructuras pueden identificarse empleando métodos analíticos como CGxCG-EM o 

CL/CL-EM (Moeder et al., 2006; Zhang et al., 2007). La mezcla técnica de nonilfenol está 

compuesta por más de 100 isómeros que difieren en la estructura y posición del  fragmento 

alquílico unido al anillo fenólico. Se ha reportado que más del 90% de la mezcla está 

conformado por nonilfenoles para-sustituidos (Ieda et al., 2005) La mezcla técnica está 

formada por isómeros que son recalcitrantes a la biodegradación ya que más de 85% de ellos 

presentan una estructura cuaternaria en el carbono α de la cadena alquílica ramificada,  de tal 

manera que la estructura resultante es estable y resistente a la ω- y β-oxidación (Wheeler et 

al., 1997).  

 

La diferencia en concentraciones de nonilfenol que se puedan encontrar en cada 

elemento del medio ambiente (suelo, agua, aire) se debe a sus características fisicoquímicas, 

lo que también influye en su degradación. El NP es un compuesto hidrofóbico dada la 

presencia de la cadena nonil (log Kow =4.48) (Tabla I.1) por lo tanto, tiende a adsorberse en 

diversos materiales siendo favorable su adsorción en suelos  y en el lodo biológico de los 

sistemas de tratamiento de aguas residuales (Ahel et al., 1993; John et al., 2000). Esta fuerte 

adsorción puede llevar a errores en la cuantificación de la concentración de NP en muestras 

ambientales así como en medio mineral. Este comportamiento ha llevado a diversos autores 

a sobreestimar las tasas de degradación del nonilfenol (Clara et al., 2005a; Terzic et al., 

2005). 

 

Generalmente, la remoción de microcontaminantes por mecanismos como la 

volatilización durante el proceso de tratamiento depende de la constante de Henry y el 

coeficiente de partición octanol/agua de dicho microcontaminante y se vuelve significativa 

cuando la constante de Henry se encuentra entre 10-2 y 10-3 (Stenstrom et al., 1989). La tasa 

de volatilización se ve afectada por la velocidad de flujo del gas empleado en la aireación, por 

lo que la presencia de nonilfenol en la atmósfera está directamente relacionada con la 

operación de plantas de tratamiento (Cincinelli et al., 2003). 
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Tabla I.1. Propiedades fisicoquímicas del nonilfenol 

Fórmula condensada: C15H24O 

Peso molecular: 220.34 g·mol-1 

Densidad a 25 ºC: 0.925 g·cm-3 

Solubilidad en agua: 4.9 mg·L-1 

pKa: 10.28 

log Kow: 4.48 

Presión de vapor a 25 ºC: 2.07 x 10-2 Pa 

Punto de ebullición: 310 ºC 

Viscosidad a 20 ºC: 3160 mPa·s 

Constante de Henry: 8.39 x 10-1 Pa·m3·mol-1 

Fuente: Cirja, 2007  

 

I.2.2. Vías de exposición 

La exposición del hombre a los nonilfenoles polietoxilados y al nonilfenol se puede dar 

por la absorción cutánea, la ingestión de alimentos contaminados o por inhalación. La ruta 

oral es significativa, ya que incluye al agua potable, alimentos marinos contaminados, por la 

migración del NP hacia los alimentos desde los materiales de envasado y empacado o 

indirectamente a través del lodo que se emplea como reconstituyente de suelos. 

 

Al parecer la dieta es la principal fuente de consumo humano de alquilfenoles 

polietoxilados. Un estudio alemán encontró que las concentraciones de nonilfenol en 

muestras alimentarias se situaban entre 0.1 y 19.4 µg·kg-1 (Guenther et al., 2002), esta 

amplia variedad en las concentraciones del NP es independiente del contenido de grasa y de 

los materiales de empaque. En muestras de comida de Taiwán, las concentraciones de 

nonilfenol se ubicaron en un rango de 5.8 a 235 µg·kg-1 (Lu et al., 2007). Ferrara et al. (2005) 

cuantificaron una concentración media de nonilfenol de 354 ng·g-1 en comida marina italiana. 

Diversas hipótesis se manejan con respecto al origen de esta contaminación en los 

alimentos, una de ellas tiene su origen en el hecho de que los NPEO se emplean como 

surfactantes no iónicos en los agentes desinfectantes o como emulsificantes en las 

formulaciones de los plaguicidas. Después de su aplicación en la industria agrícola y 

alimentaria, la degradación de los nonilfenoles polietoxilados podría llevar a la acumulación 

de NP en alimentos. Otra fuente puede encontrarse en los materiales plásticos de envasado 

desde donde el nonilfenol, empleado por ejemplo en el trisnonilfenil fosfito (TNPP) como 

antioxidante, podría migrar hacia los alimentos (McNeal et al., 2000).  



Introducción  13 
 

 
 

 

Los niveles de nonilfenol en diferentes materiales de envasado se estudiaron 

recientemente y se encontraron en un rango entre 0.03 a 287 µg·g-1 en agua embotellada en 

PET (Fernandes et al., 2008). También se detectaron niveles de nonilfenol superiores a 78 

ng·L-1 en botellas de agua mineral embotellada en PET (Toyo’Oka y Oshige, 2000), 

concentraciones por arriba de 40 µg·kg-1 en leche ultrapasteurizada en envase de cartón y 

superiores a 32.3 µg·kg-1 en leche embotellada en polietileno de alta densidad (HDPE) 

(Casajuana y Lacorte, 2004).  

 

El análisis de muestras de leche materna y leche de vaca en Taiwán mostró la 

presencia de 4-n-nonilfenol en estos productos, y aunque dadas las concentraciones 

cuantificadas, 1.7 a 11.6 ng·g-1 para leche materna y 2.9 a 8.8 ng·g-1 para leche de vaca, la 

ingesta de 4-n-nonilfenol no excede el nivel de efectos no adversos (NOAEL, por sus siglas 

en inglés) estimado en diversas investigaciones, aún debe discutirse la actividad estrogénica 

de dicho compuesto considerando que la leche es el principal alimento de los neonatos y 

muchos adultos (Lin et al., 2009). 

 

I.2.3. Toxicidad y bioacumulación 

Los xenoestrógenos deben competir con el estrógeno natural al enlazarse con el sitio 

activo del receptor, por lo que se requiere que los xenoestrógenos conserven cierta estructura 

esencial para unirse. Se ha observado que la afinidad del receptor de estrógeno por los 

alquilfenoles se incrementa al aumentar la longitud de la cadena del grupo alquílico, 

independientemente del grado de ramificación que presente (Tabira et al., 1999). Se sabe 

que el nivel de hidrofobicidad de los alquilfenoles es directamente proporcional a la longitud 

de la cadena alquílica. Así pues, n-octilfenol y n-nonilfenol resultan ser las moléculas más 

afines al receptor de estrógeno debido a la estructura química, donde el fenol y la cadena 

alquílica se combinan covalentemente. El 17β-estradiol (E2) requiere un grupo hidroxilo libre 

del fenol para enlazarse con el receptor del estrógeno, esta característica también es 

necesaria en los alquilfenoles los cuales exhiben una afinidad de enlace al receptor de 

estrógeno mayor que la que presenta el fenol (Tabira et al., 1999).  

 

Otros estudios han mostrado que la mayor potencia estrogénica relativa se asoció con 

un alquilfenol para-sustituido, siendo las sustancias con más de una cadena lateral las que 

presentaron una menor afinidad y potencia estrogénica. Por lo tanto, la potencia fue mayor 

para los alquilfenoles ramificados en el α-carbono y con una cadena lateral de 8 a 9 

carbonos. El 4-tert-octilfenol es el alquilfenol más potente por lo que se ha sugerido que la 

baja actividad estrogénica del p-nonilfenol comparada con la que presenta el 4-tert-octilfenol 
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puede deberse a la heterogeneidad en sus isómeros (Routledge y Sumpter, 1997). Estudios 

con mezclas técnicas de nonilfenol han mostrado que los isómeros con ramificaciones en la 

cadena alquílica exhibieron mayores potencias y eficacias estrogénicas que los isómeros no 

ramificados o cuya ramificación se ubica al final de la cadena alquílica. De igual manera, los 

isómeros que tienen un grupo etilo en el α-carbono de la cadena lateral exhiben una clara 

potencia estrogénica, mientras que los isómeros con un grupo metilo en dicha posición 

presentan poca o ninguna actividad estrogénica (Preuss et al., 2006). Esta característica 

parece ser importante en la relación estructura-actividad de los alquilfenoles. 

 

En comparación con el estrógeno natural E2, el NP tiene una respuesta estrogénica  

aproximadamente 1000 a 100 000 veces menor (Müller y Schlatter, 1998; Moffat et al., 2001; 

White et al., 1994; Servos, 1999). También se ha observado a través de estudios in vitro, que 

el nonilfenol nonaetoxilado (NP9EO) tiene una respuesta estrogénica menor a la del 

nonilfenol por 1 a 3 órdenes de magnitud, sugiriendo que en los nonilfenoles polietoxilados el 

efecto estrogénico parece disminuir conforme aumenta el número de grupos etoxilados 

(Servos, 1999; Sohoni y Sumpter, 1998). En células humanas de cáncer de seno MCF-7, la 

proliferación de éstas se consiguió estimulándolas con OP, NP, NP2E y NP1EC (Blom et al., 

1998; White et al., 1994).  

 

Soto et al. (1991) accidentalmente observaron que el nonilfenol, el cual se empleaba 

en la manufactura de tubos de prueba empleados en sus experimentos, era capaz de iniciar 

la proliferación de células de tumores de seno de manera similar a los estrógenos que para 

ese fin se empleaban. De igual manera, se encontró que el nonilfenol mimetiza a la hormona 

natural 17β-estradiol al competir por el sitio de unión del receptor (White et al., 1994) debido a 

la similitud en sus estructuras.  Sin embargo, no todos los isómeros del nonilfenol son 

capaces de inducir la actividad estrogénica, al parecer es determinante que la posición 

cadena alquílica se encuentre en la posición para- con respecto al grupo hidroxilo del fenol 

(Tabira et al., 1999; Kim et al., 2004). 

 

En la actualidad, se han desarrollado numerosos procedimientos para estudiar el 

efecto del nonilfenol sobre el sistema endocrino. Las pruebas in vitro son baratas, consumen 

menos tiempo y generalmente requieren menos especialización. Entre los sistemas que se 

han desarrollado se encuentran ensayos con células recombinantes de levadura, células de 

hepatocitos de peces y células humanas de cáncer de seno (MCF-7). El ensayo con células 

recombinantes de levadura es el procedimiento más ampliamente usado para los análisis de 

rutina pero su límite de detección es más bajo en comparación con las células MCF-7. 
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Las pruebas in vivo son mucho más precisas para estudiar el efecto de los 

xenoestrógenos, ya que se deben considerar muchas variables como supervivencia, 

crecimiento, desarrollo sexual secundario, peso, vitelogenina, esteroides secundarios en el 

plasma, fecundidad, viabilidad de los gametos e histología. El mecanismo de acción se puede 

estimar midiendo a través del tiempo las concentraciones de vitelogenina, las características 

secundarias sexuales y la histología de los órganos sexuales. Los efectos adversos en las 

poblaciones pueden predecirse al medir las tasas de supervivencia, crecimiento y 

reproducción, así como la proporción entre machos y hembras. Sin embargo, este tipo de 

pruebas consumen tiempo, son caras y requieren equipo altamente especializado sin 

mencionar que el potencial de error de estimación incrementa.  

 

Los efectos del nonilfenol sobre la fauna se han estudiado ampliamente a lo largo de 

los años. Por ejemplo, el nonilfenol era capaz de inducir la producción de proteínas 

femeninas en la trucha arcoíris (Oncorhynchus mykiss) a  20.3 mg·L-1 (Jobling et al., 1996), 

en el pez medaka (Oryzias latipes) expuesto a 0.1 mg·L-1 de nonilfenol (Tabata et al., 2001). 

Sin embargo, Watanabe et al. (2004) han revelado recientemente que no está claro si todos 

los efectos del nonilfenol en los organismos se deben únicamente a su actividad estrogénica. 

Estos investigadores observaron que bajas dosis de nonilfenol (0.5-5 mg·kg-1) tuvieron efecto 

sobre las células del útero de ratones y los mismos genes se activaron con el 17β-estradiol y 

el nonilfenol. 

 

En un estudio de exposición a nonilfenol por vía oral a ratas Sprague-Dawley durante 

dos generaciones con dosis de 2, 10 y 50 mg·kg-1·d-1, se observaron incrementos en el peso 

del hígado y riñón en machos bajo la dosis más alta, sin embargo, este fenómeno no se 

observó en las hembras (Nagao et al., 2001). En la generación F0, además del incremento de 

peso en hígado y riñón en machos, se encontró un incremento relativos del peso del cerebro, 

pulmones, glándula tiroides y pituitaria y una disminución en el peso relativo del timo. En 

hembras hubo un menor peso relativo en los ovarios tanto en las generaciones F0 y F1 a una 

dosis de 50 mg·kg-1·d-1. 

 

Investigaciones in situ han establecido que las anormalidades en las carpas macho 

como el bajo índice gonadosomático, el incremento en la vitelogenina plasmática (VTG), la 

disminución en los niveles de testosterona y las alteraciones histológicas en las gónadas 

sugieren la presencia de xenoestrógenos en el río (Lavado et al., 2004). Petrovic et al. (2002) 

han reportado que existe una correlación entre la producción de VTG y las anormalidades en 

las gónadas de las carpas macho y la presencia de compuestos nonilfenólicos en los ríos que 

reciben los efluentes de las plantas de tratamiento.  
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De Jager et al. (1999) suministraron dosis orales de nonilfenol (0, 100, 250 y 400 

mg·kg-1·d-1) a ratas hembra durante el periodo de gestación y hasta el destete (tercera 

semana después del parto) y a las crías macho desde el destete hasta la madurez (10 

semanas de edad) se les suministró NP a dosis de 1, 100 y 250 mg·kg-1·d-1, para determinar 

tanto los efectos sobre la “maternidad” como los efectos sobre el aparato reproductor 

masculino. Dentro de los resultados que obtuvieron estos investigadores se puede destacar 

la ausencia de descendencia en el grupo que recibió la dosis más alta, así como una 

disminución en el peso corporal y en la masa testicular, de igual manera se observaron 

efectos estructurales en los órganos reproductivos en dosis de 100 y 250 mg·kg-1·d-1. Nagao 

et al. (2000), después de inyectar subcutáneamente una 500 mg·kg-1·d-1 a ratas recién 

nacidas (1 a 5 días) se evaluaron los efectos sobre la función reproductiva después de la 

pubertad. Estos efectos incluyen alteraciones del ciclo hormonal e histopatológicas en los 

ovarios y el útero. En machos, hubo un menor número de células en los túbulos seminíferos y 

un incremento de células germinales dañadas en los epidídimos. No se encontraron efectos 

adversos en la movilidad de los espermatozoides o en el nivel de testosterona en plasma.  

 

En Taiwán, 786 estudiantes entre los 10 y los 15 años participaron en un estudio que 

pretendía correlacionar el desarrollo de los caracteres sexuales secundarios y la presencia de 

NP en sus organismos. El promedio de edad fue de 12.3 años. Alrededor de 30% de las 

muestras de orina analizadas mostraron la presencia de nonilfenol en concentraciones hasta 

de 178.25 µg·g-1 de creatinina. Los investigadores concluyeron que la exposición a nonilfenol 

pudo causar alguna perturbación en el desarrollo sexual, además de que las niñas muestran 

más sensibilidad a dichas perturbaciones que los niños (Chen et al., 2009) 

 

La exposición a diversos microcontaminantes presentes en la leche materna se ha 

asociado a efectos sobre el sistema regulador hipotálamo-pituitaria-tiroides (Koppe et al., 

1991; Pluim et al., 1994). Otros estudios mostraron que las elevadas concentraciones de 

alteradores endocrinos en leche materna junto con una dieta rica en comida marina 

ocasionan efectos adversos en el desarrollo neurológico, el crecimiento fetal y posnatal y las 

funciones de la memoria sobre los lactantes (Jacobs et al., 1996; Lunden y Noren, 1998).  

 

Un estudio realizado con voluntarios a los que se les administró por vía intravenosa y 

oral un isótopo de 4-n-Nonilfenol (4-n-NP) mostró que el compuesto tiene una vida media en 

la sangre de 2 a 3 horas. Sin embargo, el nonilfenol se distribuye en la capa lipídica del 

cuerpo en las primeras 2 horas. En este mismo estudio, se analizaron muestras humanas de 

tejido adiposo proveniente de personas cuyas ocupaciones no las exponían directamente al 

4-n-nonilfenol ni al 4-n-octilfenol observando concentraciones de 19 a 85 ng·g-1 para NP y de 
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0.58 a 4.07 ng·g-1 para OP, lo que indica una exposición y contaminación de fondo (Müller et 

al., 1998). 

 

Aunque no hay estudios concluyentes en humanos, se ha reportado que los 

alteradores endocrinos en general tienen un impacto sobre la etiología de la obesidad, 

basados en estudios con modelos animales. Estos estudios muestran que la exposición in 

utero a los alteradores endocrinos altera el desarrollo del tejido adiposo y el sistema 

regulador de la ingesta de alimentos (Heindel y vom Saal, 2009). 

 

I.3. Nitrificación 

La remoción de nitrógeno de las aguas residuales es un proceso deseable a fin de 

evitar la eutrofización de los cuerpos acuíferos receptores, eliminar los efectos tóxicos que el 

amonio (NH4
+) puede ocasionar en los organismos acuáticos, reducir la alta demanda de 

oxígeno disuelto (OD) que ejerce el NH4
+ y mantener un control del nitrógeno al reusar el 

agua para otras aplicaciones (Rittman y McCarty, 2001; Metcalf y Eddy, 2003). En el proceso 

de lodos activados, la remoción del nitrógeno se consigue por medio de dos procesos 

biológicos, la nitrificación autótrofa y la desnitrificación heterótrofa. 

 

La nitrificación es un proceso aerobio de dos etapas en el que las bacterias oxidan el 

amonio a nitrito (NO2
-) y posteriormente a nitrato (NO3

-), en sistemas completamente aireados 

en los que la concentración de oxígeno supera los 2 mg•L-1. En la desnitrificación, el nitrato 

obtenido es reducido a nitrógeno gaseoso (N2), bajo condiciones anóxicas, empleando 

compuestos orgánicos como metanol, acetato o propionato que aporten los electrones 

necesarios. Sin embargo, la adición de materia orgánica encarece y complica el proceso. 

 

 

I.3.1. Microbiología del proceso nitrificante 

Las bacterias nitrificantes son organismos autótrofos, es decir, emplean carbono 

inorgánico (CO2) como fuente de carbono para el crecimiento. También son llamadas 

organismos quimiolitótrofos ya que su fuente de energía se deriva de la reacción química de 

compuestos inorgánicos. Estos microorganismos están ampliamente distribuidos en el suelo y 

el agua donde exista una concentración de amonio considerable, por ejemplo donde se 

produce una descomposición proteica (amonificación) o donde se lleva a cabo el tratamiento 

de aguas residuales. 
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Aunque la oxidación de NH4
+ a NO2

- puede ser realizada por bacterias heterótrofas, 

éstas requieren mucha energía para oxidar el amonio, lo cual las coloca en desventaja en 

comparación con las bacterias amonio-oxidantes. Hasta la fecha, no se conoce ningún 

quimiolitótrofo que lleve a cabo la oxidación completa desde amoniaco hasta nitrato; por ello 

la nitrificación es el resultado de la acción secuencias de dos grupos de organismos, las 

bacterias amonio-oxidantes (BAO) y las bacterias nitrito-oxidantes (BNO), las verdaderas 

bacterias nitrificantes o productoras de nitrato. Durante mucho tiempo se pensó que estos 

organismos eran aerobios obligados, sin embargo, desde hace años se tienen reportes de 

especies que pueden vivir en ambientes con bajas concentraciones de oxígeno o anóxicos 

llevando a cabo la reducción del nitrito y el nitrato (Bock, 1988, 1995; Bodelier et al., 1996; 

Poth, 1986). 

 

Por mucho tiempo se aceptó que las bacterias del género Nitrosomonas y Nitrobacter 

eran las bacterias responsables de la nitritación y la nitratación, respectivamente.  Sin 

embargo, con frecuencia se cuestiona el predominio de las especies de Nitrosomonas en las 

comunidades amonio-oxidantes presentes en muestras de suelo (Laanbroeck y Woldendorp, 

1995). A partir de muestras de lodos activados, se han aislado y descrito más de 16 especies 

de bacterias amonio-oxidantes litoautótrofas (Juretschko et al., 1998; Van Loosdrecht y 

Jetten, 1998). El empleo de técnicas de biología molecular como la hibridación fluorescente in 

situ (FISH, por sus siglas en inglés) ha permitido identificar la presencia de Nitrosococcus 

mobilis y Nitrosospira spp. en muestras de lodo activado (Head et al., 1993; Wagner et al., 

1996; Schramm et al., 1998; Hall et al., 2003).  

 

De manera similar, la oxidación del nitrito ha sido atribuida a Nitrobacter agilis (Van 

Loosdrecht y Jetten, 1998). Sin embargo, diversos estudios empleando FISH han encontrado 

que bacterias del tipo Nitrospira están presentes en un número significativo en los sistemas 

convencionales de lodo activado (Juretschko et al., 1998; Schramm et al., 1998; Kim et al., 

2004b).  Blackall (2000) y Daims et al. (2000) concluyeron que las bacterias del tipo Nitrospira 

son las BNO predominantes en los sistemas nitrificantes enriquecidos y a gran escala.  

 

 

I.3.2. Bioquímica de la nitrificación 

En la Tabla I.2 se muestran las reacciones consecutivas para llevar a cabo la 

oxidación de amoniaco: 
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Tabla I.2. Cambio de energía libre en la reacción de oxidación del amoniaco 

 ∆G0, kJ·mol-1  

3 2 2NH 0.5 O  NH OH+ → 17  Reacción I.1a  

2 20.5 O 2 H 2 e  H O+ −+ + → -137  Reacción I.1b 

3 2 2 2NH  O 2 H 2 e  NH OH  H O+ −+ + + → +
 

 -120 Reacción I.1 

2 2 2NH OH  H O  HNO 4 H 4 e+ −+ → + + 23  Reacción I.2a  

2 20.5 O 2 H 2 e  H O+ −+ + → -137  Reacción I.2b 

2 2 2NH OH 0.5 O  HNO 2 e 2 H− ++ → + +
 

 -114 Reacción I.2 

3 2 2 2NH 1.5 O  HNO  H O+ → +
 

 -234 Reacción I.3 

Fuente: Kowalchuk y Stephen, 2001; Bernet, 2002; Schmidt et al., 2003  

 

La Reacción I.1 describe la oxidación del amoniaco a hidroxilamina llevada a cabo por 

la amoniaco monooxigenasa (AMO). Los sustratos de la AMO son el amoniaco, el oxígeno y 

dos electrones. Un átomo de oxígeno molecular se reduce a agua, mientras que el segundo 

átomo se incorpora a la hidroxilamina (Arp et al., 2002). 

 

En la oxidación de hidroxilamina que es llevada a cabo por la hidroxilamina 

oxidorreductasa (HAO) no se consume oxígeno (Reacción I.3; Figura I.2); dos de los cuatro 

electrones removidos del sustrato deben regresar a la reacción catalizada por la AMO de la 

siguiente forma: 1.65 electrones pasan a la oxidasa terminal (o a una reductasa del nitrito) y 

0.35 pasan al NAD+ (Whittaker et al., 2000), el resto de los electrones se emplean en la 

fijación de CO2 y en la cadena respiratoria. En la Figura I.2 se esquematiza dicha cadena 

respiratoria y de transporte de electrones en Nitrosomonas europea.  
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Figura I.2. Transporte de electrones en Nitrosomonas europea. Las rutas establecidas están representadas 
con líneas continuas y las rutas hipotéticas se representan con líneas punteadas. AMO, amoniaco 

monooxigenasa; HAO, hidroxilamina oxidorreductasa; C-P460, citocromo P460; Q, Ubiquinona-8; Cu NiR, 
nitrito reductasa con cobre; CCP, citocromo c peroxidasa; NOR nitrito oxidorreductasa; Cu aa3, citocromo 
c oxidasa; CcM552, citocromo membranal Cc552, bc1, complejo citocromo bc1. Tomado de Whittaker et al. 

(2000). 

 

El segundo paso de la nitrificación, la oxidación de nitrito, se lleva a cabo por la acción 

de la enzima nitrito oxidorreductasa (NOR), una enzima unida a la membrana (Tabla I.3). 

Esta enzima oxida el nitrito a nitrato empleando agua como fuente oxígeno, los electrones 

liberados de esta reacción se transfieren a un citocromo oxidasa tipo aa3 (Cu aa3) a través 

de citocromos tipo a y c. 

 

Tabla I.3. Cambio de energía libre en la reacción de oxidación del nitrito. 

 ∆G0, kJ·mol-1  

2 2 3NO  H O  NO 2 H 2 e− − + −+ → + + 83  Reacción I.4a  

2 20.5 O 2 H 2 e  H O+ −+ + → -137  Reacción I.4b 

2 2 3NO 0.5 O  NO− −+ →
 

 -54 Reacción I.4 

Fuente: Schmidt et al., 2003    
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Aunque la nitrificación es un proceso estudiado por más de un siglo, los microbiólogos 

modernos aún no entienden completamente cuál es la secuencia con la que se inicia la 

nitrificación (Philips et al., 2002). En literatura se reportan trabajos mostrando que el sustrato 

de las bacterias amonio-oxidantes es tanto la forma no ionizada del amoniaco (NH3) como la 

forma ionizada del amonio. Suzuki et al. (1974) sugieren que es el NH3 más que el NH4
+ el 

verdadero sustrato de la AMO, mientras que Smith et al. (1997), de acuerdo a sus resultados, 

exponen que el NH4
+ es el verdadero sustrato de la nitrificación. Suzuki et al. (1974) basan su 

suposición en la observación de que el valor de la constante media de saturación (Km) de 

(NH3+NH4
+)-N disminuye cuando el pH se incrementa, mientras que el valor de Km para el 

NH3 permanece constante, independiente del valor de pH. Sin embargo, los experimentos 

realizados por Groeneweg et al. (1994) no mostraron un valor constante de Km para el NH3 al 

evaluar un amplio rango de pH, aunque estos autores sugieren que el pico de actividad refleja 

un valor de pH óptimo para el complejo AMO/HAO. Otros hallazgos que apoyan las 

conclusiones de Suzuki et al. (1974) muestran que las membranas bacterianas son 

permeables al amoniaco más no al amonio (Kleiner, 1985). Sin embargo, se cuestiona que el 

transporte del amoniaco a través de la membrana citoplasmática sea un prerrequisito para la 

oxidación del amoniaco (Groeneweg et al., 1994) ya que la enzima AMO se localiza en el 

lado externo de la membrana. Stein et al. (1997) coinciden con Suzuki et al. (1974), pero 

encuentran que el NH3 se comporta de una manera fisiológicamente relevante a valores de 

pH entre 6 y 8, debido a que el equilibrio NH3-NH4
+ se desplaza hacia NH4

+, principalmente.  

 

Además de emplear el amonio para la generación de energía, éste se asimila para la 

producción celular. Para las bacterias autotróficas, la fijación de CO2 consume cerca del 80% 

de la energía generada por la oxidación del sustrato (Kelly, 1978), así que por cada átomo de 

carbono fijado, los nitrificantes deben oxidar cerca de 35 moléculas de NH3 o 100 moléculas 

de NO2
- (Wood, 1986), de tal suerte que el rendimiento celular de este tipo de bacterias es 

bajo. Más aún, la tasa de crecimiento es muy lenta comparado con la que presentan los 

organismos heterótrofos. Asumiendo que C5H7NO2 representa la fórmula empírica de la 

composición celular para las bacterias nitrificantes, las reacciones de síntesis para las BAO y 

las BNO se puede observar en las reacciones I.5 y I.6 (Sharma y Ahlert, 1977). 

 

4 2 5 7 2 2 213 NH 15 CO  3 C H NO 10 NO 4 H O 23 H+ − ++ → + + +
 Reacción I.5 

2 2 4 2 5 7 2 310 NO 5 CO  NH 2 H O  C H NO 10 NO  H− + − ++ + + → + +
 

Reacción I.6 
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I.3.3. Cometabolismo 

Los procesos biológicos que se llevan a cabo durante la degradación de los 

compuestos orgánicos se clasifican en dos tipos. El primero de ellos se presenta cuando el 

compuesto orgánico se emplea como sustrato primario o como principal fuente de carbono y 

energía. El segundo tipo de reacción se denomina cometabolismo (Horvath, 1972). 

 

El cometabolismo es un proceso importante que se realiza en la degradación de 

muchos compuestos tóxicos en el ambiente. De acuerdo con la USEPA, el cometabolismo se 

define como un proceso en el que se presenta un metabolismo simultáneo de dos 

compuestos donde la degradación de un compuesto secundario depende de la presencia o 

degradación del compuesto primario. Así pues, el cometabolismo depende de la acción de 

enzimas que son producidas por los microorganismos para otro propósito principal, por lo que 

puede considerarse al cometabolismo como una “reacción fortuita” (USEPA, 1995). El 

cometabolismo puede ser o no benéfico para los organismos y tiene lugar si hay un número 

suficiente de microorganismos para producir las enzimas necesarias. Otro requisito es la 

presencia del sustrato primario el cual es la principal fuente de carbono y energía. Es 

necesario que el sustrato se encuentre en una cantidad suficiente para prevenir los efectos 

tóxicos que puedan ocurrir durante el cometabolismo. En muchos casos, este proceso 

requiere energía adicional la cual puede suministrarse a través de reacciones enzimáticas 

complejas en forma de NADH y NADPH (Horvath, 1972).  

 

Figura I.3. Reacciones catalizadas por la enzima amonio monooxigenasa de Nitrosomonas. Tomado de 
Hooper et al., 1997. 
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Muchas monooxigenasas y dioxigenasas pueden oxidar diferentes compuestos a 

través de las reacciones cometabólicas. Se sabe que muchos organismos que expresan 

oxigenasas, como los metano-oxidantes, tolueno-oxidantes, amonio-oxidantes y fenol o 

cresol-oxidantes pueden catalizar reacciones cometabólicas (Bédard y Knowles, 1989). De 

manera similar a lo que ocurre con la enzima metano monooxigenasa, la AMO es capaz de 

biotransformar un amplio rango de sustratos, entre los que se encuentran hidrocarburos 

aromáticos y clorados, alcanos y alquenos (Keener y Arp, 1993). Como puede observarse en 

la Figura I.3, los sustratos o inhibidores competitivos de la AMO son de naturaleza no polar, 

principalmente (Hooper et al., 1997). 

 

Esta habilidad de las bacterias amonio-oxidantes para cometabolizar compuestos 

orgánicos sugiere que la reacción se inicia con la activación enzimática del oxígeno más que 

la activación proporcionada por el sustrato. Sin embargo, para que esta interacción pueda 

llevarse a cabo se requiere el poder reductor que se genera cuando la hidroxilamina se oxida 

a nitrito por medio de la acción de la hidroxilamina oxidorreductasa (Reacción I.2a). Los 

electrones generados entran en un ciclo catalítico que involucra al sitio binuclear de cobre 

localizado en el sitio activo de la AMO. El oxígeno reacciona para convertir el Cu(I) a Cu(II), 

de tal manera que el oxígeno queda enlazado al sitio binuclear como un radical altamente 

electrofílico, similar al que se forma en el citocromo P-450 (Figura I.4). Esta forma oxidada de 

la enzima reacciona con los sustratos orgánicos, principalmente contra enlaces N-H, C-H o π 

del sustrato (Hooper et al., 1997; Yi y Harper, 2007). 

 

Figura I.4. Ciclo catalítico propuesto para la enzima amonio monooxigenasa, incluye la oxidación y 
reducción del sitio binuclear de cobre. Tomado de Bédard y Knowles, 1989. 
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I.4. Biodegradación del nonilfenol 

I.4.1. Degradación de nonilfenol con cepas del género Sphingomonas 

El nonilfenol puede ser degradado bajo condiciones aerobias por microorganismos 

como bacterias, levaduras y hongos (Yuan et al., 2004; Chang et al., 2005). Sin embargo, 

desde hace unos años se han aislado bacterias capaces de crecer con isómeros de 

nonilfenol como única fuente de carbono y energía. Dichos organismos degradadores 

pertenecen al género Sphingomonas y fueron aislados de plantas de tratamiento municipales 

e identificados como Sphingomonas sp. cepa TTNP3, Sphingomonas cloacae, 

Sphingomonas xenophaga cepa Bayram (Tanghe et al., 1999; Fujii et al., 2001; Gabriel et al., 

2005).  Las tasas volumétricas de degradación del NP van desde 29 mg NP·L-1·d-1 (Tanghe et 

al., 1999) hasta 140 mg NP·L-1·d-1 (Gabriel et al., 2005a). 

 

Algunos investigadores asumen que la degradación del para-Nonilfenol (pNP) inicia 

con la fisión del anillo aromático (Tanghe et al., 1999; Fujii et al., 2001). Corvini et al. (2004) 

mostraron evidencia de que la hidroquinona es el metabolito principal en la ruta de 

degradación de los isómeros del nonilfenol (Figura I.5). Los experimentos de crecimiento con 

la cepa Bayram mostraron que los isómeros α-cuaternarios del nonilfenol se emplean como 

sustratos de crecimiento, mientras que los isómeros que contienen α-hidrógenos no lo son 

(Gabriel et al., 2005a, 2005b). Estos hallazgos, junto con experimentos elaborados con 

isótopos de oxígeno (18O) permitieron dilucidar la ruta de degradación. El mecanismo de 

degradación es una ipso-sustitución tipo II que requiere un grupo hidroxilo libre en la posición 

para. La hidroquinona se forma por la hidroxilación en la posición C4 de la cadena alquílica, 

donde el quinol alquilado deja la molécula como un carbocatión (Corvini et al., 2006b; Gabriel 

et al., 2005b). La reacción electrofílica del carbocatión formado junto con una molécula de 

agua produce el correspondiente nonanol (Figura I.5A). Como el carbocatión sólo se forma si 

está suficientemente estabilizado por la cadena ramificada α-alquílica, las cadenas laterales 

que contienen α-hidrógenos no se liberan (Figura I.5B). Esto explica parcialmente el 

comportamiento divergente en la biodegradación de los isómeros de nonilfenol con diferente 

α-sustitución. La hidroquinona, posteriormente, se degrada a ácidos orgánicos como 

succinato y ácido 3,4-dihidroxibutanodioico (Figura I.5C). 
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Figura I.5. Ruta de degradación de los isómeros de NP. A) Metabolismo de un isómero α-cuaternario por 
Sphingomonas xenophagum Bayram; B) Metabolismo de un isómero α-terciario por la cepa anterior; C) 

Metabolismo de degradación por Sphingomonas sp. cepa TTNP3 (Corvini et al., 2006a, Gabriel et al., 2008) 

 

La actividad de la nonilfenol ipso-hidroxilasa de la cepa Bayram se ha agrupado 

dentro de la familia de las enzimas flavina monooxigenasa (Porter y Hay, 2007). Sin embargo, 

Gabriel et al. (2008) concluyen que las tasas de ipso-hidroxilación están probablemente 

gobernadas por efectos estéricos más que por efectos electrónicos como ocurre en las 

monooxigenasas. Además, la longitud de la cadena alquílica principal parece jugar un 

importante papel en este efecto estérico, ya que los isómeros con pocas ramificaciones en la 

posición alfa pero con cadenas alquílicas largas son transformados de manera relativamente 

más lenta (Gabriel et al., 2005a). 

  

Factores como la posición, estructura y longitud de la cadena alquílica, la 

concentración del nonilfenol en el medio, la concentración de oxígeno o la temperatura 

influyen sobre la degradación del nonilfenol (Tanghe et al., 1999; Fujii et al., 2001; Gabriel et 

al., 2005; Corvini et al., 2006). 
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I.5. Degradación de nonilfenol con consorcios mixtos 

La degradación anaerobia de nonilfenol se ha estudiado con diferentes inóculos, entre 

ellos se puede citar, lodo de una planta de tratamiento, mezclas de composta y suelo, 

sedimento de río y sedimento de manglares subtropicales (Chang et al., 2004, 2005a, 2005b, 

2007a, 2007b, 2008a, 2008b). Los autores reportaron que la tasa de degradación del 

nonilfenol se correlaciona positivamente con la temperatura y se inhibe a valores de pH 

menores que 6 y mayores que 9, independientemente de la procedencia del inóculo, 

mostrando que la mayor tasa de degradación se obtuvo a 50ºC y un pH igual que 7. Además 

de evaluar la capacidad de degradación del nonilfenol que las bacterias presentes en cada 

inóculo mostraron, los autores realizaron pruebas de biodegradabilidad bajo condiciones 

metanogénicas, sulfatorreductoras y nitratorreductoras. Para ello, suplementaron el medio 

mineral con bicarbonato de sodio, sulfato de sodio y nitrato de sodio, respectivamente. Los 

resultados de esas pruebas se muestran en la Tabla I.4, donde se puede observar que la 

mayor tasa de degradación se presentó bajo condiciones sulfatorreductoras. Experimentos 

adicionales con sedimento de manglar como inóculo, mostraron que existe una correlación 

positiva entre la concentración inicial de nonilfenol y la tasa de degradación (Chang et al., 

2008a). Los autores reportaron una tasa de degradación de hasta 0.683 d-1 con una 

concentración inicial de NP de 250 µg·g-1. 

 

Tabla I.4. Constantes de biodegradación (k1) de nonilfenol con lodo, sedimento de río y suelo. 

Inóculo [NP] Condiciones k1, d
-1 t1/2, d Referencia 

Sedimento de río 2 µg·g-1 

Control 0.046 15.1 

Chang et al., 2004 
Sulfatorreducción 0.179 3.9 

Metanogénesis 0.043 16.1 

Nitratorreducción 0.034 20.4 

Lodo PTAR 5 mg·L-1 

Control 0.029 23.9 

Chang et al., 2005 
Sulfatorreducción 0.036 19.3 

Metanogénesis 0.024 28.9 

Nitratorreducción 0.022 31.5 

Suelo 50 µg·g-1 

Control 0.034 20.4 

Chang et al., 2007 
Sulfatorreducción 0.044 15.8 

Metanogénesis 0.039 17.8 

Nitratorreducción 0.023 30.1 
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Diversos autores han estudiado la biodegradación de isómeros de nonilfenol bajo 

condiciones aerobias, reportando que este proceso puede llevarse acabo por rutas 

degradativas diferentes. La ruta convencional para la degradación de compuestos fenólicos 

inicia con la dihidroxilación del anillo aromático para producir catecol seguido de su ruptura en 

la posición orto- o meta-. Esta ruta de degradación es empleada por un gran número de 

bacterias, las cuales pertenecen, principalmente, al género Pseudomonas, para biodegradar 

alquilfenoles de cadena corta y media (Zaki, 2006; Takeo et al., 2006; Reichlin y Kohler, 

1994; Viggiani et al., 2006). Otros autores han reportado que bacterias pertenecientes a los 

géneros Pseudomonas, Alcaligenes, Acinetobacter, Inquilinus, Methylobacterium y Shinella 

presentan la capacidad de degradar alquilfenoles de cadena larga (Tuan et al., 2011). 

Ajthkumar et al. (2003) aislaron una bacteria del género Pseudomonas capaz de degradar 

cometabólicamente el 4-n-nonilfenol. Estos autores asumen que la continua exposición al 

fenol indujo esta habilidad. Al parecer, aunque los alquilfenoles de cadena larga son 

degradados por diferentes rutas, el mecanismo para producir alquilcatecol a partir de los 

alquilfenoles aún permanece incierto (Tuan et al., 2011). 

 

Otra ruta de degradación del nonilfenol sugiere que este proceso se inicia con un 

ataque en el anillo fenólico por la actividad monooxigenasa, a través del desprendimiento 

inicial de la cadena alquílica produciéndose ácido p-hidroxibenzóico como probable 

intermediario aromático final. Sin embargo, este mecanismo es más probable que ocurra 

cuando la mezcla de nonilfenoles no está altamente ramificada. Esta ruta es llevada a cabo 

por bacterias como Pseudomonas sp. (Soares et al., 2003, Yuan et al., 2004).  

 

Una tercera ruta de degradación involucra la producción de un intermediario a partir 

del nonilfenol y un grupo nitro en la posición orto. El grupo nitro que se adiciona al nonilfenol 

es aportado por la oxidación del amonio a nitrito, sin embargo, se desconoce si este 

mecanismo es realizado por bacterias amonio-oxidantes. Sin embargo, a pesar de que las 

bacterias nitrificantes han mostrado ser organismos versátiles para la degradación de 

diversos microcontaminantes como son los estrógenos, el bisfenol A, el triclosán y el 

nonilfenol, entre otros, no se ha reportado que las bacterias amonio-oxidantes posean la 

capacidad de romper el anillo aromático del nitro-nonilfenol, por lo que la degradación de este 

compuesto debe ser llevada a cabo por otro tipo de bacterias (Telscher et al., 2005, Zhang et 

al., 2009, De Weert et al., 2010). 

 

 Kim et al. (2007) estudiaron la degradación de nonilfenol con un consorcio de 

bacterias nitrificantes a una concentración de 10 mg·L-1 (10 g NP·kg-1 SS-1), observando que 

dicha degradación está asociada a la oxidación del amonio más que a la oxidación del nitrito, 

obteniendo tasas de degradación de 0.38 d-1 y 0.16 d-1, respectivamente. Sin embargo, los 
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estudios de la capacidad de las bacterias amonio-oxidantes para degradar el nonilfenol son 

escasos, aunque abundan aquellos que asocian a dichas bacterias con la degradación de 

estrógenos (De Gusseme et al., 2009; Yi y Harper Jr, 2007; Forrez et al., 2008; Shi et al., 

2004; Skotnicka-Pitak et al., 2009). 

 

Por otra parte, diversos estudios han reportado que el proceso nitrificante puede verse 

afectado por la presencia de compuestos xenobióticos. Amor et al. (2005) reportan que a 

concentraciones iniciales mayores de 1000 mg·L-1 de fenol, la nitrificación disminuye. y a 

concentraciones de fenol entre 1400 y 2500 mg·L-1, se presentó una acumulación de las 

cantidades de NO2
- en el sistema de estudio, así como una disminución en las cantidades de  

NO3
-, lo que sugiere que la actividad nitrito-oxidante resulta inhibida a ese rango de 

concentraciones de fenol. Por otra parte, Suárez-Ojeda et al. (2010) realizaron estudios de 

inhibición de la actividad nitrificante con compuestos de quinonas. El valor donde la actividad 

metabólica se inhibe al 50% (IC50) fue de 3.1 ± 0.4 mg·L-1 para la quinona, mientras que para 

compuestos como la p-benzoquinona y el catecol, el IC50 fue de 2.8 ± 0.4 mg·L-1 y 11 ± 1 

mg·L-1, respectivamente. 

 

Los surfactantes son otro tipo de compuestos que han mostrado efectos inhibitorios 

sobre el proceso amonio-oxidante. Se ha observado que hay una mínima producción de NO2
- 

en N. europea a concentraciones de 15 mg·L-1 de surfactantes alquilbencénicos lineales 

(LAS, por sus siglas en inglés), para  N. mobilis  y N. multiformis la inhibición ocurre a 

concentraciones de 9 mg·L-1 de LAS y para Nitrosospira sp. a los 5 mg·L-1 se observa 

inhibición del proceso. Las IC50 reportadas para la tasa de crecimiento oscilan entre 3 y 9 

mg·L-1; en cuanto a la formación de colonias, los autores determinaron valores de IC50 entre 3 

a 14 mg·L-1(Brandt et al., 2001). Mazuza et al. (2010) realizaron una evaluación del efecto 

inhibitorio de surfactantes aniónicos como el sulfato dodecil sódico (SDS) y el sulfonato 

dodecil benceno sódico (SDBS) en muestras de lodo activado de una planta de tratamiento. 

Los autores determinaron valores de IC50 de 193.6 mg·L-1 y 74.4 mg·L-1 para SDS y SDBS, 

respectivamente. Estos autores también evaluaron el efecto inhibitorio de surfactantes no 

iónicos sobre la nitrificación. Las sustancias empleadas cuentan en su formulación con la 

presencia de  nonilfenoles etoxilados. Se observó un porcentaje de inhibición del 26 al 33% a 

concentraciones de Tergitol NP-9 entre 1 y 25  mg·L-1. En el caso de Tergitol NP-7, los 

autores reportan un porcentaje de inhibición de 50% a concentraciones entre 1 y 30 mg·L-1. 

En presencia de Trigotol 15-S-9, los autores determinaron un porcentaje de inhibición de 45% 

a concentraciones entre 1 y 30 mg·L-1. Para las tres sustancias probadas, el porcentaje de 

inhibición fue superior al 60% a concentraciones de 100 mg·L-1. 
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I.6. Tratamiento de aguas residuales con presencia de nonilfenol 

I.6.1. Factores que afectan la remoción de nonilfenol 

Adsorción. Al hablar del proceso de adsorción se debe hacer referencia a dos 

fenómenos, la hidrofilia y la hidrofobia. La hidrofobia se refiere a la propiedad física que tiene 

una molécula para repeler una masa de agua. Muchos microcontaminantes orgánicos 

encontrados en las aguas residuales son compuestos hidrofóbicos, esta característica 

determina la biodisponibilidad de un compuesto en ambientes acuáticos y está íntimamente 

involucrada en la remoción de los contaminantes durante el tratamiento de aguas residuales 

ya que permite diferenciar los procesos de adsorción y biodegradación (Ilani et al., 2005; Yu y 

Huang, 2005).  

 

El coeficiente de partición octanol-agua (Kow), permite establecer cuál es el equilibrio 

de partición de un soluto orgánico entre la fase orgánica (octanol) y la fase acuosa. Valores 

altos de Kow son característicos de los compuestos hidrofóbicos e implican una pobre 

hidrosolubilidad y una alta tendencia a adsorberse en matrices orgánicas (Stangroom et al., 

2000; Yoon et al., 2004). Para compuestos con log Kow menores que 2.5 no se espera que el 

proceso de adsorción en lodo biológico sea la principal vía de remoción. Para compuestos 

con valores de log Kow entre 2.5 y 4.0 se deben considerar procesos de adsorción 

moderados. Si el compuesto tiene un valor de log Kow superior a 4.0, la adsorción será el 

proceso de remoción predominante (Ter Laak et al., 2005).  

 

Biodisponibilidad. Cuando la biodegradación es la principal ruta de eliminación para 

los compuestos orgánicos durante el tratamiento de aguas residuales, la biodisponibilidad de 

los microcontaminantes se convierte en un importante requisito (Burgess et al., 2005). En 

términos generales, dicha biodisponibilidad se define en dos tipos, biodisponibilidad externa e 

interna.  

 

La biodisponibilidad externa se define como el acceso a una sustancia por parte de los 

microorganismos, mientras que la biodisponibilidad interna se limita al consumo de los 

compuestos dentro de la célula. En general, estos procesos se dan por la combinación de 

aspectos fisicoquímicos relacionados a la fase de distribución y a la transferencia de masa, 

así como a los aspectos fisiológicos de los microorganismos como son la permeabilidad de 

sus membranas, la presencia de sistemas de consumo activos, la maquinaria enzimática de 

la que dispongan y la habilidad para excretar enzimas y biosurfactantes (Cavret y Feidt, 2005; 

Ehlers y Loibner, 2006).  
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Procesos de sorción. La sorción se da principalmente por dos vías, los mecanismos 

de absorción y los de adsorción. La absorción involucra interacciones hidrofóbicas de los 

grupos alifáticos y aromáticos de los compuestos con la membrana celular lipofílica de 

algunos organismos o con las fracciones grasas del lodo. En cambio, la adsorción se da por 

interacciones electrostáticas de grupos cargados positivamente con las cargas negativas de 

la membrana superficial de los microorganismos (Siegrist et al., 2004). 

 

Biodegradación. La biodegradación se define como los procesos de reacción 

mediados por la actividad microbiana. En procesos aerobios, los microorganismos pueden 

transformar las moléculas orgánicas por medio de reacciones de oxidación a productos más 

simples llegando incluso a la mineralización de los éstos (Siegrist et al., 2004; van der Meer, 

2006). A bajas concentraciones, las cinéticas de descomposición de los microcontaminantes 

se ajustan a una reacción de primer orden: 

 

Rdegradación = Kdegradación • SS • Cmicrocontaminante  Ecuación I.1 

 

Donde, Rdegradación es la tasa de degradación, Kdegradación expresa la constante de dicha 

degradación, SS es la concentración de sólidos suspendidos y Cmicrocontaminante indica la 

concentración de microcontaminante a ser degradado. 

 

La biodegradación de los contaminantes se da por dos mecanismos. El primero es el 

crecimiento en sustratos mixtos donde las bacterias usan las sustancias traza como fuentes 

de carbono y energía y por tanto, el compuesto se mineraliza. El segundo mecanismo es el 

cometabolismo en el que la bacteria emplea otro sustrato y solo convierte el contaminante a 

formas más simples pero no lo emplea como fuente carbono. 

 

Tiempo de retención de sólidos. El tiempo de retención de sólidos (TRS) es el tiempo 

medio de residencia de los microorganismos en sistemas de tratamiento de aguas residuales. 

Se ha mencionado en diversos estudios que tener un TRS suficientemente alto es esencial 

para la remoción y biodegradación de los microcontaminantes presentes en aguas residuales 

(Reporte Poseidón, 2004; Joss et al., 2005).  

 

Altos TRS permiten en enriquecimiento de bacterias de lento crecimiento, 

estableciendo de esta manera un inóculo diverso que sea capaz de biodegradar un gran 

número de compuestos. Se ha demostrado que a TRS menores a 8 días, las bacterias de 

lento crecimiento son removidas de los sistemas de tratamiento y en estos casos la 
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biodegradación es el mecanismo menos predominante en la remoción de los 

microcontaminantes (Jacobsen et al., 1993). 

 

El tiempo de retención de sólidos es uno de los parámetros de fácil manejo para 

mejorar la eficiencia en los procesos de remoción de fármacos de las aguas residuales. Dos 

reactores de membrana operados a TRS de 26 días mostraron eficiencias de remoción para 

benzotiazol de 43% (Kloepfer et al., 2004). Tiempos de retención de sólidos entre 5 y 15 días 

se requirieron para transformar biológicamente algunos fármacos como benzafibrano, 

sulfametoxazol, ibuprofeno y ácido acetilsalicílico (Ternes et al., 2004). Sin embargo, debe 

tomarse en cuenta que la aplicación de TRS altos no llevará automáticamente a  la remoción 

de contaminantes. Para TRS de dos días, Clara et al. (2005b) reportaron que ninguno de los 

fármacos estudiados (ibuprofeno, benzotiazol, diclofenaco y carbamezapina) se removió y al 

aplicar TRS de 82 días en un reactor de membranas y de 550 días en un proceso de lodos 

activados las tasas de remoción fueron del 80%. Sin embargo, la remoción de carbamezapina 

se mantuvo por debajo del 20% para ambos TRS. 

 

I.7. Remoción de nonilfenol  

La remoción del nonilfenol en el tratamiento de aguas residuales se da por dos vías 

principales, los mecanismos de sorción y la biodegradación. Muchas investigaciones se han 

enfocado a la remoción del nonilfenol en plantas de tratamiento convencionales (lodos 

activados) y en biorreactores de membrana (MBR, por sus siglas en inglés) (Wintgens et al., 

2002, 2004; Clara et al., 2005a; Nakada et al., 2006). Sin embargo, las tasas de remoción en 

estos estudios se basan, principalmente, en la diferencia entre la concentración a la entrada y 

la salida del reactor, lo que da lugar a un desconocimiento del proceso de sorción o 

biodegradación que ocurre dentro del mismo.  

 

Para estimar la remoción del nonilfenol, con frecuencia se hace una correlación entre 

esta remoción y el tiempo de residencia de sólidos al que se esté operando el sistema de 

tratamiento. Johnson et al. (2005) operaron varios tratamientos convencionales para evaluar 

la remoción del NP y otros alteradores endocrinos del agua residual y observaron una buena 

degradación de los microcontaminantes a un TRS de 30 días. El mismo estudio mostró que 

no había diferencias significativas en cuanto a biodegradación entre el tratamiento 

convencional y un MBR. Terzic et al. (2005) compararon la eficiencia de remoción de NPEO 

en un tratamiento convencional y en un MBR y observaron una eficiencia de remoción 

superior en este último.  
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El tiempo de residencia de sólidos que se aplique al proceso controla la concentración 

de biomasa que se tenga en el sistema. Esta concentración juega un papel importante en la 

remoción del NP a través de los mecanismos de sorción y biodegradación. Ahel et al. (1994) 

midieron la concentración de NP en el lodo de plantas de tratamiento y determinaron que de 

44 a 48% del NP del influente era adsorbido en el lodo. Tasas de remoción similares se 

observaron durante estudios que comparaban el desempeño de tratamientos convencionales 

y MBR operando paralelamente (Clara et al., 2005b). González et al. (2007) reportaron que la 

remoción de NP y NPEO fue más alta en un MBR (96%) con una concentración de sólidos de 

licor mezclado entre 11 y 20 g·L-1, mientras que en un tratamiento convencional se obtuvo 

una remoción del 54% con una concentración de biomasa de 4 g·L-1. En un MBR a escala 

piloto, con membranas de nanofiltración y una concentración de sólidos suspendidos totales 

de 22 g·L-1, se obtuvo una remoción de 80 a 85% de NP (Wintgens et al., 2002). En este 

caso, los autores asumen que la principal vía de remoción del compuesto fue la adsorción de 

éste en el lodo del biorreactor.   

 

En México, el agua residual se reusa en la agricultura, lo que da como resultado la 

recarga de los acuíferos cercanos a la Cd. de México. Esta metrópoli genera cerca de 52 

m3·s-1 de agua residual la cual se descarga principalmente, sin tratamiento al Valle de Tula en 

el estado de Hidalgo, al norte de la ciudad donde el agua se distribuye a través de canales y 

estanques de almacenamiento para irrigar zonas de cultivo (Chavez et al., 2011). Estos 

autores reportan que los microcontaminantes orgánicos pueden ser removidos por 

percolación del agua residual a través del suelo por medio del mecanismo de adsorción, con 

el cual las moléculas se enlazan a la materia orgánica refractaria o sobre la superficie de la 

arcilla por fuerzas de van der Waals. La adsorción irreversible es posible, además, la 

degradación química y biológica puede dar como resultado la transformación a otros 

productos, su incorporación en la materia orgánica del suelo o una completa mineralización. 

De esta manera, los acuíferos se protegen de la contaminación de cualquier analito. 

 

En un estudio realizado en la comunidad de Santa María Nativitas, cercana al 

municipio de Texcoco en el estado de México (Belmont et al., 2006), se reportaron 

concentraciones de nonilfenol de hasta 13.02 µg·L-1 en el agua residual de dicha comunidad. 

Después de pasar por un sistema de tratamiento compuesto de lagunas de estabilización y 

humedales artificiales, la concentración de NP disminuyó en la fase acuosa en cada paso del 

sistema de tratamiento de agua, pasando de 13.2 a 4.1 µg NP·L-1 como valor máximo. La 

mayor reducción ocurrió en las terrazas de sedimentación y la laguna de estabilización, con 

porcentajes de reducción de 39 a 52% y de 65 a 75%, respectivamente. El resto del sistema 

de tratamiento sólo contribuyó marginalmente a las tasas de remoción totales. Estos 
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resultados muestran que la adsorción de estos compuestos a los sedimentos y sólidos es la 

principal ruta de remoción de la fase acuosa. 

 

En la ciudad de México, las concentraciones de nonilfenol pueden alcanzar valores 

hasta de 14.5 mg·L-1, mayores a las concentraciones reportadas en otros países (Molina et 

al., 2008). En los sistemas de tratamiento por lodos activados la remoción fue cercana al 70% 

de la concentración inicial de estos compuestos. Dado el valor del coeficiente de partición 

octanol/agua (4.48) que presentan estos compuestos, es fácil asumir que la remoción se 

debe, principalmente, a la adsorción en el lodo (Molina et al., 2008). 

 

A la luz de estas investigaciones, es obvio que no puede evitarse la remoción del 

nonilfenol por medio de la adsorción en los sólidos suspendidos del sistema de tratamiento. 

Las consecuencias son positivas si se analiza sólo el efluente, pero la fuente de 

contaminación permanece activa debido a que en muchos países éste lodo se emplea en las 

tierras de cultivo. 

 

I.8. Reactor discontinuo de membranas sumergidas 

I.8.1. Reactor de membranas 

La primera vez que las membranas se combinaron con el tratamiento biológico de 

aguas residuales fue en la década de los 40’s. Una membrana de ultrafiltración se empleó 

para separar el lodo activado del efluente final, recirculando la biomasa al tanque de aireación 

(Brindle y Stephenson, 1996). Desde entonces, se han desarrollado diferentes 

configuraciones de reactores de membrana. 

 

Reactores de membrana externa. En este tipo de sistemas, la recirculación del licor 

mezclado se realiza a través de un módulo de membranas que están fuera del reactor 

(Cornel y Krause, 2006). La fuerza motriz se da por la presión creada a una alta tasa de flujo 

cruzado a lo largo de la superficie de las membranas y la limpieza de éstas se realiza 

aplicando una alta tasa de flujo de permeado a través de los canales de filtración. 

 

Reactores de membrana sumergidos. Este tipo de reactores emplea módulos de 

membranas, principalmente de fibra hueca, que se encuentran sumergidos dentro del reactor 

(Cicek, 2003). La fuerza motriz de las membranas se consigue a través de la presurización 

del tanque o bien ejerciendo una presión negativa (succión) en el permeado. A través de 

ciclos de retrolavado, aireación y lavado químico se puede conseguir la limpieza de la 

membrana.  
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Al incorporar una membrana sumergida en los reactores convencionales, se facilita 

una separación sólido-líquido directa sin la necesidad de una bomba de recirculación lo que 

reduce los costos de operación y hace competitivo al proceso frente al sistema convencional 

de lodos activados. Sin embargo, algunos investigadores sugieren que debido a los altos 

tiempos de retención celular que se pueden tener en este tipo de reactores, se pueden 

presentar dos problemas. Primero, un alto tiempo de retención celular da como resultado una 

disminución en la viabilidad de la biomasa cuando el reactor se opera por largos tiempos. 

Segundo, la retención y acumulación de ciertos compuestos en el biorreactor debido a la 

membrana puede originar una inhibición de la actividad microbiana (Canales et al., 1994; 

Chaize y Huyard, 1990). 

 

Ventajas de los reactores de membrana. Entre las ventajas que presentan estos 

sistemas es posible mencionar su menor tamaño en comparación con los procesos 

convencionales de lodos activados (Trusell et al., 2005); la eficiente separación sólido-líquido 

por lo que se obtienen efluentes de mejor calidad debido a la retención de microorganismos 

patógenos (Adham et al., 2001); y la remoción de compuestos orgánicos tóxicos y 

recalcitrantes ya que permiten la proliferación de comunidades bacterianas de lento 

crecimiento capaces de biotransformar o mineralizar contaminantes orgánicos (Cicek et al., 

2001; Clara et al., 2005b; Gonzalez et al., 2007). 

 

Desventajas de los reactores de membrana. La colmatación de las membranas 

representa la principal desventaja en la operación de estos sistemas. La colmatación define al 

proceso por el cual las partículas y materiales biológicos se depositan sobre y dentro de los 

poros de las membranas ocasionando su deterioro, así como la disminución del flux de 

permeado conforme aumenta el tiempo de filtración (Liao et al., 2004; Zonvervan et al., 2007) 

 

En la práctica, la colmatación afecta la eficiencia de filtración, disminuye el flux e 

incrementa los costos debidos a la necesidad de la limpieza o reemplazo de las membranas 

(Chang et al., 2002). Este proceso se ha dividido en dos categorías, la colmatación reversible 

e irreversible. En la primera de ellas, los sólidos forman una capa superficial sobre la 

superficie de la membrana que es fácilmente removida a través de un lavado físico. Por otra 

parte, la colmatación interna de la membrana es causada por la adsorción de material 

disuelto dentro de los poros se denomina colmatación irreversible y, generalmente, se 

remueve por medio de lavados químicos.  

 

Entre los factores que influyen en el proceso de colmatación de las membranas 

podemos citar a las condiciones hidrodinámicas en el reactor (flujo crítico y subcrítico), el 
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diseño del módulo de membranas, las condiciones de operación del proceso biológico, los 

materiales de construcción de la membrana y las propiedades fisicoquímicas del lodo 

biológico (Lesjean et al., 2004).  

 

I.8.2. Reactor discontinuo secuencial 

El reactor discontinuo secuencial (SBR, por sus siglas en inglés) es una variación del 

proceso de lodos activados. Su diferencia radica en el hecho de que todos los pasos de 

tratamiento se llevan a cabo en un solo tanque, lo que le proporciona versatilidad. La 

operación del SBR se basa en el principio de llenado-vaciado, el cual consta de cinco pasos: 

Llenado, reacción, sedimentación, decantación y tiempo muerto. Estos pasos pueden 

modificarse en función de la aplicación deseada (NEIWPCC, 2005). 

 

Llenado. Durante la fase de llenado, el tanque recibe el agua residual. El influente trae 

consigo la alimentación a los microorganismos, creando un ambiente propicio para que las 

reacciones bioquímicas se lleven a cabo. Durante esta fase, puede tomar lugar el mezclado y 

la aireación. 

 

Reacción. En esta fase, el reactor ha alcanzado su volumen de operación y las 

unidades de mezclado y aireación inician su funcionamiento. La mayor parte de la remoción 

de la materia orgánica se lleva a cabo en esta etapa y para sistemas nitrificantes, se permite 

que el mezclado y la aireación continúen operando.  

 

Sedimentación. Durante esta fase no hay mezclado ni aireación a fin de permitir que el 

lodo activado sedimente. Esta fase es crítica en el ciclo ya que si los sólidos no sedimentan 

rápido, el lodo puede desecharse durante la siguiente fase de vaciado, lo que afectará la 

calidad del efluente.  

 

Decantación. Una vez que la fase de sedimentación se completa, se inicia la descarga 

del influente. El volumen que se decanta es equivalente al volumen que ingresa al tanque 

durante la fase de llenado. 

 

Tiempo muerto. Este es un paso intermedio entre la fase de decantación y el llenado. 

La duración de esta etapa varía de acuerdo al flujo del influente y la estrategia de operación.  

 

El SBR se ha desarrollado bajo la base científica de que la exposición periódica de los 

microorganismos a unas condiciones de proceso definidas es alcanzada efectivamente en un 

sistema de lote alimentado en el que el tiempo de exposición, la frecuencia de exposición y la 
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amplitud de la concentración pueden ajustarse independientemente de la condición de 

influente (Venkata Mohan et al., 2005). Esto lleva, a largo plazo, a un estado estacionario 

estable con respecto a la composición y las propiedades metabólicas de la población 

microbiana del reactor al controlar la distribución y el estado fisiológico de la misma. 

 

El reactor de lote secuenciado ha probado su eficacia al tratar aguas residuales 

domésticas, lixiviados de basureros y aguas residuales industriales (Pochana et al., 1999; 

Buitrón et al., 2001; Chang et al., 2000; Daims et al., 2001; Rajagaru et al., 2000). Sin 

embargo, son escasos los estudios sobre su uso en el tratamiento de aguas residuales de 

mezclas complejas de la industria farmacéutica, las cuales contienen compuestos alteradores 

endocrinos (Hao et al., 2009). 

 

I.8.3. Reactor discontinuo de membrana sumergida 

 El reactor discontinuo de membrana sumergida (MSBR, por sus siglas en inglés) 

plantea la combinación de las tecnologías antes citadas. El empleo de las membranas puede 

reducir el tiempo de operación ya que las fases de sedimentación y decantación se 

reemplazan por la filtración con la membrana, sin que se modifiquen las fases de llenado y 

reacción. Se obtienen, de esta manera, efluentes de mejor calidad, reduciendo el ciclo SBR.  

 

Otra ventaja se relaciona con la sedimentación de los microorganismos, ya que el 

empleo de la membrana permite que éstos se retengan en el reactor consiguiendo con esto 

un incremento en el tiempo de retención de sólidos lo que finalmente se traduce en un 

incremento en la capacidad de tratamiento ya que permite el crecimiento de bacterias de 

lento crecimiento como son las nitrificantes, las cuales han probado su capacidad para 

biodegradar diversos compuestos xenobióticos.  

 

I.9.  Justificación. 

El nonilfenol es un compuesto capaz de alterar el funcionamiento del sistema 

endocrino aún a concentraciones del orden de los µg·L-1. Su uso se extiende a una amplia 

variedad de aplicaciones, las cuales incluyen la fabricación de detergentes, limpiadores, 

desengrasantes, emulsificantes, agentes humectantes, adhesivos, agroquímicos, plaguicidas 

caseros, cosméticos, formulaciones para el procesamiento de papel, textiles, pinturas y 

recubrimientos, entre otros. Dado el alto valor de KOW que presenta el nonilfenol, la adsorción 

de éste sobre el lodo biológico o los sedimentos cobra importancia como mecanismo de 

remoción.  
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En diversos estudios realizados en plantas de tratamiento convencionales y 

biorreactores de membrana se ha observado que la remoción del nonilfenol es factible, sin 

embargo, el cálculo de las tasas de remoción sólo contempla la diferencia entre las 

concentraciones de entrada y salida en la fase líquida, sin hacer una diferenciación entre los 

procesos de adsorción y degradación. Por otra parte, los estudios que han incluido la 

evaluación del proceso de adsorción mencionan que éste puede llegar a disminuir hasta en 

un 48% la concentración de nonilfenol presente inicialmente.  

 

La ruta de degradación del nonilfenol se ha estudiado ampliamente con bacterias 

aisladas del género Sphingomonas, las cuales son capaces de emplear los isómeros del 

nonilfenol como fuente de carbono y energía. Esta degradación se realiza por medio de la 

actividad de la enzima ipso-hidroxilasa, la cual se ha agrupado dentro de la familia de las 

enzimas flavina monooxigenasa. Las bacterias heterótrofas y autótrofas cuentan con enzimas 

monooxigenasas y dioxigenasas que podrían atacar la estructura del nonilfenol y sus 

isómeros. Los estudios de degradación de nonilfenol con consorcios mixtos han mostrado 

que las bacterias nitrificantes presentan tasas de degradación mayores a las obtenidas con 

bacterias heterótrofas, además de que esta degradación parece estar ligada a la actividad de 

la enzima amonio monooxigenasa. Esta enzima ha mostrado su versatilidad al biotransformar 

un amplio rango de sustratos como son los hidrocarburos aromáticos y clorados, así como los 

alcanos y alquenos.  

 

Para minimizar la importancia del proceso de adsorción como mecanismo de 

remoción de los microcontaminantes se ha propuesto operar los sistemas de tratamiento con 

altos tiempos de retención de sólidos. De esta manera, se permite el enriquecimiento de 

bacterias de lento crecimiento, estableciendo un inóculo diverso que sea capaz de 

biodegradar un gran número de compuestos. Una tecnología que permite mantener altos 

tiempos de retención de sólidos en el sistema con una efectiva separación sólido-líquido, es 

el biorreactor de membranas.  
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II. Hipótesis y objetivos 

II.1. Hipótesis. 

Tomado en consideración las características fisicoquímicas del nonilfenol, el 

mecanismo predominante de remoción de los isómeros de será la adsorción, seguida de 

degradación. 

Las bacterias nitrificantes obtenidas bajo ciertas condiciones de enriquecimiento serán 

capaces de biodegradar los isómeros de nonilfenol. Además, la continua exposición de este 

consorcio microbiano a estos compuestos, en un reactor discontinuo de membrana 

sumergida, permitirá su adaptación a fin de que la fracción removida por adsorción en el lodo 

sea mínima. 

La relación carbono inorgánico/nitrógeno presente durante el enriquecimiento de las bacterias 

nitrificantes condicionará el grado de inhibición al nonilfenol sobre las poblaciones amonio-

oxidante y nitrito-oxidante. 

 

II.2. Objetivo general 

Evaluar la biodegradación de los isómeros de nonilfenol por medio de un consorcio 

nitrificante empleando un reactor discontinuo con membranas sumergidas.  

 

II.3. Objetivos específicos 

 

Desarrollar e implementar una metodología para la determinación de 4-n-Nonilfenol  e 

isómeros de nonilfenol adsorbidos en matrices sólidas.  

Evaluar la biodegradabilidad de isómeros de nonilfenol utilizando bacterias 

nitrificantes, lodos activados convencionales y un inóculo adaptado a la degradación de 4-

clorofenol. 

Evaluar la biodegradación de isómeros de nonilfenol en un reactor discontinuo de 

membrana sumergida  

Evaluar la biotransformación de los isómeros de nonilfenol por la población microbiana 

presente en el reactor discontinuo de membrana sumergida a través de cinéticas en lote 

Evaluar el efecto de la concentración de isómeros de nonilfenol sobre la actividad 

nitrificante y nitrito-oxidante. 
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III. Metodología 

III.1. Reactivos y materiales 

Las sales minerales (NH4)2SO4, NaHCO3, KH2PO4, K2HPO4, MgSO4•7H2O, 

CaCl2•2H2O, FeSO4•7H2O, EDTA•2H2O y CuSO4•5H2O, así como el metanol (grado HPLC) 

y la acetona se adquirieron con J.T. Baker. La mezcla de isómeros de nonilfenol (tNP), 

grado técnico, y los reactivos derivatizantes, piridina y Bis(trimetilsilil)Trifluoroacetamida-

Trimetilclorosilano (BSTFA-TMCS) 1%, fueron suministrados por Sigma Aldrich. El 4-n-

Nonilfenol se adquirió con Riedel-de Haën. Katase et al. (2008) determinaron, para este tipo 

de mezcla comercial de isómeros, que estaba conformada por, al menos, 75% de isómeros 

en la posición para. 

 

La purificación del agua se llevó a cabo con un sistema Millipore. Los cartuchos 

OASIS HLB (200 mg/6 cc) fueron adquiridos con WATERS. El material de vidrio empleado 

así como los viales color ámbar de 2 mL y 40 mL fueron lavados con Extran MA02 (Merck) y 

enjuagados sucesivamente con agua, agua destilada y acetona. Las soluciones estándar 

individuales de 4-n-Nonilfenol, mezcla técnica de nonilfenoles y Bisfenol F se prepararon en 

metanol y se almacenaron en frascos color ámbar a 4 ºC hasta su uso. 

 

III.2. Cuantificación de 4-n-Nonilfenol e isómeros de nonilfenol en 

muestras acuosas 

III.2.1. Análisis de muestras acuosas 

Se empleó la extracción en fase sólida (EFS) como un método para limpiar y/o 

concentrar el analito a analizar.  La metodología empleada se modificó de aquella reportada 

por Ballesteros et al. (2006). Un volumen de 100 mL de muestra se filtró a través de filtros 

de fibra de vidrio (GF/A, tamaño de poro 1.6 µm, Wahtman). Posteriormente se disminuyó el 

pH de las muestras a 2.0 adicionando H2SO4 concentrado. Los cartuchos OASIS HLB (200 

mg/6 cc, WATERS) se fijaron a una cámara de vacío (Alltech) y se acondicionaron con 5 mL 

de acetona y 5 mL de agua destilada. La muestra filtrada se hizo pasar a través de estos 

cartuchos a un flujo entre 1.5 y 2.0 mL·min-1.  Para remover cualquier interferencia, los 

cartuchos se lavaron con 2 mL de agua destilada y se secaron al vacío durante 1 hora. Para 

eluir el compuesto de interés, los cartuchos se lavaron con 6 mL de acetona a un flujo entre 

1.5 y 2.0 mL·min-1. El disolvente recuperado se evaporó totalmente bajo una corriente de N2 
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a un flujo de 2.0 L·min-1 a temperatura ambiente. Antes de su inyección en el cromatógrafo 

de gases, el residuo obtenido se sometió a una reacción de derivatización. 

 

III.2.2. Derivatización 

Se agregaron 50 µL de BSTFA-TMCS 1% y 50 µL de piridina a los viales que 

contenían el residuo seco de la EFS. Los viales se agitaron 1 minuto en vórtex y se 

colocaron en baño seco a 60 ºC durante 20 minutos, a fin de que la reacción se llevara a 

cabo. El producto obtenido se enfrió hasta la temperatura ambiente y se inyectó en el 

cromatógrafo de gases.  

 

III.2.3. Cromatografía de gases acoplada a detector de espectrometría de masas 

(CG-EM) 

Para llevar a cabo la cuantificación de los contaminantes de interés, se utilizó un 

cromatógrafo de gases Agilent Technologies 6890N acoplado a un espectrómetro de masas 

Agilent Technologies 5975. Las condiciones de operación se muestran en la Tabla III.1. 

Tabla III.1. Condiciones de operación del cromatógrafo de gases 

Columna HP5MS 30 m x 0.25 mm x 0.25 micron 

Condiciones de la columna 

Temperatura inicial: 120 ºC 

Tiempo inicial: 1 min 

 

1ª rampa: 15 ºC · min-1 

Temperatura final: 230 ºC 

Tiempo final: 0.0 min 

 

2ª rampa: 30 ºC · min-1 

Temperatura final: 260 ºC 

Tiempo final: 8 minutos 

Temperatura del inyector 250 ºC 

Temperatura de la línea de transferencia 270 ºC 

Temperatura de la fuente de impacto de e- 250 ºC 

Energía de ionización 70 eV 

Gas acarreador Helio, 1 mL·min-1 

Modo de inyección Splitless 



Metodología    47 
 

 
 

 

Para el análisis cualitativo se utilizó el cromatógrafo de gases en modo SCAN 

haciendo un barrido de masa desde 50 hasta 550. Además del espectro de masas, se usó el 

tiempo de retención de cada compuesto para confirmar su presencia, ya que este parámetro 

presentó una excelente reproducibilidad (<0.2% para todos los compuestos). El análisis 

cuantitativo se llevó a cabo a través del monitoreo de iones seleccionados (SIM, por sus 

siglas en inglés). Se seleccionaron los iones más abundantes para cada compuesto de 

acuerdo a su espectro (Tabla III.2). Debido a que el estándar de nonilfenoles es una mezcla 

de isómeros, la señal obtenida es un cromatograma con varios picos. El parámetro analítico 

para estos compuestos fue la suma del área de dichos picos. 

 

Tabla III.2. Iones seleccionados para monitorear los compuestos en modo SIM 

Compuesto Iones seleccionados 

4-n-Nonilfenol 179, 277 y 292 

Nonilfenoles 193, 207 y 221 

Bisfenol F 179, 329 y 344 

 

III.2.4. Cuantificación de 4-n-Nonilfenol e isómeros de nonilfenol en muestras de 

lodo 

El lodo empleado para el desarrollo del método se obtuvo del reactor biológico de la 

planta de tratamiento de aguas residuales ubicada a un costado de la Terminal de 

Autobuses de la ciudad de Querétaro. El lodo presentó un contenido de sólidos volátiles de 

77.08%. Como paso preliminar a su exposición a los contaminantes, los sólidos suspendidos 

del licor mezclado (SSLM) se ajustaron a 5 g·L-1 y se inactivaron al adicionar 1.5 mL·L-1 de 

Hg2SO4 (200 g·L-1). El lodo se enjuagó con solución salina al 0.9% y centrifugó a 1400xg 

antes de emplearlo en las pruebas de extracción. Se colocaron 50 g de lodo inactivado y un 

volumen de 75 mL de agua destilada a la que se adicionaron los contaminantes a una 

concentración conocida en matraces Erlenmeyer forrados con aluminio y tapones de caucho 

recubiertos de teflón a fin de evitar la fotólisis de los compuestos. Los matraces se colocaron 

en un agitador orbital a 180 r.p.m. durante 3 h. Al término de este proceso, el lodo se 

centrifugó a 1400xg durante 5 minutos. El sobrenadante obtenido se sometió a un proceso 

de limpieza con extracción en fase sólida con cartuchos OASIS HLB como se describió en el 

apartado III.2.  
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Las metodologías evaluadas se describen a continuación, se basan en las 

condiciones reportadas por Fountoulakis et al (2005). Cada patrón de la curva de calibración 

se realizó por triplicado. El blanco empleado para cada prueba de extracción fue lodo 

inactivado sin exposición a los contaminantes. Se evaluó la extracción con una mezcla de 

disolventes acetona/hexano (1:1).  

 

Extracción por ultrasonicado con lodo seco. El sedimento obtenido tras la 

centrifugación se secó en horno a 35 ºC en recipientes de vidrio. Posteriormente, el lodo 

seco se pulverizó y se colocaron muestras de 1 – 1.5 g en tubos de vidrio ámbar de 40 mL. 

A continuación se adicionaron 5 mL de la mezcla de disolventes a cada tubo y se colocaron 

en baño de ultrasonido. El procedimiento de extracción fue similar al descrito en el apartado 

anterior. 

 

Extracción en horno de microondas con lodo seco. El sedimento obtenido tras la 

centrifugación se secó en horno a 35 ºC en recipientes de vidrio. Posteriormente, el lodo 

seco se pulverizó y se pesó. La muestra (1-1.5 g) se colocó en un tubo de extracción de 

PFTA y se adicionaron 20 mL de la mezcla de disolventes. La extracción se llevó a cabo en 

un horno de microondas (MARS 5, CEM) equipado con sensores de temperatura y presión. 

La temperatura y potencia de trabajo fueron de 120 ºC y 1200 W, respectivamente. El 

tiempo de extracción fue de 40 minutos divididos de la siguiente manera, una rampa de 20 

minutos para alcanzar la temperatura de trabajo y 20 minutos de sostenimiento. Después de 

enfriarse, los extractos se colectaron en tubos de vidrio ámbar de 40 mL y se evaporaron 

bajo corriente de N2 (2 L·min-1) hasta un volumen de 2 mL y se resuspendieron en 100 mL 

de agua destilada. Finalmente, las muestras se sometieron a un proceso de limpieza con 

extracción en fase sólida empleando cartuchos OASIS HLB seguido de derivatización antes 

de su inyección en el cromatógrafo de gases (Ver apartados III.2, III.2.2 y III.2.3). 

 

III.2.5. Cálculos 

Los resultados del desarrollo del método de extracción se compararon para encontrar 

diferencias significativas usando el análisis de varianza (ANOVA) con el software NCSS 

2007, además del software MATLAB 7.8.0.347 para el análisis de mínimos cuadrados 

bivariantes. Los límites de detección y cuantificación se calcularon de acuerdo a las 

ecuaciones reportadas por Currie (1997). Este autor expone que la curva de referencia o de 

calibración puede emplearse para determinar la desviación estándar del blanco (Ecuación 

III.1). 

        Ecuación III.1 
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Donde,  

S0 y SY, representan la desviación estándar del blanco y de los residuales de la 

calibración, respectivamente.  

m, indica el valor de la pendiente de la calibración.  

N es el número de patrones de calibración empleados. 

L, indica el número de réplicas de los patrones de calibración empleados.  

x, representa la concentración de los patrones de calibrado.  

x , indica el valor de la media de las concentraciones de los patrones de calibrado. 

 

Para determinar el límite de detección y de cuantificación se empleó la ecuación 

dada por la Unión Internacional de Química Pura y Aplicada (IUPAC, por sus siglas en 

inglés):  

 

Ecuación III.2 

Donde,  

CL, representa una concentración neta del analito. 

k, representa el múltiplo de la desviación estándar del blanco de acuerdo al nivel de 

confianza. Se recomienda que el valor de este múltiplo sea 3.29 para el cálculo del límite de 

detección y de 10 para el cálculo del límite de cuantificación. 

 

Por otra parte, Long y Winefordner (1983) mencionan que cuando el menor punto en 

la curva de calibración está demasiado alejado del límite de detección, se debe hacer uso 

del modelo de aproximación por propagación de errores para obtener una mejor 

aproximación de los límites de cuantificación y de detección de un analito. En dicho modelo, 

se incluyen los errores del cálculo de la pendiente y la ordenada al origen de la curva de 

calibración. Este modelo también puede emplearse cuando la curva de calibración no es 

lineal, es decir, que aunque el procedimiento de ajuste de la regresión lineal de como 

resultado un valor de ‘m’, esto no implica que sea una representación real de la sensibilidad 

analítica en todo el rango de concentraciones empleadas. Las curvas de calibración no 

lineales, generalmente, presentan valores significativos en la ordenada al origen, así como 

en la  desviación estándar de la pendiente y la ordenada.  

 

Ecuación III.3 
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Donde,  

b, representa el valor de la pendiente de la curva de referencia.  

Sb, representa la desviación estándar de la pendiente de la curva de referencia. 

Sm, representa la desviación estándar de la ordenada al origen de la curva de 

referencia. 

 

III.3. Enriquecimiento de bacterias nitrificantes a partir de lodo activado 

III.3.1. Inóculo 

El enriquecimiento se realizó a partir de lodos activados del reactor biológico de la 

planta de tratamiento de aguas residuales de Santa Rosa Jauregui, Qro. La biomasa se 

cultivó en lote secuenciado alimentándola con NH4
+ y HCO3

- como únicas fuentes de 

nitrógeno y carbono para favorecer el crecimiento de las bacterias nitrificantes 

litoautotróficas. Cada lote tuvo una duración de 24 horas y se suministró aireación suficiente 

a fin de mantener una concentración de oxígeno disuelto cercana a la saturación. Al final de 

cada lote se determinó la concentración de amonio residual, nitrito y nitrato producidos. Se 

realizaron enriquecimientos a diferentes relaciones C/N, la composición del medio mineral 

de cada una se describe en la Tabla III.3. 

 

Tabla III.3. Composición del medio mineral para el enriquecimiento de bacterias nitrificantes 

C/N = 1.7  C/N = 2.5  C/N = 5.0 

Compuesto g·L-1  Compuesto g·L-1  Compuesto g·L-1 

NH4Cl 4.14  (NH4)2SO4 1.18  (NH4)2SO4 5.11 

Na2HPO4 0.443  NH4Cl 0.94  NaHCO3 39.37 

KH2PO4 0.214  KH2PO4 1.40  KH2PO4 3.0 

NaHCO3 12.89  MgSO4 0.60  MgSO4 0.185 

FeCl3·6H2O 0.075  NaCl 1.0  CaCl2 0.029 

H3BO3 0.008  NaHCO3 9.33  FeSO4 0.003 

CuSO4·5H2O 0.003     EDTA 0.006 

KI 0.003     CuSO4 0.006 

ZnSO4·7H2O 0.006       

CoCl2·6H2O 0.008       

MnCl2·4H2O 0.006       

Temperatura 25 ºC  Temperatura Ambiente  Temperatura 30 ºC 
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III.3.2. Análisis de las muestras 

Para realizar la cuantificación de N-NH4
+ se utilizó el kit AmVer High Rate de HACH, 

el cual proporciona una respuesta colorimétrica que fue medida en un espectrofotómetro DR 

2010 de HACH. El N-NO2
- y N-NO3

-  se cuantificaron por cromatografía de iones en un 

cromatógrafo DIONEX 1500 IC. Las condiciones de operación se describen en la Tabla III.4. 

 

Tabla III.4. Condiciones de operación del cromatógrafo de iones 

Precolumna IonPac AG23 4x50 mm 

Columna Ion Pac AS23 4x250 mm 

Temperatura de la columna 30 ºC 

Supresor de iones ASRS 300 4mm 

Corriente del supresor 25 mA 

Fase Móvil Carbonato 4.5 mM/Bicarbonato 0.8 mM 

Flujo 1 mL·min-1 

Tiempo de análisis 16 min 

 

III.4. Pruebas de biodegradabilidad de los isómeros de nonilfenol 

III.4.1. Inóculos empleados 

Se emplearon tres inóculos diferentes para evaluar la biodegradación de la mezcla 

técnica de nonilfenoles en pruebas en lote, enriquecimiento de bacterias nitrificantes a una 

relación C/N=5.0, consorcio degradador de 4-clorofenol (4CF) y lodo activado de una planta 

de tratamiento municipal. 

 

Las bacterias nitrificantes se obtuvieron por enriquecimiento a partir de lodo activado 

como se describe en el apartado III.3.1. La biomasa nitrificante se mantuvo en un reactor 

discontinuo secuencial operado por 150 días hasta obtener una tasa de nitrificación de 0.6 ± 

0.05 gN-NH4
+·g-1 SSV·h-1. El consorcio degradador de 4-clorofenol se obtuvo de un reactor 

discontinuo de membrana sumergida operado en el laboratorio con una tasa de degradación 

de 39.3 ± 1 mg 4CF·g-1 SSV·h-1. El lodo activado se colectó de la planta de tratamiento de 

agua residual ubicada a un costado de la Terminal de Autobuses de la ciudad de Querétaro. 

La tasa de respiración del lodo activado fue de 12 mg O2·g
-1 SSV·h-1. 
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III.4.2. Ensayo de biodegradabilidad 

La prueba de biodegradabilidad se realizó en botellas con un volumen nominal de 

300 mL, las cuales se envolvieron con papel aluminio para prevenir la fotólisis. Cada botella 

contenía medio mineral y la mezcla técnica de nonilfenoles a una concentración inicial de 

100 µg·L-1. La concentración de cada inóculo se fijó en 1 g SS·L-1, con una fracción de 

sólidos volátiles de 79 ± 3%. El pH inicial se ajustó en 7.5 y se mantuvo así empleando una 

solución 0.5 M de NaHCO3. Las botellas se incubaron a 30 ºC y se suministró aire suficiente 

a fin de mantener el medio saturado de O2. Adicionalmente, se establecieron dos controles, 

el primero contenía únicamente medio mineral y el contaminante; el segundo control 

contenía medio mineral y el consorcio a evaluar.  

 

Todas las pruebas se corrieron por triplicado, considerando que en cada muestreo 

las botellas eran sacrificables. El muestreo se realizó cada 48 h durante 10 d y se determinó 

la concentración de isómeros de nonilfenol en la fase líquida y en la fase sólida de acuerdo a 

las técnicas analíticas descritas previamente (III.2 y III.2.4). Para la cuantificación de los 

isómeros de nonilfenol, el volumen de cada botella (150 mL) se centrifugó a 1400xg para 

separar ambas fases. 

 

III.4.3. Medio mineral 

La composición del medio mineral, por litro fue: NaHCO3 950 mg, KH2PO4 750 mg, 

K2HPO4 1500 mg, MgSO4·7H2O 185 mg, CaCl2·2H2O 29 mg, FeSO4·7H2O 3 mg, 

EDTA·2H2O 6 mg y CuSO4·5H2O 6 mg.  Durante la prueba de biodegradabilidad con las 

bacterias nitrificantes, se adicionaron 660 mg·L-1 de (NH4)2SO4 al medio mineral. 

 

III.4.4. Cálculos 

Para determinar los porcentajes de biodegradación (Ecuación III.4), adsorción 

(Ecuación III.5) y remoción (Ecuación III.6) de la tNP en cada inóculo, se procedió a realizar 

un balance de masa como a continuación se describe: 

 

Ecuación III.4 

 

Ecuación III.5 
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Ecuación III.6 

       

Donde,  

tNP0, tNPlíquido y tNPsólido expresan las cantidades de tNP al inicio del experimento y 

en la fase líquida y sólida en µmol.  

 

Diversos autores han reportado que la degradación del nonilfenol se ajusta a una 

cinética de primer orden (Chang et al., 2004, 2005a, 2008; Kim et al., 2007). Por tanto, se 

analizó si los datos obtenidos de la remoción y la degradación de los isómeros podían 

ajustarse a los modelos cinéticos de orden cero (Ecuación III.7) y de primer orden (Ecuación 

III.8): 

 

Ecuación III.7 

 

Ecuación III.8 

 

La vida media para cada modelo cinético se calculó de la siguiente manera:  

 

 

Ecuación III.9 

 
 

Ecuación III.10 

 

Donde, 

 t1/2 representa el valor de vida media en h.  

tNP0 y tNP expresan la cantidad de tNP al inicio y al tiempo ‘t’ en µmol, 

respectivamente.  

k0 y k1 son las constantes de velocidad de reacción en µmol·h-1 y h-1, 

respectivamente. 
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III.5. Coeficiente de sorción de la mezcla técnica de nonilfenoles  

III.5.1. Sorbente 

Para determinar el coeficiente de sorción de la tNP se empleó como matriz sólida 

parte del consorcio nitrificante a una relación C/N igual que 5 obtenido por enriquecimiento a 

partir del lodo activado como se describió en el apartado III.3.1. El lodo se centrifugó y se 

enjuagó con solución salina al 0.9%. Los sólidos suspendidos del licor mezclado (SSLM) se 

ajustaron a 2 g·L-1 y se inactivaron al adicionar 1.5 mL·L-1 de Hg2SO4 (200 g·L-1). El lodo se 

enjuagó nuevamente con solución salina al 0.9% antes de emplearlo en la prueba de 

adsorción. 

 

III.5.2. Determinación del equilibrio de sorción 

La prueba se realizó en un volumen de trabajo de 75 mL. Los matraces se 

envolvieron en papel aluminio para evitar la fotodegradación de los compuestos y los 

tapones de los matraces se envolvieron con teflón a fin de reducir las pérdidas por la 

adsorción en los materiales. Se fijó una concentración de SSLM de 1 g·L-1 empleando una 

solución 0.01 M de CaCl2 como fase líquida. Para determinar el equilibrio de sorción se 

empleó una concentración de 100 µg tNP·L-1. Se colocaron en un agitador orbital a 120 rpm. 

La temperatura se mantuvo a 30 ºC. El muestreo se realizó a las 0.5, 3, 6, 12, 24 y 48 h por 

duplicado. Se determinó la concentración de tNP en la fase líquida y en la fase sólida, como 

se describe en los apartados III.2 y III.2.4, a fin de establecer la ausencia de un proceso de 

biodegradación durante el experimento.  

 

III.5.3. Isoterma de adsorción 

Una vez determinado el tiempo en que se estabiliza la adsorción, para cada 

compuesto se evaluaron concentraciones en un rango de 10 a 100 µg·L-1, bajo las 

condiciones descritas en el apartado anterior. Los experimentos se realizaron por duplicado. 

 

III.5.4. Cálculos 

La descripción de las características de adsorción se hace por medio de valores 

característicos y el cálculo de las isotermas de adsorción. Un valor característico 

frecuentemente empleado para la evaluación de la adsorción es el coeficiente específico de 

adsorción KD. Este coeficiente de distribución se define como la proporción de las 

concentraciones de equilibrio de una sustancia de prueba disuelta en un sistema de dos 
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fases que consta de un adsorbente y una fase acuosa. Adicionalmente, la isoterma de 

adsorción puede determinarse de acuerdo al modelo de Freundlich. 

 

Como primer paso, se debe determinar el equilibrio de adsorción. Después de cierto 

tiempo de contacto se alcanza una distribución definida del adsorbente entre la fase sólida y 

líquida. Este equilibrio dinámico de la mezcla de isómeros de nonilfenol en una matriz 

orgánica como es el lodo biológico, puede calcularse como: 

Ecuación III.11 

 

Donde,  

qe representa la concentración de equilibrio de adsorción, en µg·g-1 SSLM 

C0 representa la concentración inicial del compuesto, en µg·L-1 
Ce representa la concentración del compuesto en el equilibrio, en µg·L-1 

SSLM representa la concentración de sólidos suspendidos de licor mezclado, en g·L-

1 

 

La cinética de adsorción se analizó empleando el modelo de pseudo-segundo orden 

descrito por Demirbas et al., (2004). El ajuste entre los datos experimentales y los valores 

predichos por el modelo se expresan a través del coeficiente de correlación. En la Ecuación 

III.12 se muestra dicho modelo. 

 

Ecuación III.12 

 

Donde, 

k2 representa a la constante de adsorción de pseudo-segundo orden, en g·µg-1·h-1 

qe representa la concentración de equilibrio de adsorción, en µg·g-1 SSLM 

q, representa la concentración adsorbida al tiempo ‘t’, en µg·g-1 SSLM 

 

La Ecuación III.12 puede integrarse con las condiciones límite t = 0 hasta t = t y q = 0 

hasta q = qe. Rearreglando la ecuación se obtiene una forma lineal. 

 

Ecuación III.13 
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El gráfico de t/q en función de t proporciona una relación lineal donde qe y k2 pueden 

determinarse a partir de los valores de la pendiente y la ordenada al origen, 

respectivamente.  

 

La isoterma de adsorción se evaluó empleando el modelo de Freundlich (Ecuación 

III.14) y un modelo lineal (Ecuación III.15) para determinar el coeficiente específico de 

adsorción (KD). 

Ecuación III.14 

 

 

 

Ecuación III.15 

 

Donde, 

q expresa la concentración adsorbida, en µg tNP·g-1 SSLM 

Ce expresa la concentración en la fase líquida en el equilibrio, en µg tNP·L-1 

kF expresa el coeficiente de adsorción de Freundlich, en µg(1-1/n)tNP·L1/n·g-1 SSLM 

n expresa el coeficiente de regresión del modelo de adsorción de Freundlich 

KD expresa el coeficiente de distribución, en L·g-1 SSLM 

 

III.6. Reactor discontinuo de membranas sumergidas 

III.6.1. Material y equipo 

El reactor empleado fue un reactor discontinuo de membrana sumergida (MSBR, por 

sus siglas en inglés) aerobio de acero inoxidable con recubrimiento de teflón cuyo volumen 

operacional fue de 7.2 L y un volumen de intercambio de 25% (Figura III.1). Para mantener 

la temperatura estable se colocó un chaqueta al reactor a través de la cual se recirculó agua 

precalentada. Se empleó la membrana descrita en el apartado III.7.1. El reactor se equipó 

con un manovacuómetro, bomba peristáltica para llenado (Cole-Parmer “Masterflex” modelo 

7523-20), bomba peristáltica para filtrado (Cole-Parmer “Masterflex” modelo 7523-20) y 

bomba de diafragma para el retro-lavado (ProMinent modelo GALA). La tubería empleada 

fue de teflón.  

=D
e

qK
C

=
1

F
n

eq k C
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Figura III.1. Diagrama del biorreactor discontinuo de membrana sumergida empleado en este estudio. 

 

III.6.2. Prueba de adsorción 

Antes del inicio de operación, el reactor se llenó con alimentación adicionada con 

mezcla técnica de nonilfenoles (tNP) y 4-n-nonilfenol (4NP) a concentraciones de 500 µg·L-1 

y 100 µg·L-1, respectivamente. El reactor se operó bajo las condiciones mostradas en la 

Tabla III.5. La prueba tuvo una duración de 3 ciclos, durante este periodo el reactor, la 

membrana, los conectores y la tubería se saturaron con ambos contaminantes. El muestreo 

se realizó a las 1, 24, y 48 h de cada ciclo a fin de determinar la concentración residual de 

cada contaminante. 

Tabla III.5. Tiempos de operación del MSBR durante la prueba de adsorción 

Fase de operación Tiempo, min 

Llenado 8 

Reacción 2751 

Filtración 110 

Reposo 10 
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III.6.3. Inóculo 

De acuerdo a los resultados obtenidos de las pruebas de biodegradabilidad se 

seleccionó el consorcio nitrificante como inóculo para el arranque y operación del MSBR. 

Previo al arranque, el enriquecimiento nitrificante obtenido a una relación C/N = 5.0 se 

colocó en un recipiente de vidrio con volumen de 4 L, a una temperatura de 30 ºC y con 

suministro de aire por medio de difusores sumergidos. El lodo nitrificante se expuso a la 

mezcla de isómeros de nonilfenol durante 48 h adicionando 1 mg·L-1 de tNP y 500 µg·L-1 de 

4-n-NP, a fin de que la biomasa adsorbiera dichos contaminantes. Al finalizar el periodo de 

48 h, el consorcio nitrificante se colocó en el reactor discontinuo de membrana sumergida. 

La concentración de sólidos suspendidos volátiles del licor mezclado (SSVLM) del MSBR se 

fijó en 3.5 g·L-1. 

 

III.6.4. Alimentación 

La alimentación se preparó en botellas de vidrio color ámbar de 4 L. La composición 

del medio mineral se mantuvo igual a la descrita en la Tabla III.3. La mezcla técnica de 

nonilfenoles se adicionó al medio mineral a una concentración de 2 mg·L-1, de tal manera 

que la concentración inicial en el reactor sería de 500 µg·L-1. El pH de la alimentación se fijó 

en 7.0 y se monitoreó durante cada ciclo, ajustándose cuando fuera necesario con la adición 

de H2SO4. Se tomaron muestras de la alimentación y el efluente para determinar la 

concentración de tNP. 

 

III.6.5. Estrategia de operación 

El MSBR, se operó bajo las condiciones descritas en la Tabla III.6. Diariamente se 

realizó el registro de la presión transmembrana así como del flux crítico a fin de determinar 

el momento en que el módulo de membrana requeriría limpieza química. La duración del 

ciclo de operación en el MSBR fue de 24 h. 

 

Tabla III.6. Tiempos de operación del MSBR 

Fase de operación Tiempo, min 

Llenado 4 

Reacción 1318 

Filtración 108 

Reposo 10 
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El volumen de intercambio de fase líquida fue de 25% y se fijó un tiempo de 

retención de sólidos (TRS) equivalente a 20 d. El calendario del muestreo se describe en la 

Tabla III.7.  

Tabla III.7. Muestreo realizado en el MSBR 

Tipo de muestra Día de muestreo 

Alimentación Lunes y Jueves 

MSBR (t0) Lunes y Jueves 

Efluente Lunes, Miércoles, Viernes y Sábado 

Lodo Lunes 

 

Las muestras se analizaron empleando las técnicas descritas en los apartados III.2 y 

III.2.4. La determinación de compuestos nitrogenados se realizó de acuerdo a lo descrito en 

el apartado III.3.2. 

 

III.6.6. Identificación de intermediarios 

Se identificaron los intermediarios producidos durante la biotransformación de los 

isómeros de nonilfenol a través del muestreo, cada 4 horas, durante el ciclo de operación del 

MSBR. Para esta determinación se consideraron cuatro ciclos de operación. Los datos 

obtenidos a partir de estas muestras también se emplearon para determinar las tasas de 

remoción y degradación de isómeros de nonilfenol en el biorreactor.  La muestra se 

centrifugó a 1400xg para separar la fase sólida (lodo) de la fase líquida. El sobrenadante 

obtenido después de la centrifugación se analizó de acuerdo a lo descrito en los apartados 

III.2 al III.2.3. Los intermediarios se seleccionaron al presentarse en un mínimo de 3 ciclos 

de operación. La identificación se realizó analizando el cromatograma obtenido en modo 

SCAN y utilizando la biblioteca del equipo para su identificación. Se consideró un porcentaje 

de similitud entre el cromatograma de iones totales (TIC, por sus siglas en inglés) y el 

estándar de la biblioteca del equipo superior al 85%. 

 

III.6.7. Cálculos 

Sólo los mecanismos de adsorción y degradación se consideraron en este estudio 

para la realización de los balances de masa. Las ecuaciones para el cálculo del flujo másico 
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de isómeros de nonilfenol en el reactor discontinuo de membrana sumergida se basan en 

aquellas reportadas por Clara et al (2005b), donde, además de considerar el flujo másico por 

el exceso de lodo también se empleó la adsorción a partir del lodo producido. La cantidad de 

lodo que se producía en cada ciclo del MSBR se calculó de acuerdo con la Ecuación III.19, 

descrita por Metcalf y Eddy (2003), considerando que en el consorcio existen bacterias 

heterótrofas y autótrofas. 

 

Ecuación III.16 

 

Ecuación III.17 

 

Ecuación III.18 

 

 

Ecuación III.19 

 

Ecuación III.20 

 

 

Ecuación III.21 

 

Ecuación III.22 

 

 

Ecuación III.23 

 

Ecuación III.24 
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Donde,  

Q0, Qe, QEL, representan el flujo volumétrico en el influente, efluente, exceso de lodo, 

respectivamente en L·d-1. 

tNPinf, tNPefl, tNPEL, representan el flujo másico en el influente, efluente, exceso de 

lodo, respectivamente en µg·d-1 

Sinf, Se, representan la concentración de tNP en el influente y en el efluente, 

respectivamente, en µg·d-1. 

SS0, SSe, representan la concentración de sólidos suspendidos en el influente y en el 

efluente, respectivamente en g·L-1. 

KD, representa el coeficiente de distribución en L·g-1. 

 Y, Yn, representan el rendimiento de biomasa para bacterias heterótrofas (0.40 g 

SSV·g-1 DQO) y bacterias nitrificantes (0.12 g SSV·g-1 N-NH4
+), respectivamente. 

kd, kdn, representan el coeficiente de decaimiento para bacterias heterótrofas (0.12 

gSSV·g-1 SSV·d-1) y bacterias nitrificantes (0.08 gSSV·g-1 SSV·d-1), respectivamente. 

fd, representa la fracción celular de desecho (0.15). 

DQOinf, DQOefl, representan la concentración de materia orgánica en el influente y en 

el efluente, respectivamente, en mg·L-1. 

TRS, representa el tiempo de retención de sólidos en d. 

Px, representa la producción de lodo en cada ciclo de operación en g·L-1. 

SSLM, representa la concentración de sólidos suspendidos en el licor mezclado, en 

g·L-1. 

kobs, representa la tasa de transformación, en µg tNP·g-1 SSV·d-1. 

XSSV representa la concentración de sólidos suspendidos volátiles en el reactor, en g 

SSV·L-1.  

VR, representa el volumen del reactor, en L. 

[N-NH4
+]infl, [N-NH4

+]efl, representa el flujo másico de nitrógeno amoniacal en el 

influente y en el efluente, respectivamente, en mg·d-1. 

[N-NO2
-]efl, representa el flujo másico de nitrógeno de nitrito en el efluente, en mg·d-1. 

[N-NO3
-]efl, representa el flujo másico de nitrógeno de nitrato en el efluente, en mg·d-1. 

 

III.7. Flux crítico y presión transmembrana 

III.7.1. Materiales 

La membrana que se utilizó fue un módulo de membrana sumergida para pruebas 

piloto de ultrafiltración (MEMOS GmbH) con un peso molecular de corte de 250 kDa, área 

superficial de 0.04 m2 y construida de fluoruro de polivinilideno (PVDF). El filtrado se realizó 
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con una bomba peristáltica (Cole-Parmer modelo 7523-20) y el monitoreo de la presión 

transmembrana se realizó con un manovacuómetro análogo. El lodo activado se colectó del 

reactor biológico de la planta de tratamiento de aguas residuales de la Terminal de 

Autobuses de la ciudad de Querétaro. 

 

III.7.2. Procedimiento 

Como pruebas preliminares en el montaje y puesta en marcha del reactor discontinuo 

de membrana sumergida se realizaron pruebas de filtración con la membrana. Dichas 

pruebas consistieron en dos tipos de filtraciones, la primera con agua y la segunda con lodo 

a una concentración de 3500 mg·L-1. Esta filtración tuvo una duración de 30 minutos, 

variando la succión de la bomba peristáltica de una prueba a otra y monitoreando los 

cambios en el flux y la presión transmembrana (PTM). Estas pruebas permitieron determinar 

el flux crítico (Ognier et al., 2004). El límite máximo de PTM se estableció de acuerdo a las 

recomendaciones del fabricante, el cual menciona que la membrana soporta una presión 

máxima de operación de 60 kPa.  

 

III.7.3. Limpieza química 

El lavado químico de la membrana fue aplicado cuando la PTM alcanzó un valor 

cercano al límite de operación. La limpieza química fue realizada sometiéndola a dos 

tratamiento como lo indica el fabricante: (1) tratamiento alcalino: la membrana se sumergió 

en una solución de NaOH 1 N a pH 11 durante 12 h seguido de un retrolavado de 15 min 

con agua destilada; (2) tratamiento ácido: la membrana se sumergió en una solución de 

HNO3 1 N a pH 1.5 durante 12 h seguido de un retrolavado de 15 min con agua destilada. 

 

III.8. Inhibición con aliltiourea en pruebas en lote. 

III.8.1. Inóculo 

El consorcio empleado para esta prueba provino del MSBR. Se cosechó durante la 

fase de reposo y se mantuvo en estado de inanición durante 24 horas. Parte de la biomasa 

cosechada se inactivó con la adición de azida de sodio (2 g·L-1).  
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III.8.2. Biodegradabilidad de la mezcla técnica de nonilfenoles en presencia de 

aliltiourea. 

La prueba de biodegradabilidad se realizó por triplicado en botellas con un volumen 

nominal de 300 mL, las cuales se envolvieron con papel aluminio para prevenir la fotólisis de 

los compuestos. Se incubaron a 30 ºC bajo condiciones aerobias. Cada botella contenía 

medio mineral, mezcla técnica de nonilfenoles (500 µg·L-1) y aliltiourea (ATU) a una 

concentración de 10 mg·L-1. La concentración de sólidos se fijo en 0.75 g SST·L-1 para todas 

las botellas. La composición del medio mineral se muestra en la Tabla III.8. El pH inicial se 

ajustó en 7.5. Adicional a las botellas de prueba, se manejaron tres controles, el primero 

contenía únicamente medio mineral y la mezcla técnica y en el segundo control se tuvo 

medio mineral más la biomasa. El tercer control contenía biomasa inactiva, medio mineral, 

ATU y tNP. El muestreo se realizó cada 48 h durante 10 días y se analizaron las fases 

líquida y sólida para determinar el contenido de tNP.  

 

Las muestras se analizaron empleando las técnicas descritas en los apartados III.2 y 

III.2.4. La determinación de compuestos nitrogenados se realizó de acuerdo a lo descrito en 

el apartado III.3.2. 

 

Tabla III.8. Composición del medio mineral empleado para la prueba de biodegradabilidad con aliltiourea. 

Compuesto g·L-1  Solución mL·L-1 

(NH4)2SO4 0.30  MgSO4 1M 0.75 

NaHCO3 0.7  CaCl2 1M 0.20 

KH2PO4 0.4  FeSO4 30 mM/EDTA 50mM 0.33 

   CuSO4 50 mM 0.02 

 

III.9. Efecto de la concentración de nonilfenol sobre la actividad 

nitrificante y nitrito-oxidante. 

III.9.1. Inóculos 

Los inóculos empleados se obtuvieron por enriquecimiento a partir de lodos 

activados del reactor biológico de la planta de tratamiento de aguas residuales de Santa 

Rosa Jauregui, Qro. La biomasa se cultivó en lote secuenciado alimentándola con NH4
+ y 

HCO3
- como únicas fuentes de nitrógeno y carbono para favorecer el crecimiento de las 

bacterias nitrificantes litoautotróficas. Cada lote tuvo una duración de 24 horas y se 
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suministró aireación suficiente a fin de mantener una concentración de oxígeno disuelto 

cercana a la saturación. Al final de cada lote se determinó la concentración de amonio 

residual, nitrito y nitrato producidos. Se realizaron enriquecimientos a diferentes relaciones 

C/N, la composición del medio mineral de cada una se describe en la Tabla III.3. 

 

III.9.2. Disolución tampón 

Se evaluaron las actividades autótrofas (nitrificante y nitrito-oxidante) y heterótrofas 

de los consorcios nitrificantes empleados. Para ello se prepararon soluciones tampón a fin 

de realizar lavados a la biomasa antes del inicio de los ensayos en respirómetro. La 

composición de cada solución tampón se describe en la Tabla III.9.  

 

Tabla III.9. Composición de la solución tampón para ensayos de respirometría 

Actividad autótrofa  Actividad heterótrofa 

Compuesto g·L-1  Compuesto g·L-1 

KH2PO4 0.33  KH2PO4 3.31 

K2HPO4 0.40  K2HPO4 3.97 

MgSO4 0.90  MgSO4 0.90 

MgCl2·10H2O 1.52  MgCl2·10H2O 1.52 

NaCl 0.80  NaCl 0.80 

NaHCO3 3.0  NaHCO3 0.21 

Elementos traza 5 mL·L-1    

 

III.9.3. Ensayos en respirometría 

Para evaluar el efecto que los isómeros de nonilfenol (tNP) y el 4-n-nonilfenol (4-n-

NP) ejercen sobre la actividad nitrificante, la actividad nitrito-oxidante y la actividad 

heterótrofa se realizaron ensayos empleando un método respirométrico. Este método se 

basa en el seguimiento de la tasa de consumo de oxígeno a través de un monitor de 

oxígeno biológico (BOM, YSI modelo 5300). La biomasa se lavó 3 veces con la solución 

tampón correspondiente de acuerdo a la actividad a evaluar. Posteriormente, se concentró 

hasta un valor aproximado de 1 g·L-1 para cada ensayo. 

 

 Las concentraciones evaluadas de los isómeros estuvieron en el intervalo de 100 a 

1000 µg·L-1 (Tabla III.10). El vial de reacción tiene un volumen de 65 mL, agitado 
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magnéticamente. Cada inóculo se evaluó a su temperatura de enriquecimiento. La actividad 

amonio-oxidante se evaluó con una concentración de sustrato de 20 mg N-NH4
+·L-1. Para la 

actividad nitrito-oxidante, la concentración de sustrato empleada fue de 10 mg N-NO2
-·L-1. La 

actividad heterótrofa se evaluó con una concentración de sustrato de 100 mg DQO·L-1. Para 

descartar el efecto que el disolvente ejerza sobre la actividad biológica del consorcio en las 

pruebas realizadas con la solución estándar en metanol, se realizaron ensayos con los 

diferentes volúmenes de metanol añadidos. Cada ensayo se hizo por duplicado. Al finalizar 

cada ensayo se determinó el contenido de biomasa en los viales por gravimetría con un 

volumen de muestra de 10 mL. El resto de la muestra se filtró (0.45 µm) para la 

determinación de amonio, nitrito y nitrato de acuerdo a lo descrito en el apartado III.3.2. 

 

Tabla III.10. Concentraciones de nonilfenol empleadas en los ensayos respirométricos 

Solución 0 µg·L-1 50 µg·L-1 250 µg·L-1 500 µg·L-1 1000 µg·L-1 

tNP en metanol x x x x x 

tNP acuosa x x x x x 

Metanol x x x x x 

 

III.9.4. Cálculos 

Las actividades autótrofas y heterótrofa se determinaron de acuerdo a las 

ecuaciones descritas a continuación. 

 

Ecuación III.25 

 

 

Ecuación III.26 

 

 

Ecuación III.27 

 

Ecuación III.28 
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Donde,  

mt y me representan la pendiente de la respiración total y la respiración endógena, 

respectivamente, en mg O2·L
-1·h-1. 

SSV, representa la concentración de sólidos suspendidos volátiles en el vial de 

experimentación, en g SSV· L-1. 

qtNP,, representa la tasa específica de nitrificación o nitrito-oxidación en presencia de 

la concentración ‘i’ de isómeros de nonilfenol. 

qControl, representa la tasa específica de nitrificación o nitrito-oxidación sin presencia 

de isómeros de nonilfenol.  

V, representa el volumen del vial de reacción, en L. 

 

La determinación del IC50 se calculó a través del modelo logístico de cuatro 

parámetros (4PLM, por sus siglas en inglés). Este modelo de regresión no lineal es 

comúnmente empleado en el análisis de ajuste de curvas en bioensayos o inmunoensayos 

como ELISA o para curvas de dosis-respuesta.  

 

 

Ecuación III.29 

 

 

Donde,  

A, representa el valor mínimo de la variable de respuesta a la concentración mínima 

empleada en el estudio. 

B, representa la pendiente de la curva.  

C, representa el punto de inflexión de la curva, es decir, donde la curva cambia de 

dirección o de signo.  

D, representa el valor de la variable de respuesta a la máxima concentración 

empleada en el estudio.  
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IV.  Resultados y discusión 

IV.1. Implementación de técnicas analíticas. 

De acuerdo a la IUPAC, los límites de detección (cantidades mínimas detectables) 

se derivan de la teoría de la prueba de hipótesis y las probabilidades de obtener falsos 

positivos (α), y falsos negativos (β). Los límites de cuantificación se definen en términos de 

un valor específico de desviación estándar relativa de la cantidad estimada. Los valores por 

defecto para α y β son de 0.05; y el valor por defecto de la desviación estándar relativa para 

la cuantificación es de 10%.   

 

IV.1.1. Extracción de 4-n-Nonilfenol y Nonilfenoles de muestras acuosas.  

Como paso preliminar a la cuantificación del 4-n-Nonilfenol y sus isómeros, se hizo 

un análisis cualitativo. Para ello, se prepararon soluciones individuales de los analitos en 

metanol a una concentración de 100 µg·L-1 y 300 µg·L-1, respectivamente. Se tomó 1 mL de 

cada solución y se colocó en un vial de vidrio recubierto con aluminio, bajo corriente de N2 

(1.5 mL·min-1) a fin de evaporar todo el disolvente.  

 

El residuo seco se derivatizó adicionando un volumen de 50 µL de de BSTFA-TMCS 

1% y 50 µL de piridina. El vial se agitó durante 1 minuto en vórtex y se colocó en baño seco 

a 60 ºC durante 20 minutos. El producto obtenido de esta reacción se inyectó en el 

cromatógrafo de gases con el programa de operación descrito en la Tabla III.4 del capítulo 

de metodología. De acuerdo a lo reportado en la literatura, se seleccionaron tres iones 

precursores (Tabla IV.1) para la mezcla de isómeros de nonilfenol, así como para el 

isómero lineal (4-n-NP). En la Figura IV.1 se observa el cromatograma obtenido en modo 

SIM para cada uno de los compuestos analizados.  

 

Tabla IV.1. Tiempos retención e iones característicos de los compuestos estudiados. 

Compuesto 
Tiempo de 

retención, min 
Ión precursor y 

característicos (m/z) 
Referencia 

4-n-Nonilfenol 8.786 179, 277 y 292 Ballesteros et al., 2006 

Isómeros de nonilfenol 6.884 – 8.073 193, 207 y 221  Gibson et al., 2007 
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Figura IV.1. Cromatograma obtenido en modo SIM para A) 4-n-Nonilfenol + mezcla de isómeros de 
nonilfenol; B) Mezcla de isómeros de nonilfenol. 

 

Como puede observarse a partir de la Figura IV.1A, el cromatógrafo detectó los dos 

compuestos sin que exista interferencia alguna entre ellos. La respuesta obtenida en el 

detector como abundancia de iones se graficó en función de la concentración del 

microcontaminante puesta al inicio en cada muestra y se determinó la regresión lineal de 

cada relación (Figura IV.2).  

 

La linealidad de las curvas de referencia fue aceptable, presentando coeficientes de 

correlación (r2) de 0.97 y 0.99 para 4-n-Nonilfenol y tNP, respectivamente. En la Tabla IV.2 

se presenta la linealidad de la metodología seguida para las muestras acuosas. El 

coeficiente de variación fue del 9.7% para el 4-n-Nonilfenol y del 11.73% para la mezcla 

técnica de nonilfenol, por lo que no hay una pérdida significativa de los compuestos durante 

el procedimiento de extracción en fase sólida. Se determinó la desviación estándar y el 

coeficiente de variación (C.V.) de las mediciones de cada curva de referencia, el cual fue 

menor al 10% en todos los casos. De igual manera, se realizó un análisis de varianza 
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(ANOVA) que mostró que no había diferencias significativas (α=0.05) entre los triplicados 

de las curvas realizadas. 

 

 

Figura IV.2. Curvas de referencia de A) 4-n-Nonilfenol y B) mezcla de isómeros de nonilfenol, en fase 
líquida. 

 

Una vez que se observó que las curvas de calibración eran confiables, se procedió a  

calcular el límite de detección y de cuantificación para ambos compuestos. Primero se 

calculó la desviación estándar de los residuales del ajuste lineal de acuerdo a la Ecuación 

III.1. En el Anexo VIII.1 se presenta la hoja de cálculo de esta determinación. En la Tabla 

IV.2. Parámetros calculados para la determinación de 4-n-NP y tNP en líquido se presentan 

los valores del límite de detección y de cuantificación a partir de las ecuaciones III.2 y III.3. 

También se presentan los valores obtenidos para la recuperación y reproducibilidad de la 



Resultados y discusión    72 
 

 
 

metodología. Puede observarse que los valores obtenidos a partir del modelo de 

aproximación por propagación de errores son mayores comparado con los obtenidos a 

partir de la ecuación proporcionada por la IUPAC. Los límites de detección y cuantificación 

obtenidos son comparables con los reportados en literatura. El límite de detección se sitúa 

entre 0.025 ng·L-1 y 30 ng·L-1, y el límite de cuantificación se encuentra entre 20 ng·L-1 y 

110 ng·L-1 (Ballesteros et al., 2006; Gibson et al., 2007; Gatidou et al., 2007). 

 

Tabla IV.2. Parámetros calculados para la determinación de 4-n-NP y tNP en líquido  

Parámetro 4-n-NP Mezcla de isómeros  

Límite de detección, IUPAC 0.025 ng·L-1 0.762 ng·L-1 

Límite de detección, propagación de errores 1.752 µg·L-1 4.238 µg·L-1 

Límite de cuantificación, IUPAC 0.076 ng·L-1 2.31 ng·L-1 

Límite de cuantificación, propagación de errores 5.310 µg·L-1 12.843 µg·L-1 

Intervalo de trabajo 0 – 100 µg·L-1 0 – 600 µg·L-1 

Intervalo lineal 0 – 60 µg·L-1 0 – 400 µg·L-1 

Recuperación >90% >90% 

Reproducibilidad (CV) <9.7% <11.73% 

Repetibilidad (CV) <9.3% <9.8% 

 

La eficiencia de extracción de los compuestos se cálculo a través de la comparación 

de las relaciones de área entre los compuestos eluidos, después del procedimiento de EFS, 

y de los estándares sin extraer. Las recuperaciones se obtuvieron a partir de 12 muestras 

de 300 mL  fortificadas con los estándares a tres niveles de concentración, 0.5, 20 y 50 

µg·L-1. Las recuperaciones promedio variaron del 90 al 102% para la fortificación más baja y 

del 93 al 105% para las fortificaciones de 20 y 50 µg·L-1. De igual manera, los coeficientes 

de variación fueron menores que el 13% para la fortificación menor y menores que el 11% 

para las fortificaciones más altas. Esto nos indica que las recuperaciones obtenidas son 

altas y confiables, de tal manera que la metodología de extracción en fase sólida permite 

limpiar de impurezas y retener los compuestos de interés, generando elevadas y 

reproducibles recuperaciones para el 4-n-nonilfenol y sus isómeros. 
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IV.1.2. Extracción de 4-n-Nonilfenol y nonilfenoles a partir de lodo seco.  

El nonilfenol es un compuesto con un coeficiente de partición de 4.48 (Tabla I.1), lo 

que permite que migre hacia las matrices orgánicas en un sistema, como son los suelos, los 

sedimento de ríos y los lodos activados en los sistemas de tratamiento. Por lo que se han 

desarrollado diversos métodos de extracción que incluyen la extracción por líquidos 

presurizados, la extracción por Soxhlet, la extracción asistida con microondas y la 

extracción empleando sonicación. En este estudio se desarrollaron metodologías con los 

dos últimos tipos de extracciones citadas.  

 

Diez muestras de lodo se expusieron a una concentración de 4-n-nonilfenol y mezcla 

de isómeros de nonilfenol de 100 µg·L-1 y 400 µg·L-1, respectivamente, durante 3 horas. 

Posteriormente, se realizó la extracción del microcontaminante de acuerdo a los 

procedimientos descritos en el apartado III.2.4. Los resultados obtenidos se muestran en la 

Tabla IV.3. 

 

Tabla IV.3. Porcentajes de recuperación de 4-n-NP y tNP en lodo. 

Metodología 

4-n-Nonilfenol Mezcla de nonilfenoles 

% Recuperación C.V. % Recuperación C.V. 

Microondas 76.76 6.98 93.52 5.68 

Ultrasonido 30 min 80.51 8.73 79.09 8.70 

Ultrasonido 20 min 71.52 20.46 38.22 22.96 

 

Como puede observarse, el procedimiento de extracción empleando ultrasonido por 

20 minutos presenta los menores porcentajes de recuperación, así como coeficientes de 

variación superiores al 20%, lo que muestra que esta metodología no es adecuada para la 

cuantificación de los compuestos de interés adsorbidos en la matriz orgánica. Los mejores 

porcentajes de recuperación se obtuvieron con la extracción empleando microondas y la 

extracción con 30 minutos de ultrasonicado, mostrando además coeficientes de variación 

menores que el 10%. Por lo tanto, los análisis estadísticos subsiguientes se realizaron con 

estas dos metodologías a fin de determinar si existía una diferencia significativa en cuanto a 

porcentajes de recuperación y reproducibilidad entre ellas.   

 

Para determinar si existía una diferencia significativa (α=0.05) en el porcentaje de 

recuperación se procedió a realizar una prueba t para dos muestras. El análisis demostró 
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que no existe diferencia significativa en el porcentaje de recuperación de 4-n-Nonilfenol 

empleando la metodología de extracción por  microondas o por ultrasonido. Sin embargo, 

ese mismo análisis mostró, con un nivel de confianza de 95%, que las metodologías 

muestran una diferencia en el porcentaje de recuperación de la mezcla de nonilfenoles.    

 

Otra manera de determinar si existe diferencia entre dos métodos de análisis, 

consiste en determinar el límite de repetibilidad, el cual se calcula a partir de la desviación 

estándar de la repetibilidad (Ecuación IV.1). Los resultados se muestran en la Tabla IV.4. 

Ecuación IV.1 

Donde, r indica el valor del límite de repetibilidad; Sr es la desviación estándar de las 

repeticiones. 

 

Tabla IV.4. Límites de repetibilidad  

Metodología 4-n-nonilfenol Mezcla de nonilfenoles 

Microondas 0.09919 1.17998 

Ultrasonido 30 minutos 0.13008 1.52825 

 

El análisis de varianza de los límites de repetibilidad mostró que no existe diferencia 

significativa (α=0.05) entre ambos métodos de análisis al cuantificar la concentración de 4-

n-nonilfenol y de la mezcla de nonilfenoles.  Basados en estos resultados, se decidió 

emplear la metodología de extracción con ultrasonido para la determinación de los 

microcontaminantes adsorbidos en la matriz sólida. 

 

IV.1.3. Curva de referencia de 4-n-nonilfenol y mezcla de nonilfenoles en matriz 

sólida.  

Se construyó una curva de referencia de 5 puntos por triplicado en un rango de 

concentraciones de 10 a 150 μg·L-1 para el 4-n-nonilfenol y de 50 a 500 μg·L-1 para la 

mezcla de nonilfenoles empleando el método de extracción por ultrasonido descrito en el 

apartado III.2.4. La respuesta obtenida en el detector como abundancia de iones se graficó 

en función de la concentración específica del microcontaminante adsorbido y se determinó 

la regresión lineal de cada relación (Figura IV.3). 
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que el 17% para las fortificaciones más altas. Esto nos indica que las recuperaciones 

obtenidas son altas y confiables, de tal manera que la metodología de extracción por 

ultrasonido seguido del proceso de extracción en fase sólida permite limpiar de impurezas y 

retener los compuestos de interés, generando elevadas y reproducibles recuperaciones 

para el 4-n-nonilfenol y sus isómeros. Los resultados se muestran en la Tabla IV.5. 

 

Tabla IV.5. Parámetros calculados para la determinación de 4-n-NP y mezcla de nonilfenoles 

Parámetro 4-n-nonilfenol Mezcla de nonilfenol 

Límite de detección, IUPAC 
5.10x10-8 mg·kg-1 8.23x10-7 mg·kg-1 

0.0005 ng·L-1 9.61 ng·L-1 

Límite de detección, propagación de errores 
0.032 mg·kg-1 0.104 mg·kg-1 

3.09 µg·L-1 9.89 µg·L-1 

Límite de cuatificación, IUPAC 
1.55x10-7 mg·kg-1 2.49x10-6 mg·kg-1 

1.47 ng·L-1 29.1 ng·L-1 

Límite de cuantificación, propagación de errores 
0.096 mg·kg-1 0.316 mg·kg-1 

9.36 µg·L-1 29.96 µg·L-1 

Repetibilidad (CV) <12.7% <14.26% 

Reproducibilidad (CV) <18.43% <19.32% 

Recuperación 76-84% 78-87% 

 

En este caso, los valores de límite de detección reportados en la literatura varían 

entre 0.04 mg·kg-1 y 2.86 mg·kg-1. El límite de cuantificación se sitúa entre 0.13 mg·kg-1 y 

7.72 mg·kg-1 (Fountoulakis et al. 2005; Aparicio et al., 2007; Gatidou et al., 2007). 

 

IV.2. Biodegradación de isómeros de nonilfenol con tres consorcios 

bacterianos 

IV.2.1. Remoción de isómeros de nonilfenol 

La evolución en la fase líquida de la mezcla técnica de nonilfenol con respecto al 

tiempo para cada inóculo se muestra en la Figura IV.4. Se puede observar que hay una 
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rápida remoción de la mezcla en las primeras 100 horas del ensayo, disminuyendo dicha 

tasa de remoción después de ese tiempo. Al término de la prueba se obtuvieron porcentajes 

de remoción de 79.5 ± 0.6%, 68 ± 1.3% y 61.2 ± 0.7% para el consorcio nitrificante, las 

bacterias aclimatadas a la degradación de 4-Clorofenol (4-CF) y lodo activado, 

respectivamente. Aproximadamente, el 30% de la cantidad inicial de tNP permanece en el 

lodo activado y el consorcio degradador de 4-CF después de 250 h.  

 

La constante de primer orden ha sido empleada para explicar la biodegradación de 

nonilfenol bajo condiciones anaerobias y en las pruebas de respirometría OECD (Chang et 

al., 2005a, 2005b, 2007, 2008; Staples et al., 1999; Stasinakis et al., 2008b). Así pues, los 

datos obtenidos en este estudio se analizaron para determinar si era posible ajustarlos a un 

modelo cinético de primer orden (Tabla IV.7). Las vidas medias calculadas fueron de 3.6, 

6.0 y 5.9 días para el lodo nitrificante, lodo adaptado a 4-CF y lodo activado, 

respectivamente. La mayor tasa de remoción se observó con el lodo nitrificante (0.192 d-1), 

degradando casi 40% más rápido que los otros dos inóculos evaluados  

 

Resultados similares se han obtenido cuando la degradación del nonilfenol se ha 

estudiado a mayores concentraciones iniciales (Stasinakis et al., 2008; De Weert et al., 

2010). Stasinakis et al., (2008b), evaluaron la biodegradabilidad de 30 mg NP/L a través de 

la prueba OECD 301F, inhibiendo la actividad nitrificante, y observaron que después de 28 

días de incubación, 65% del nonilfenol inicial (30 mg NP·L-1) había sido biodegradado por 

acción de las bacterias heterótrofas con una constante de reacción de primer orden de 0.16 

d-1. También se ha evaluado la degradación del nonilfenol con enriquecimientos de 

bacterias obtenidas a partir de sedimentos de ríos contaminados con este tipo de 

compuestos, reportándose tasas de remoción de 0.25 a 0.4 µM·d-1 y vidas medias de 4 a 5 

días (De Weert et al., 2010). En este caso, los estudios de biología molecular revelaron que 

en el enriquecimiento había bacterias pertenecientes a los géneros Nitrosomonas, 

Alcaligenes, Comamonadacea y Xanthomonas. Kim et al., (2007) evaluaron la remoción del 

nonilfenol con un enriquecimiento de bacterias nitrificantes obteniendo tasa de remoción de 

4.1 µM·d-1 o 0.20 µmol·d-1. En todos estos estudios, no hay una diferenciación entre los 

procesos de adsorción y biodegradación que normalmente ocurren durante la remoción del 

nonilfenol. 
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Figura IV.4. Evolución de la mezcla técnica de nonilfenol en función del tiempo para la fase líquida. A) 
Lodo nitrificante, B) Biomasa adaptada a 4-Clorofenol, y C) Lodo activado. Los círculos representan los 

datos experimentales y la línea el modelo ajustado. 
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IV.2.2. Coeficiente de adsorción de la mezcla de isómeros 

La evaluación de la cantidad de isómeros de nonilfenol en el lodo mostró que del 

31% al 44% de la tNP inicial se adsorbía y además era una función del tiempo de reacción. 

El mayor porcentaje de adsorción (44.0% ± 1.3%) se observó en el lodo activado. 

Considerando que el coeficiente de partición octanol-agua (log KOW) del nonilfenol es de 

4.48 (Ahel y Giger, 1993), puede esperarse que la capacidad de la mezcla de isómeros de 

nonilfenol para adsorberse en la biomasa sea alta.  

 

 

Figura IV.5. Evolución de la cantidad adsorbida de tNP sobre lodo activado y lodo nitrificante. Las líneas 
punteada y discontinua representan el ajuste a un modelo de pseudo-segundo orden para lodo 

nitrificante y activado, respectivamente. 

 

La evolución del proceso de adsorción se evalúo para dos biomasas, el lodo 

nitrificante enriquecido a una relación C/N=5 y el lodo activado usado en las pruebas de 

biodegradabilidad, ajustando los datos obtenidos a un modelo de pseudo-segundo orden. 

Los datos obtenidos de la cuantificación en la fase líquida y en la fase sólida confirmaron 

que no hubo consumo de los isómeros durante el experimento (Anexo VIII.2) Considerando 

que la concentración inicial de isómeros de nonilfenol fue de 100 µg·g-1 SST, se observó 
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que la remoción de dichos compuestos debido a la adsorción fue superior al 80%. Este alto 

porcentaje de adsorción del nonilfenol y sus isómeros ya ha sido observado en estudios 

previos. Langford et al. (2005) evaluaron la adsorción de 0.3 mg NP·L-1 sobre lodo activado 

que presentaba un tiempo de retención de sólidos equivalente a 5 días. Los investigadores 

observaron que el nonilfenol puede alcanzar porcentajes de adsorción cercanos al 70% 

después de 10 minutos de exposición. Adicionalmente, este valor puede incrementarse 

hasta un 80% con un tiempo de exposición de 7 horas. Resultados similares fueron 

reportados por Hung et al. (2004), quienes observaron que después de 12 horas de 

exposición se alcanzó el equilibrio de adsorción sobre lodo activado. La concentración 

inicial manejada en ese estudio fue de 4 µg NP·L-1. Este equilibrio de adsorción tuvo un 

valor superior al 90% del valor máximo de qe, el cual se calcula bajo el supuesto de que 

todo el compuesto evaluado presente en la fase acuosa se adsorbe sobre la matriz 

orgánica. En estudios de adsorción de nonilfenol sobre sedimentos se ha reportado que 

después de una hora de exposición al compuesto, la concentración inicial de nonilfenol 

disminuye hasta un 83%, y después de 24 horas, la cantidad adsorbida puede ubicarse 

entre 82.3% y 90.7% (Hou et al., 2006).  

 

Como etapa inicial, se evaluó la cantidad de tNP adsorbida por gramo de sólidos 

suspendidos totales –capacidad de adsorción (q, en µg·g-1)- en función del tiempo (Figura 

IV.5). La tasa de adsorción fue alta en las primeras 10 horas del experimento y 

gradualmente se redujo hasta alcanzar el equilibrio. Se observó un buen ajuste de los datos 

experimentales con el modelo, obteniéndose coeficientes de correlación de 0.999 y 0.989 

para el lodo nitrificante y el lodo activado, respectivamente. Se encontró que la capacidad 

de adsorción en el equilibrio, qe, para el lodo activado fue 8.6% mayor que el valor 

observado para el lodo nitrificante. Sin embargo, la tasa inicial de adsorción, k2·qe
2, fue 2.2 

veces mayor para la biomasa nitrificante (61.35 µg tNP·g-1 SST·h-1) que para el lodo 

activado (27.32 µg tNP·g-1 SST·h-1). La tasa de adsorción, k2, fue casi tres veces más alta 

para las bacterias nitrificantes (8.25x10-3 g SST·µg-1 tNP·h-1) que para el lodo activado 

(3.07x10-3 g SST·µg-1 tNP·h-1). Se observó que después de 24 se alcanzó el equilibrio de 

adsorción, indicado por los valores constantes de q con respecto al tiempo. Estos 

resultados indican que la mezcla de isómeros de nonilfenol se adsorbió más rápidamente 

sobre la biomasa nitrificante que sobre el lodo activado, aunque este último presentó la 

máxima capacidad de adsorción. 

 

Las isotermas de adsorción a 30 ºC se determinaron para el lodo nitrificante y el lodo 

activado (Figura IV.6A). Se encontró un buen ajuste de los datos con el  modelo de 

adsorción de Freundlich (Ecuación III.14). El valor de k obtenido para el lodo nitrificante 

(13.2 µmol tNP·g-1 SST) fue mayor que el que presentó el lodo activado (11.8 µmol tNP·g-1 
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SST). Cuando se trabaja con compuestos altamente hidrofóbicos, el mecanismo de 

adsorción cobra interés durante la remoción de estos compuestos de las aguas residuales. 

Compuestos con valores del coeficiente de distribución (KD) menores o iguales que 0.1 L·g-1 

se consideran hidrofílicos. Cuando el valor de KD es superior a 2 L·g-1, la adsorción del 

compuesto sobre las matrices orgánicas es fuerte (Joss et al., 2006). De acuerdo al análisis 

obtenido a partir de la regresión lineal presentada en la Figura IV.6B, se considera que la 

pendiente muestra el valor de KD. El lodo activado presentó el valor más alto del coeficiente 

de distribución (6.437 L·g-1), seguido del consorcio nitrificante (5.025 L·g-1), lo cual 

corrobora los datos obtenidos del análisis cinético.  

 

La determinación de la constante de Freundlich y el coeficiente de distribución 

indican una alta tendencia de los isómeros de nonilfenol a adsorberse. El proceso de 

adsorción para los compuestos alteradores endocrinos es un fenómeno complejo que 

incluye factores como el tamaño de la partícula, el contenido de sustancias exopoliméricas, 

las propiedades físico-químicas de la superficie de lodo o el tiempo de retención de sólidos 

(Liao et al., 2001; Lashermes et al., 2010). Estudios recientes han mostrado que el ajuste 

lineal del coeficiente de distribución describe una mejor correlación en comparación con la 

aportada por el modelo de Freundlich para contaminantes no polares como es el caso del 

nonilfenol (Barret et al., 2010; Di Giogia et al., 2009). De acuerdo a los datos presentados 

en la, los valores determinados para las constantes de Freundlich y para el coeficiente de 

distribución, en este trabajo son similares a los reportados en la literatura (Tabla IV.6). 

 

Tabla IV.6. Constantes de Freundlich (kF y n) y coeficiente de distribución (KD) del nonilfenol en biomasa 
y suelos. 

 Modelo de Freundlich Modelo lineal Referencia 

 kF n r2 KD, L·g-1 r2  

Lodo activado 5.1 0.95 0.962 6.0 0.875 Stasinkis et al., 2010 

Suelo    2.57 – 33.6 0.949 Hou et al., 2006 

Lodo activado 7.39 0.83 0.959 5.84 0.984 Hung et al., 2004 

Lodo nitrificante 13.2 1.52 0.975 5.025 0.943 Este trabajo 

Lodo activado 11.8 1.33 0.963 6.437 0.950 Este trabajo 
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Figura IV.6. Isotermas de adsorción. A) Modelo de Freundlich; B) Coeficiente de adsorción. Las líneas 
punteada y discontinua representan el ajuste a un modelo de pseudo-segundo orden para lodo 

nitrificante y activado, respectivamente. 
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Dadas sus características fisicoquímicas, el nonilfenol se adsorbe en las matrices 

orgánicas, como es el lodo. Sin embargo, esta capacidad de adsorción depende de 

parámetros como el tiempo de retención de sólidos, la producción de sustancias 

exopoliméricas, el contenido de carbono orgánico, entre otros (Liao et al., 2001; Lashermes 

et al., 2010). Cirja et al. (2006) y Stasinakis et al. (2010) han reportado que el porcentaje de 

adsorción del 4-n-nonilfenol en lodo puede situarse entre 21 y 40 %, siendo este 

mecanismo el primer paso para su biodegradación. Este fenómeno también se ha 

observado en pruebas en lote con sedimentos y suelo. En ambos casos, los isómeros de 

nonilfenol presentan una rápida adsorción sobre las matrices sólidas después de su 

aplicación (Hou et al., 2006; Lalah et al., 2003). 

 

IV.2.3. Biodegradación 

La remoción de microcontaminantes se lleva a cabo por tres mecanismos: 

volatilización, biodegradación y adsorción (Clara et al., 2005a). Siendo este último de gran 

importancia ya que interviene en la biodisponibilidad de los compuestos hidrofóbicos. En el 

caso del nonilfenol,  dado su valor de la constante de Henry (8.39 x 10-1 Pa·m3·mol-1),  la 

volatilización no es un proceso de remoción significativo. Se ha reportado que la 

volatilización como proceso de remoción se vuelve significativa cuando la constante de 

Henry se encuentra entre 10-2 y 10-3 (Stenstrom et al., 1989) La biodisponibilidad se define 

como la fracción de un compuesto que puede ser consumida o transformada por los 

microorganismos en la fase líquida (Semple et al., 2003). La biodegradación de la mezcla 

de isómeros de nonilfenol es un proceso dinámico en el que cierta cantidad se adsorbe, 

mientras que la cantidad restante, en la fase líquida, se degrada. Dado que debe existir un 

equilibrio entre ambas fases, sólida y líquida, conforme el tiempo transcurra, una parte de 

tNP adsorbido, se desorberá y posteriormente, se degradará. Este proceso es más lento 

que la biodegradación, lo que puede explicar porqué la cantidad adsorbida de isómeros de 

NP a las 250 h fue menor que la observada a las 62 h, en el caso del lodo nitrificante 

(Figura IV.7). De igual manera, este proceso puede justificar la ‘lenta degradación’ que se 

da en las primeras horas de la prueba (período de adaptación) que se observa en la Figura 

IV.8. 

 

La Figura IV.7 muestra la cantidad de tNP removida, adsorbida y biodegradada por 

los tres inóculos probados, considerando dos periodos: 62 y 254 h. El primer periodo 

representa el tiempo en el que ocurre la adsorción y el segundo periodo indica el final de la 

prueba. El cálculo de los porcentajes presentados a continuación puede consultarse en el 

Anexo VIII.3. A las 62 h, la remoción global de la tNP fue de 46.5% ± 2.6%, 36.0% ± 0.8% y 

32.4% ± 1.5% para las bacterias nitrificantes, el inóculo adaptado a 4-CF y el lodo activado, 
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respectivamente. Este porcentaje de remoción incrementó a 79.6% ± 2.1%, 67.9% ±2.6% y 

62.2% ± 2.9%, después de 254 h para los inóculos antes mencionados.  

 

A las 62 h, la adsorción de la mezcla de isómeros representó 46.5% ± 2.6% para la 

biomasa nitrificante, sin embargo, ese porcentaje disminuyó hasta 36.5% ± 2.7% a las 254 

h. El porcentaje de adsorción no cambió significativamente a las 254 h para la biomasa 

aclimatada a 4-CF y para el lodo activado. Sin embargo, es posible observar que el 

incremento en la remoción de la tNP se debió al mecanismo de biodegradación, el cual se 

evaluó como la diferencia entre las cantidades removidas y adsorbidas de la mezcla de 

isómeros. En este sentido, el porcentaje de biodegradación incrementó, alcanzando un 

valor a las 254 h de 43.1% ± 2.3%, 34.3% ± 1.2% y 18.2% ± 0.5% para el lodo nitrificante, 

la biomasa adaptada a 4-CF y el lodo activado, respectivamente. Cabe hacer notar que, 

aunque la biomasa nitrificante presentó una alta tasa inicial de adsorción, la capacidad de 

biodegradación de este consorcio fue mayor que la de las otras biomasas evaluadas. Las 

tasas de remoción, calculadas a partir de los datos en la fase líquida, entre el lodo 

degradador de 4-Clorofenol y el lodo activado son similares, observándose un mayor 

porcentaje de adsorción en el lodo activado. Este resultado indica que para el lodo activado, 

la adsorción es el principal mecanismo de remoción. 

 

 

Figura IV.7. Promedio de tNP removido, adsorbido y degradado durante la prueba de biodegradabilidad a 
las 62 h y 254 h. 
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Se ha reportado que los procesos de adsorción-desorción pueden influir en la 

biodisponibilidad de una compuesto hidrofóbico, lo cual puede limitar la tasa de 

biodegradación (Delgadillo-Mirquez et al., 2011). Un microcontaminante adsorbido no está 

disponible para su degradación microbiana porque este proceso ocurre, principalmente, en 

el seno de la fase acuosa (Byrns, 2001; Artola-Garicano et al., 2003). La biodegradación del 

nonilfenol es un proceso dinámico en la que cierta cantidad de la tNP se adsorbe, mientras 

que el resto, localizado en la fase líquida, se degrada. Parte del nonilfenol adsorbido se 

desorberá y biodegradará, sin embargo, este paso es más lento que la biodegradación que 

se da en la fase acuosa. Este mecanismo puede explicar por qué la cantidad adsorbida de 

los isómeros de nonilfenol fue menor a 250 h que la cantidad determinada a las 62 h para el 

lodo nitrificante. 

 

La Figura IV.8 muestra la evolución de la cantidad total de la tNP en función del 

tiempo, es decir, se incluyen los datos provenientes de la adsorción en la fase sólida a lo 

largo de la prueba. Es claro que la tasa de reacción depende significativamente de la 

adsorción inicial. Para evaluar sólo el mecanismo de degradación, se realizó un balance de 

masa considerando la cantidad de tNP presente en la fase líquida y sólida durante la 

prueba a fin de determinar la cantidad consumida de tNP en cada muestreo (Anexo VIII.3). 

Es posible observar dos fases en cada gráfico, una degradación lenta y una rápida. La 

etapa lenta puede atribuirse a una fase de adaptación de 62 h para el lodo nitrificante y de 

110 h para el consorcio degradador de 4-Clorofenol y el lodo activado (Langford et al., 

2005; Kim et al., 2007; Chang et al., 2004, 2005). Durante la fase de degradación lenta, de 

2.1% a 3.3% de la cantidad inicial de tNP se degradó para los cultivos probados.  

 

Los datos obtenidos de la fase de rápida degradación se pueden ajustar a un 

modelo cinético de orden cero. Los resultados muestran que el lodo nitrificante presentó la 

mayor pendiente de los tres inóculos evaluados, indicando, de esta manera, un mayor 

consumo global de tNP así como una mayor tasa de remoción (Tabla IV.7). En literatura se 

reporta que la posición, longitud y ramificación de la cadena alquílica en el nonilfenol influye 

sobre su tasa de biotransformación (Corvini et al., 2006). Este resultado podría sugerir que 

sólo aquellos sistemas de tratamiento en los que las bacterias nitrificantes estén presentes 

podrían ser capaces de remover y biodegradar los isómeros de nonilfenol. 
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Figura IV.8. Evolución de la mezcla técnica de nonilfenol en función del tiempo considerando las fases 
líquida y sólida. A) Lodo nitrificante; B) Biomasa adaptada a 4-Clorofenol; C) Lodo activado. Los círculos 

representan los datos experimentales y la línea, el ajuste del modelo. 
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Tabla IV.7. Constantes de degradación y porcentajes de degradación. 

Inóculo 
k1, d

-1 

fase líquida 

k0, μmol·d-1 

fase 
sólida+líquida

tNP 
biodegradado 
en 250 h, % 

tNP 
adsorbido, % 

Nitrificante 0.192±0.007 3.10 x 10-3 43 36.5 

Degradador de 4-CP 0.115±0.008 2.83 x 10-3 34.4 33.6 

Lodo activado 0.116±0.003 1.49 x 10-3 18.2 44.0 

 

Las vidas medias calculadas para la biodegradación, empleando los datos 

mostrados en la Figura IV.8, fueron de 10.9, 12.0 y 22.8 días para el lodo nitrificante, la 

biomasa adaptada a 4-CF y el lodo activado, respectivamente. Estas vidas medias son casi 

tres veces menores que las obtenidas con el modelo de primer orden, el cual incluye a los 

procesos de adsorción y degradación. Es interesante hacer notar que aunque la biomasa 

aclimatada a 4-CF y el lodo nitrificante presentaron una tasa de degradación similar (k0, 

Tabla IV.7), el porcentaje de biodegradación de la mezcla de isómeros de nonilfenol fue 

mayor con el lodo nitrificante que con las bacterias adaptadas a la degradación de 4-

Clorofenol.  

 

En el caso de las bacterias nitrificantes, se ha estimado que la biodegradación 

ocurre a través del cometabolismo, el cual se ha reportado en diversos estudios con 

Nitrosomonas (Hyman et al., 1988; Keener y Arp, 1994). Diversos estudios han indicado 

que las baterías autotróficas son más sensibles a los surfactantes que las bacterias 

heterótrofas (Brandt et al., 2001; Stasinakis et al., 2008). Cepas de Nitrosomonas y 

Nitrosospira presentaron una baja capacidad para remover alquilbencensulfonatos lineales 

(LAS, por sus siglas en inglés) con concentraciones inhibitorias del 50% (IC50) de la 

actividad metabólica  entre 6 y 38 mg·L-1. Los autores sugieren que para los aislados de 

Pseudomonas fluorescens  y Bacillus cereus, concentraciones hasta de 300 mg·L-1, no 

afectan ni estimulan su actividad metabólica (Brandt et al., 2001). Además, Dokianakis et al. 

(2006) evaluaron la actividad metabólica de aislados mixtos de bacterias amonio-oxidantes 

en presencia de diversos microcontaminantes. En este estudio, el IC50 para 4-n-NP, NPEO 

y LAS se situó en 0.72 mg·L-1, 2.67 mg·L-1 y 2.06 mg·L-1, respectivamente. Sin embargo, en 

este estudio se observó que las bacterias nitrificantes fueron más eficientes en la 

biodegradación de tNP que el lodo activado o la biomasa adaptada a 4-Clorofenol, las 

cuales mostraron una tasa de degradación y un porcentaje de consumo de tNP menores. 

Es posible que en este caso, las enzimas requeridas para la completa biotransformación de 
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los isómeros de nonilfenol no se indujeran en el tiempo de exposición, por lo que se ha 

contemplado que el periodo de adaptación en los organismos heterótrofos es un 

mecanismo importante para la remoción de compuestos alteradores endocrinos (Kim et al., 

2007; De Gusseme et al., 2009). 

 

 

IV.3. Biodegradación de isómeros de nonilfenol en un reactor 

discontinuo de membrana sumergid empleando lodo nitrificante 

IV.3.1. Flux critico y presión transmembrana 

Como paso preliminar a la operación del reactor discontinuo de membrana 

sumergida, se realizaron pruebas hidráulicas con el módulo de membrana. Inicialmente se 

evaluó el comportamiento de la presión transmembrana (PTM) empleando agua sin material 

colmatante en función del tiempo, haciendo variaciones del flux. En la Figura IV.9 se 

observa que existe una correlación lineal entre el flux y la presión transmembrana ya que al 

aumentar el flux de operación, la PTM incrementa su valor. De tal manera que trabajar con 

flux altos expondrá al módulo de membrana a presiones de trabajo más elevadas. 

Empleando agua desionizada, se obtuvo un flux máximo de 27.3 L·m-2·h-1 con una presión 

de trabajo de 40 kPa. 

 

Figura IV.9. Perfil de la presión transmembrana a cada flux probado sin limpieza química previa de la 
membrana. 
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La determinación de las condiciones subcríticas y críticas se realizó de acuerdo a lo 

descrito en el apartado III.7. Se fijaron incrementos de flux constantes, registrando el valor 

de la presión transmembrana y el flux a través del tiempo para agua destilada y para una 

concentración de biomasa de 3.5 g·L-1. Los resultados se muestran en la Figura IV.10.  
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Figura IV.10. Perfil de la presión transmembrana a cada flux probado después de una limpieza química 
de la membrana.  

 

Cuando el valor del flux de permeado es menor al valor del flux crítico (condiciones 

subcríticas), no ocurre una acumulación de partículas en la membrana y, si las 

interacciones fisicoquímicas soluto-membrana son mínimas, la filtración toma lugar en 

condiciones estables, cercanas a la filtración con agua, sin cambios notables observados en 

el valor de la permeabilidad en función del tiempo. El valor del flux crítico dependerá de las 

características de la membrana (tamaño del poro, porosidad, material), los elementos en 

suspensión (naturaleza, distribución del tamaño de partícula en relación a la distribución del 

tamaño del poro y concentración) y las condiciones de circulación hidrodinámica y filtración 

(Ognier et al., 2004). Puede observarse que una vez que se ha pasado el valor de flux 

crítico, la relación ∆PTM/∆J incrementa al filtrar agua y lodo. Sin embargo, este incremento 

es mayor cuando esta filtración se hace en presencia de lodo. Este comportamiento es 

característico de la filtración cuando los flóculos biológicos se depositan sobre la 

membrana. Cuando se realiza la filtración en presencia de  3.5 g SSV·L-1, se obtiene un flux 
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crítico de 66 L·m-2·h-1 después del cual, la membrana opera bajo condiciones supracríticas 

de filtración. 

Una vez establecido el valor del flux crítico, se realizaron pruebas para seleccionar 

las condiciones bajo las cuales operaría la bomba de succión. En este caso, se hicieron 

pruebas de filtración con una duración de 45 minutos, variando la succión de la bomba de 

una prueba a otra, y monitoreando los cambios en el flux y en la presión transmembrana. 

En la Figura IV.11  se presenta la media del flux y la PTM obtenida en cada una de las 

pruebas realizadas. De los resultados obtenidos, se seleccionó operar con las condiciones 

de la prueba 3 (flux = 19.32 + 2.11 L·m-2·h-1 y PTM = 44.03 + 1.8 kPa), ya que como puede 

observarse la PTM se mantiene por debajo y no tan cercana a su valor límite de operación.  

 

Figura IV.11. PTM y flux en las pruebas de filtración. 

 

La colmatación se puede definir como la deposición indeseable y acumulación de 

organismos, coloides, solutos y restos de células dentro o sobre la membrana (Meng et al., 

2009). Durante la operación del reactor discontinuo con membrana sumergida, se evaluaron 

tres combinaciones diferentes de tiempos de succión y retrolavados:  

 

A: 36 minutos de succión y 1 minuto de retrolavado 

B: 27 minutos de succión y 45 segundos de retrolavado 

C: 18 minutos de succión y 45 segundos de retrolavado 
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Para cada caso se calculó la permeabilidad, la cual se define como la tasa 

específica de flujo a través de un área específica de la membrana a una presión particular y 

se calcula como el cociente del flux entre la presión transmembrana. Se ha reportado que 

cuando se trabaja con altas concentraciones de lodo, la demanda de energía así como el 

riesgo de la colmatación de la membrana se incrementa debido al impacto pernicioso sobre 

la eficiencia de la aereación de estas concentraciones de lodo. Mayores fluxes requieren 

limpiezas más frecuentes y/o aereaciones de la membrana más vigorosas para mantener la 

permeabilidad de la membrana. En ambos casos, el resultado es un incremento en el costo. 

Por el contrario, menores TRS no sólo incrementan la producción de lodo sino que también 

disminuyen la permeabilidad de la membrana (Judd, 2008) 

 

Estudios han mostrado que los sólidos suspendidos pueden ser un factor importante 

que afecta a la permeabilidad de la membrana porque los sólidos suspendidos, 

principalmente los flóculos microbianos, en un biorreactor de membrana pueden formar una 

capa dinámica sobre la superficie de la membrana. Esta capa dinámica proveería pequeñas 

moléculas con menores oportunidades de interacción con la membrana y por tanto, aliviaría 

la tasa de colmatación de la membrana. También, la capa dinámica puede ser removida de 

la membrana a través del flujo tangencial aire-líquido a la superficie de la membrana 

provista por la aereación en el reactor. Repetidos procesos de formación y remoción de la 

capa dinámica pueden ralentizar la pérdida de la permeabilidad. Sin embargo, podría valer 

la pena hacer notar que la aereación en un MBR puede tener algún efecto negativo sobre la 

permeabilidad de la membrana ya que las partículas solubles pueden adsorberse 

directamente dentro y bloquear los poros de la membrana si la capa dinámica es removida 

por el flujo tangencial aire-líquido (Lee et al., 2001) 

 

Se observó que la operación del módulo de membrana con las combinaciones de 

tiempo ‘A’ y ‘B’, llevaba a una rápida colmatación de la membrana (Figura IV.12). Dado que 

la permeabilidad (K) es una medida indirecta del grado de colmatación de la membrana e 

indica,  físicamente, que hay una compresión de los sólidos depositados en la superficie de 

la membrana. Por tanto, observar una disminución en el valor de la permeabilidad puede 

indicar la acumulación de sólidos en la superficie de la membrana, generando que los poros 

disponibles en la membrana disminuyan. La combinación ‘C’ de tiempos de succión y 

retrolavado presentó un desempeño más estable. 
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Figura IV.12. Comportamiento del flux, PTM y la permeabilidad en condiciones subcríticas para cada 
combinación de tiempos de succión y retrolavado. A) 36 minutos succión y 1 min retrolavado; B) 27 

minutos succión y 45 segundos retrolavado; C) 18 minutos succión y 45 segundos retrolavado. 
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IV.3.2. Operación del MSBR 

 

Pruebas abióticas. Cuando se estudia la remoción de compuestos orgánicos 

altamente hidrófobos, es importante demostrar que la biotransformación ocurre dentro del 

reactor, ya que las sustancias de interés pueden ser fácilmente adsorbidas en los 

componentes del sistema (mangueras, válvulas, difusores). Por lo tanto, como prueba 

preliminar al arranque del reactor, todo el sistema se expuso a una concentración de 500 

µg/L de tNP durante 3 ciclos de 48 horas. Al término de cada ciclo las concentraciones 

medidas en el efluente fueron de 8.5 ± 0.7 µg/L, 339 ± 29 µg/L y 408 ± 34 µg/L, lo que 

representa 98%, 33% y 18% de nonilfenol adsorbido en el sistema. Después de 120 h de 

exposición, la concentración medida de isómeros de nonilfenol varió sólo 1%, lo que indicó 

que se había alcanzado un equilibrio de adsorción. 

 

Arranque. El lodo nitrificante empleado en estos experimentos se enriqueció a una 

relación C/N igual que 5 como se describe en el apartado III.3. En la Figura IV.13 se 

observa el enriquecimiento de estas bacterias nitrificantes. 
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Figura IV.13. Concentraciones de compuestos nitrogenados durante el enriquecimiento de bacterias 
nitrificantes a una relación C/N=5. (■) N-NH4

+ en el influente; (□) N-NH4
+ en el efluente; (●) N-NO3

- en el 
efluente. 

 

Al finalizar el enriquecimiento, el cultivo presentó porcentaje de consumo de 

nitrógeno amoniacal del 97.7% y un porcentaje de transformación de amonio a nitrato del 

98.6%. La tasa de consumo de amonio de este enriquecimiento fue de 600 ± 5.0 mg N-

NH4
+·g-1 SSV·d-1 y una tasa de producción de nitrato de 520 ± 9.0 mg N-NO3

-·g-1 SSV·d-1. 



Resultados y discusión    94 
 

 
 

Después de que se obtuvo el enriquecimiento, la biomasa se transfirió a un recipiente de 

vidrio con volumen de 7 L. Con el objetivo de minimizar la remoción de los isómeros de 

nonilfenol vía adsorción en el lodo, se adicionó la tNP y 4-n-NP a una concentración de 1 

mg·L-1 y 500 µg·L-1, respectivamente. Esta exposición tuvo una duración de 48 horas. 

Posteriormente, el lodo se adicionó al reactor discontinuo de membrana sumergida hasta 

obtener una concentración de sólidos suspendidos del licor mezclado de 3 500 mg·L-1. 

 

Durante el arranque y operación del MSBR se observó una etapa de aclimatación a 

la biotransformación de los isómeros de nonilfenol que se presentó del ciclo 1 al ciclo 49 de 

operación (Etapa I). A partir del ciclo 50 la remoción de isómeros de nonilfenol fue más 

estable con porcentajes de variación inferiores al 10% (Etapa II). Del ciclo 184 al ciclo 281 

(Etapa III), se redujo la concentración de nitrógeno amoniacal que se alimentaba al sistema, 

siendo ésta de 40 mg·L-1, con el fin de determinar si la concentración de amonio disponible 

en el sistema tiene un efecto sobre la biotransformación de los isómeros de nonilfenol 

(Figura IV.14, Tabla IV.8). 

 

Operación. En la Tabla IV.8, se presenta un resumen de los resultados obtenidos 

durante la operación del MSBR. Se observa que al reducir la concentración de nitrógeno 

amoniacal en la alimentación, el porcentaje de remoción de la tNP disminuyó un 9%. Para 

determinar si realmente existía una diferencia significativa en los valores de mezcla técnica 

en el efluente y en el porcentaje de transformación de los isómeros de nonilfenol entre las 

etapas de operación se realizó un análisis de varianza (ANOVA) con un nivel de confianza 

del 99.5% (Anexo VIII.4). A partir de dicho análisis estadístico se concluyó que sí existe un 

efecto de la concentración inicial de nitrógeno amoniacal sobre la biotransformación de los 

isómeros de nonilfenol. En literatura, se ha reportado que las bacterias amonio-oxidantes 

pueden cometabolizar compuestos orgánicos a través de la enzima amonio monooxigenasa 

(Hyman et al., 1998, Keener and Arp, 1994).  
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A fin de determinar si la disminución en la concentración de los isómeros de nonilfenol 

se debe al proceso de biotransformación o de adsorción, se colectaron, semanalmente, 

muestras del lodo del reactor y se analizaron. Los resultados mostraron concentraciones 

similares en cada etapa. La determinación de la fracción removida por adsorción (% 

Adsorción) de acuerdo a la ecuación III.21 también arrojó valores similares en cada etapa de 

operación (Tabla IV.8), confirmando que la remoción de los compuestos es el resultado de un 

proceso de biotransformación más que de un proceso de adsorción. Clara et al. (2005) 

diferenciaron el proceso de adsorción del lodo de la biodegradación/biotransformación y en el 

caso de los alquilfenoles etoxilados y sus productos de degradación, la adsorción representó 

menos del 10% de la remoción total. En este caso, el proceso de adsorción representó 

alrededor del 5% de la remoción total (Tabla IV.8). 

 

 

Figura IV.15. Cantidad removida (A) y biotransformada (B) de isómeros de nonilfenol durante cuatro ciclos 
de operación del MSBR en las etapas II y III. El ajuste del modelo cinético de orden cero se representa por 

una  línea continua para la etapa II y una línea discontinua para la etapa III.  
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Se determinó la tasa de remoción y degradación a partir del monitoreo del cambio en 

la concentración de isómeros de nonilfenol a través del tiempo durante 4 ciclos de operación, 

de acuerdo a lo descrito en el apartado III.6.6 de la sección de metodología. En la prueba de 

biodegradabilidad con cultivos sin exposición previa a los isómeros de nonilfenol (Apartado 

IV.2) la cantidad de isómeros de nonilfenol removida en función al tiempo se ajusta a una 

cinética de primer orden y la degradación de los isómeros presenta un comportamiento típico 

de una cinética de orden cero. Se asume que esta diferencia en el orden de reacción está 

dada por el proceso de adsorción, el cual representó entre 30% y 40% de la remoción total. 

Sin embargo, una vez que las bacterias nitrificantes pasaron por un proceso de exposición y 

adaptación a los isómeros de nonilfenol, la remoción y la degradación presentan una cinética 

de reacción de orden cero (Figura IV.15), con valores similares en la constante de reacción. 

De tal manera, que el proceso de adsorción se ha minimizado, permitiendo que la 

biodegradación sea el proceso predominante durante la remoción.  

 

Clara et al. (2005) mencionan que la degradación de los microcontaminantes no se ve 

reflejada en un aumento en la biomasa. De tal manera que este tipo de compuestos son 

degradados, generalmente, por cometabolismo por lo que se deben considerar modelos 

cinéticos diferentes a los usualmente empleados para modelar la degradación de 

macrocontaminantes. En este trabajo, se emplearon los modelos cinéticos de orden cero y 

pseudo-primer orden para determinar las constantes de remoción y degradación de los 

isómeros de nonilfenol (Tabla IV.9). En el modelo cinético de primer orden, la velocidad de 

reacción es independiente de la concentración del contaminante. En el modelo de pseudo-

primer orden, la concentración del contaminante es proporcional a la concentración de 

biomasa, bajo el supuesto de que este valor es constante para cinéticas de corto tiempo 

(Joss et al., 2006). 

 

Tabla IV.9. Constantes de reacción del modelo cinético de orden cero y de pseudo primer orden para los 
isómeros de nonilfenol y tasa de oxidación de amonio, obtenidas a una temperatura de 30 ºC. 

 
Remoción Consumo 

Etapa II Etapa III Etapa II Etapa III 

k0, µg·h-1 149.3 140.2 145.5 135.7 

r2 0.998 0.988 0.992 0.983 

k1, h
-1 0.040 0.030 0.053 0.034 

r2 0.885 0.901 0.857 0.854 

tasa de oxidación de N-NH4
+, d-1 - - 0.432 1.778 

r2 - - 0.997 0.996 
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Como puede observarse, la mayor tasa de consumo de los isómeros de nonilfenol se 

presentó cuando la tasa de oxidación del nitrógeno amoniacal fue menor. Skotnicka-Pitak et 

al. (2009), en estudios de biotransformación de 17α-etinilestradiol con N. europea en 

quimiostato, reportan que la biotransformación del estrógeno está relacionada con la 

actividad de la enzima amonio-monooxigenasa. Aunque Keener y Arp (1994) han expuesto 

que el incremento de las concentraciones de amoniaco realza la oxidación de los 

sustituyentes metil/metileno de los bencenos alquilados, los autores mencionan que la 

adaptación fisiológica de N. europaea para sobrevivir a una condición donde el amoniaco 

está limitado puede seleccionar, preferiblemente, la reacción de monohidroxilación en 

oposición a otras. Esta reacción de monohidroxilación es la que presumiblemente se llevaría 

a cabo durante la biotransformación del nonilfenol. Otros estudios han reportado que los 

mayores tasas de remoción del contaminante (EE2) se alcanzan cuando la concentración del 

amonio en el medio es mínima (De Gusseme et al., 2009). Estos autores observaron que al 

disminuir la concentración de nitrógeno amoniacal en el sistema, el porcentaje de remoción 

del estrógeno también disminuía. Sin embargo, mencionan que la degradación de EE2 está 

sujeta a un efecto de competencia entre esta molécula y el amonio por el sitio activo de la 

enzima amonio monooxigenasa (AMO) ya que en los estudios en lote que realizaron se 

observa que la mayor tasa de remoción de EE2 se alcanza cuando la concentración de 

amonio en el medio es mínima.  

 

Las tasas de remoción obtenidas en este estudio (k0) son comparables a las 

reportadas en literatura, 3.58 mg·d-1 y 3.36 mg·d-1 en la etapa II y III, respectivamente. Soares 

et al. (2003) evaluaron la remoción de una mezcla técnica de nonilfenol en un reactor de 

lecho empacado inoculado con Sphingomonas sp., reportando tasas de remoción entre 2.88 

y 20.78 mg·d-1. La mayor eficiencia de remoción, 99.5%, la obtuvieron a una tasa de 

remoción de 4.32 mg·d-1. Lee et al. (2008) operaron un reactor de membranas a un TRS de 

20 días para favorecer la nitrificación, observando una tasa de remoción de isómeros de 

nonilfenol de 9.13 mg·d-1, y una eficiencia de remoción de 55% ± 25%. Es importante hacer 

notar que en los estudios mencionados anteriormente, el principal mecanismo de remoción es 

a través de la adsorción de los compuestos en el lodo biológico. Sin embargo, en este 

estudio, la adsorción fue el mecanismo que menos aportó al proceso de remoción global 

(Tabla IV.8), situándose entre 4.8% y 5.1%. 

 

Al reducir la concentración de amonio en la alimentación, la oxidación de amonio a 

nitrito presentó una ligera reducción del 5% de la etapa II a la etapa III de operación (Tabla 

IV.8), aunque la tasa de oxidación del amonio en la etapa III de operación fue 4 veces mayor 

que en la etapa II (Tabla IV.9). El metabolismo de las bacterias amonio-oxidantes comprende 
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la medición de dos actividades metabólicas, la tasa de consumo de oxígeno asociado a la 

oxidación del amonio y la tasa de consumo de oxígeno asociado a la oxidación de la 

hidroxilamina (Tabla I.2). Stein y Arp (1998) reportan que el cultivo de N. europea bajo 

condiciones de limitación de amonio (<200 mg·L-1) y en presencia de alcanos, tiene un efecto 

más negativo sobre la actividad de oxidación de la hidroxilamina que sobre la actividad 

amonio-oxidante. Los autores argumentan que esta pérdida de la actividad de oxidación de la 

hidroxilamina puede ser el resultado de una inhibición tipo feedback, la desviación de un 

agente inactivante de su objetivo preferido hacia la HAO, o la inactivación de la HAO por 

productos de la oxidación de los alcanos, como son los alcoholes y los aldehídos (Vosey y 

Wood, 1987). De tal manera que aunque la tasa de oxidación de amonio obtenida en la etapa 

III de operación, calculada a través del perfil de consumo de N-NH4
+, presentó un alto más 

alto que en la etapa II, la oxidación de la hidroxilamina a nitrito pudo estar inhibida en cierto 

grado por la presencia del nonilfenol y sus intermediarios. Por tanto, el porcentaje de 

producción de NO2
- en la etapa III sería menor en comparación con lo obtenido en la etapa II. 

A lo largo de la operación del reactor, se observó un cierto grado de inhibición de la actividad 

nitrito-oxidante, cesando durante la última etapa de operación (Figura IV.16).  

 

 

Figura IV.16. Concentración de compuestos nitrogenados en el efluente durante la operación del MSBR.  

 

En la literatura se reporta que la inhibición de la actividad nitrito-oxidante está 

relacionada con la concentración residual de nitrógeno amoniacal en el sistema. Estudios 

previos han mostrado que concentraciones tan bajas como 6.6 mg N-NH3·L
-1 pueden iniciar la 
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inhibición de la actividad nitrito-oxidante en cultivos mixtos (Mauret et al., 1996), debido a que 

el amoníaco libre es un inhibidor competitivo de la enzima nitrito oxidorreductasa (Yang and 

Alleman, 1992). El efluente de este sistema, en la primera etapa de operación, presentó una 

concentración residual promedio de nitrógeno amoniacal de 65.4 + 17.5 mg N-NH4
+·L-1 que 

bajo las condiciones de pH y temperatura con las que se operó el sistema muestran una 

concentración de amoníaco libre teórico de 0.46 + 0.47 mg NH3·L
-1. Dicha concentración es 

menor a la que se reporta en literatura como necesaria para inhibir la actividad nitrito-

oxidante, por lo tanto esta hipótesis se descarta.  

 

Otra hipótesis está relacionada con la acción inhibitoria de alguno de los 

intermediarios producidos durante la biotransformación de los isómeros de nonilfenol por el 

consorcio nitrificante. Kraigher et al. (2008) mostraron que ciertos fármacos pueden afectar la 

actividad nitrito-oxidante, así como la ecología microbiana del sistema, lo que finalmente 

influye en la operación del tratamiento biológico de aguas residuales. En ese estudio, las 

bacterias asociadas al género Nitrospira se detectaron en el reactor control, sin embargo, la 

presencia de fármacos desde concentraciones de 50 µg·L-1 de cada compuesto, afectó la 

dinámica poblacional observándose que dichas bacterias ya no estaban presentes en el 

sistema. Kim et al. (2007) ya habían mostrado que la actividad de las bacterias nitrito-

oxidantes puede resultar inhibida por la presencia de compuestos como el bisfenol A y el 

nonilfenol y requieren de tiempos más largos para adaptarse comparado con las bacterias 

amonio-oxidantes. En nuestro caso, asumimos que la presencia del nonilfenol y sus 

intermediarios de degradación pudieron inhibir la actividad nitrito-oxidante como lo reportaron 

Kraigher et al. (2008). Para evaluar esta hipótesis se realizaron experimentos adicionales 

(Apartado IV.4).  

 

IV.3.3. Inhibición con aliltiourea 

En la Figura IV.17 se observa  el perfil de consumo de isómeros de nonilfenol durante 

la prueba de inhibición de la actividad nitrificante con aliltiourea (ATU).  La aliltiourea es un 

inhibidor específico de la enzima amonio monooxigenasa, por tanto al evitar la acción de esta 

enzima se puede determinar cuál es el porcentaje de participación de las bacterias amonio-

oxidantes en la biodegradación de los isómeros de nonilfenol. Durante la duración de esta 

prueba no se observó consumo de amonio ni producción de nitrito lo que indica que la ATU 

inhibió efectivamente a la  enzima amonio monooxigenasa. En la fase líquida, el porcentaje 

de consumo de isómeros de nonilfenol alcanzó un valor de 30% y 27% en la etapa II y III, 

respectivamente. Sin embargo, se debe tomar en cuenta que el nonilfenol es un compuesto 

hidrofóbico que tiende a adsorberse en la superficie del lodo biológico. Por tanto, para 

obtener el consumo real  es necesario considerar la cantidad que se ha adsorbido en esta 
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fase. Haciendo esta consideración, el porcentaje de consumo real de isómeros de nonilfenol 

sólo es de 12% y del 10% en cada etapa. 

 

 

Figura IV.17. Cantidad consumida de isómeros de nonilfenol. Cinética con aliltiourea. Las líneas continua y 
discontinua representan el ajuste a un modelo cinético de orden cero.  

 

 

De manera similar a lo ocurrido en las pruebas de biodegradabilidad, se observó un  

proceso de adsorción de nonilfenol en el lodo a las 48 horas, después de este tiempo, la 

cantidad de isómeros adsorbidos permaneció constante lo que indica que se llegó al equilibrio 

de adsorción. En la Tabla IV.10 se pueden observar los resultados de consumo de nonilfenol 

que se han obtenido en diferentes pruebas en este proyecto. Durante la operación del MSBR 

se calculó un consumo de tNP de 63% a los 100 días de operación. En esta prueba, 

inhibiendo la enzima amonio monooxigenasa del inóculo de dicho reactor con ATU, sólo se 

obtuvo un consumo del 12%. Por tanto, se podría asumir que las bacterias amonio-oxidantes 

son las principales responsables de la transformación para la posterior degradación de los 

isómeros de nonilfenol. 
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Tabla IV.10. Porcentaje de consumo de isómeros de nonilfenol en ausencia y presencia de aliltiourea. 

tNP consumido 
(%)

k, µg·h-1 

MSBR (Etapa II; C/N = 5.0) 63 149.3 

Biodegradabilidad con ATU  12 0.040 

MSBR (Etapa III C/N 5.0) 55 140.2 

Biodegradabilidad con ATU 10 0.037 

 

De Gusseme et al., (2009) realizaron una prueba en lote para evaluar la remoción del 

17α-etinilestradiol (EE2) empleando un consorcio nitrificante. Se adicionó al medio ATU a una 

concentración de 50 mg·L-1, para inhibir específicamente a la enzima AMO, además se 

incluyó un control positivo que no contenía ATU. Estos investigadores reportan que la enzima 

AMO fue inhibida ya que no se observó consumo de amonio y por tanto no hubo producción 

de nitrito. El consumo de EE2 sin presencia de inhibidor fue de 96 ± 1%, y se observó un 

consumo de este estrógeno del 38 ± 1% con la adición de ATU, a las 214 h en ambos casos.  

Kim et al., (2007) realizaron una prueba de biodegradabilidad del Bisfenol A (BPA) 

empleando un consorcio nitrificante en el que inhibieron la actividad de la enzima amonio 

monooxigenasa añadiendo ATU al medio a una concentración de 0.1 mM. Estos 

investigadores observaron que sin la adición del inhibidor, el BPA se consume hasta un 85% 

en 24 h. Cuando el inhibidor es añadido, el consumo de BPA se reduce a sólo un 19%. Dicho 

consumo puede atribuirse a la actividad de las bacterias heterótrofas presentes en el 

consorcio nitrificante. Es importante hacer notar que en ambos trabajos sólo se analizó la 

fase líquida sin tomar en cuenta la cantidad de contaminante que se adsorbió en la fase 

sólida, lo que puede llevar a una sobreestimación del proceso de biotransformación. 

 

 

IV.3.4. Identificación de intermediaries 

La concentración inicial de nitrógeno amoniacal no sólo tuvo un efecto sobre el 

porcentaje de remoción de los isómeros de nonilfenol, también influyó en el tipo de 

metabolitos formados (Figura IV.18). 
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Figura IV.18. Cromatogramas obtenidos durante el muestreo del ciclo de operación del MSBR. Los tiempos 
laterales (0 a 24 h) representan los tiempos de muestreo durante un ciclo de operación del MSBR. A) 360 

mg/L N-NH4
+ en la alimentación; B) 40 mg/L N-NH4

+ en la alimentación.  

 

Diversos autores han reportado que factores como la posición, estructura y longitud de 

la cadena alquílica, la concentración del nonilfenol en el medio, la concentración de oxígeno o 

la temperatura influyen sobre la degradación del nonilfenol (Tanghe et al., 1999; Fujii et al., 

2001; Gabriel et al., 2005b; Corvini et al., 2006a). En la Tabla IV.11 se enlistan los 

metabolitos identificados en cada etapa de operación. Es posible que la actividad nitrito-

oxidante tuviera algún papel sobre la biotransformación de los isómeros dada la diferencia en 

los intermediarios producidos una vez que la actividad nitrito-oxidante cesó completamente 

en la etapa III de operación del MSBR. 

 

 

 

A
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Tabla IV.11. Intermediarios identificados durante la biotransformación de los isómeros de nonilfenol en el 
MSBR. 

Etapa Intermediario  

II 
1 Pentametildisilaniloxioctano 

2 1,2-Acido Bencendicarboxílico, mono(2-etilhexil)ester 

III 

1 Acido propanoico, 2-metil-trimetilsililester 

2 1,2-Acido bencendicarboxílico, bis(trimetilsilil)ester) 

3 Etil(trimetilsilil) metilmalonato 

 

Los resultados de la identificación preliminar de los metabolitos muestran que la 

degradación de los isómeros involucra dos pasos principales, la pérdida de unidades en la 

cadena alquílica y la apertura del anillo aromático para su posterior degradación. Soares et al. 

(2006) operaron un reactor de lecho empacado degradando una mezcla técnica de nonilfenol 

con un consorcio mixto, detectando fenoles con cadenas alquílicas de tres a cuatro carbonos 

cuando el porcentaje de remoción de nonilfenol fue inferior al 90%. Por el contrario, cuando el 

porcentaje de remoción fue superior al 90%, el consorcio fue capaz de degradar 

completamente el nonilfenol, ya que los intermediarios detectados mostraron que se llevó a 

cabo la apertura del anillo aromático para su posterior degradación. En este caso, a pesar de 

que la remoción de nonilfenol fue igual o superior al 90% durante la operación del reactor, la 

degradación de los isómeros no fue completa, observándose la producción de compuestos 

fenólicos con cadenas alquílicas laterales. Este comportamiento se observó en experimentos 

de degradación de isómeros de nonilfenol con Sphingobium xenophagum Bayram (Gabriel et 

al., 2008). Los autores argumentaron que la degradación diferencial de los isómeros de 

nonilfenol es causada, probablemente, por las tasas de ipso-hidroxilación que varían entre los 

isómeros. La incapacidad que presentó el fragmento alquílico para separarse dio como 

resultado una acumulación de intermediarios tipo ciclohexadienona con la subsecuente 

formación de metabolitos sin posible degradación.   

 

Es importante reconocer que los diferentes metabolitos formados durante cada etapa 

de operación, muestran la importancia de monitorear las condiciones de operación como un 

parámetro cinético que puede dirigir la ruta metabólica de degradación de los isómeros de 

nonilfenol, así como la naturaleza de los intermediarios formados. La biotransformación de los 

isómeros por el consorcio presente en el MSBR no dio como resultado la mineralización del 

compuesto. 
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IV.4. Efecto de la concentración de isómeros de nonilfenol sobre la 

actividad nitrificante 

Los inóculos empleados en este estudio se obtuvieron por enriquecimiento a partir de 

lodo activado a diferentes relaciones C/N en la alimentación, la composición de cada medio 

mineral se puede observar en la Tabla III.3. Durante dicho enriquecimiento se hizo el 

seguimiento periódico de la actividad nitrificante y heterótrofa a través de respirometrías. En 

los últimos años, la respirometría ha simplificado los estudios cinéticos del proceso 

nitrificante. Esta metodología permite estimar los coeficientes cinéticos de las bacterias 

heterótrofas y autótrofas a través de la cuantificación e interpretación del consumo de 

oxígeno. De igual manera, se cuantificaron los compuestos nitrogenados (NH4
+, NO2

- y NO3
-) 

al inicio y final de los ciclos de operación. En la Tabla IV.12 se reportan la actividad 

nitrificante, nitrito-oxidante y heterótrofa obtenida al final del enriquecimiento para cada 

cultivo.  

 

Tabla IV.12. Actividad nitrificante y nitrito-oxidante inicial para cada enriquecimiento evaluado. 

Enriquecimiento 
Actividad nitrificante 

(mg N-NH4
+·g-1 SSV·d-1) 

Actividad nitrito-oxidante 

(mg N-NO2
-·g-1 SSV·d-1) 

Actividad heterótrofa 

(mg O2·g
-1 SSV·d-1) 

C/N 1.7 (USC) 702.18 ± 66.72 525.01 ± 37.96 33.1 ± 24.5 

C/N 1.7 (II-UNAM) 586.63 ± 15.90 654.55 ± 46.28 8.6 ± 3.4 

C/N 2.5 (II-UNAM) 575.98 ± 23.28 1412.88 ± 62.59 5.5 ± 4.1 

C/N 5.0 (II-UNAM) 654.09 ± 18.07 800.96 ± 60.50 15.2 ± 6.9 

 

Cada enriquecimiento fue expuesto a una concentración de 0, 100, 250, 500 y 1000 

µg·L-1 de isómeros de nonilfenol durante 1 hora, posteriormente, las actividades nitrificante y 

nitrito-oxidante se evaluaron nuevamente. Se calculó el porcentaje de inhibición para cada 

caso y los resultados se muestran en la Tabla IV.13. A partir de los datos obtenidos y en los 

enriquecimientos que presentaron un porcentaje máximo de inhibición superior al 50%, se 

calculó  el IC50 (concentración dónde la actividad metabólica se inhibe un 50%).  

 

Para la actividad nitrificante, se obtuvieron valores de IC50 de 310 μg tNP·L-1 y 407 µg 

tNP·L1 para el enriquecimiento ‘C/N 1.7 USC’ y ‘C/N 1.7’, respectivamente. En el caso de la 

actividad nitrito-oxidante, el enriquecimiento ‘C/N 5.0’ fue el único con un porcentaje máximo 

de inhibición superior al 50%, el valor de IC50 calculado fue de 491 µg tNP·L-1. Dokianakis et 

al. (2006), evaluaron el efecto del 4-n-nonilfenol sobre la actividad amonio-oxidante en 
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aislados de bacterias amonio-oxidantes y en lodo activado. Estos investigadores reportaron 

un valor de IC50 de 720 μg 4-n-NP·L-1, además mencionan que la inhibición de la actividad 

amonio-oxidante fue menor en lodo activado nitrificante, sin embargo, no reportan a qué 

concentración se presenta el 50% de la inhibición de dicha actividad. Dado que el nonilfenol 

presenta propiedades surfactantes, puede asumirse que a ciertas concentraciones, este 

compuesto puede reaccionar directamente con la estructura de la pared celular provocando 

una respuesta tóxica sobre la enzima amonio monooxigenasa. Brandt et al. (2001) ya habían 

sugerido este mecanismo para explicar el efecto inhibitorio de surfactantes como los 

alquilbencensulfonatos de cadena lineal. Con respecto a los estudios realizados evaluando la 

actividad nitrito-oxidantes se pueden mencionar a Dokianakis et al. (2004) quienes evaluaron 

el efecto de siete xenobióticos sobre un lodo activado nitrito-oxidante observando que sólo se 

presentó inhibición de su actividad en presencia de ofloxacina (12 mg·L-1), sulfametoxazol 

(13.8 mg·L-1) y triclosán (0.045 mg·L-1). Kraigher et al. (2008) mostraron que ciertos fármacos 

pueden afectar la actividad nitrito-oxidante así como la ecología microbiana del sistema, lo 

que finalmente influye en la operación del tratamiento biológico de aguas residuales. Las 

bacterias asociadas al género Nitrospira se detectaron en el reactor control, sin embargo, la 

presencia de fármacos desde concentraciones de 50 µg·L-1 de cada compuesto, afectó la 

dinámica poblacional observándose que dichas bacterias ya no estaban presentes en el 

sistema. Hasta el momento, no hay información sobre el efecto inhibitorio del nonilfenol sobre 

la actividad nitrito-oxidante. 

 

Al evaluar la actividad amonio-oxidante, se observa que el enriquecimiento ‘C/N 1.7 

USC’ presentó una inhibición total de la actividad nitrificante a una concentración de 1000 µg 

tNP·L-1. En cuanto a los enriquecimientos conseguidos en este laboratorio, el cultivo a una 

relación C/N igual que 1.7 presentó el mayor porcentaje de inhibición (56%) cuando se 

expuso a la mayor concentración de tNP, seguido por el enriquecimiento a una relación C/N 

igual que 5.0.  

 

En el caso de la actividad nitrito-oxidante, el enriquecimiento ‘C/N 1.7 USC’ no mostró 

inhibición aún después de exponerlo a una concentración de 1000 µg tNP·L-1. Sin embargo, 

el enriquecimiento obtenido en este laboratorio a esa misma relación C/N, sí mostró una 

disminución de la actividad (15%) a la mayor concentración de isómeros de nonilfenol. El 

enriquecimiento obtenido a una relación C/N de 5.0 es el que presenta el mayor porcentaje 

de inhibición. Así pues, cabe hacer notar que las condiciones de enriquecimiento afectan la 

sensibilidad de las poblaciones de bacterias nitrificantes a los isómeros de nonilfenol.  

 

En estudios con biopelículas y suelo (Azam et al., 2004), se ha reportado que las 

tasas de nitrificación dependen de la actividad microbiana, la disponibilidad de C y la 
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concentración de CO2 en la atmósfera del suelo. Dado que el contenido de CO2 en la 

atmósfera al interior del suelo es varias veces mayor que fuera de él, las bacterias 

nitrificantes funcionan a elevados niveles de CO2. A niveles normales de CO2, la nitrificación 

(como medida de la desaparición de NH4
+ y acumulación de NO3

-) fue mayor ya que el 

amonio marcado desapareció en 5 días, aunque los autores observaron que incrementar la 

concentración de CO2 aumentó la tasa de nitrificación. 

 

Tabla IV.13. Porcentaje de inhibición de la actividad nitrificante y nitrito-oxidante para cada uno de os 
enriquecimientos evaluados. 

  Concentración tNP (µg·L-1) 

  0 100 250 500 1000 

A
ct

iv
id

ad
 

N
itr

ifi
ca

nt
e C/N 1.7 USC 0 12.44±1.44 40.81±0.50 75.04±0.04 99.88±0.01 

C/N 1.7 UNAM 0 6.81±3.70 49.26±5.54 52.89±3.48 55.94±4.93 

C/N 2.5 UNAM 0 7.76±2.90 9.58±2.26 12.15±2.79 17.14±2.86 

C/N 5.0 UNAM 0 2.15±3.80 5.73±2.05 15.40±4.96 20.99±2.35 

A
ct

iv
id

ad
 

N
itr

ito
-o

xi
da

nt
e 

C/N 1.7 USC 0 0 0 0 0 

C/N 1.7 UNAM 0 0 6.59±7.16 14.55±1.92 14.55±9.08 

C/N 2.5 UNAM 0 1.62±1.41 17.23±5.95 25.74±5.71 23.45±1.29 

C/N 5.0 UNAM 0 19.35±3.28 39.22±0.71 50.04±3.54 54.26±3.66 

 

Hay una cantidad limitada de información en la literatura con respecto a la 

estequiometría del consumo de bicarbonato en relación a la tasa de oxidación del sustrato. 

Billen (1976), estima la proporción para las bacterias amonio-oxidantes en 0.1 µmol de 

bicarbonato consumido por µmol de amonio oxidado; para las bacterias nitrito-oxidantes esta 

proporción se estima en 0.02. Belser (1984) realizó experimentos para evaluar el efecto de la 

concentración de bicarbonato sobre la tasa de crecimiento. Este autor reporta que, en el caso 

de Nitrobacter sp., una bacteria nitrito-oxidante, se observó que al incrementar la tasa de 

oxidación relativa disminuye la eficiencia a la que el bicarbonato se consume por µmol de 

sustrato oxidado. Por el contrario, para las bacterias amonio-oxidantes evaluadas, la máxima 

eficiencia de consumo se localiza cerca de la tasa de oxidación del sustrato. También reporta 

que la presencia de inhibidores causa una mayor disminución en la eficiencia de consumo de 

Nitrobacter sp. que sobre la eficiencia presentada por las bacterias amonio-oxidantes. Las 

células adaptan sus niveles enzimáticos para mantener una relación de consumo constante la 

cual es independiente de la velocidad de crecimiento. Por ejemplo, para las células de 

Nitrobacter cuando las concentraciones de sustrato alimentado fueron similares, la tasa de 

consumo fue significativamente menor para las células con una tasa de crecimiento menor.  
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Denecke et al. (2003) realizaron experimentos con lodo nitrificante proveniente de un 

biorreactor de membrana y con lodo heterótrofo de un proceso nitrificante/desnitrificante para 

determinar si la concentración de CO2 tiene un efecto sobre la tasa de crecimiento. Los 

autores reportan que existe una relación entre la concentración de CO2 y la tasa de 

crecimiento, además de que dichas tasas máximas de crecimiento fueron independientes del 

tipo de lodo empleado. Una diferencia significativa entre ambos inóculos fue que el lodo 

heterótrofo siempre exhibió tasas de crecimiento mayores que las bacterias autótrofas para 

cualquier concentración de CO2 dada. La cercana asociación de los microorganismos 

heterótrofos con los nitrificantes puede incrementar la difusión de CO2, lo cual quizás, es un 

factor más importante que la concentración de CO2 en el seno del líquido. De acuerdo a sus 

resultados, en ambos casos, las concentraciones de CO2 en el medio, mayores a 5 mg·L-1 

(0.4% de CO2 en el suministro de aire) inhibieron la tasa de crecimiento. Sin embargo, los 

autores no indican cuál fue la concentración de nitrógeno amoniacal alimentada por lo que se 

desconoce cuál es la relación C/N en cada uno de los experimentos realizados. Cabe hacer 

notar, que la relación entre la concentración de CO2 y la tasa de crecimiento exhibió el 

comportamiento propio del modelo cinético de Haldane. El valor de KI, o la concentración de 

sustrato a la cual la tasa de reacción es la mitad del valor máximo, se calculó en 42 mg 

CO2·L
-1 (5% CO2 en el suministro de aire), aproximadamente. Los autores calculan un valor 

de KS con los datos por debajo del valor óptimo en el modelo de Haldane, para ambos 

inóculos, el valor de KS estuvo alrededor de 0.5 mg CO2·L
-1. 

 

Tabla IV.14. Evolución de la actividad nitrificante del enriquecimiento C/N 1.7 USC durante la degradación 
de isómeros de nonilfenol. 

Tipo de biomasa Disolución empleada 
Tiempo de 

exposición (d) 

Actividad nitrificante  

(mg N-NH4
+·g-1 SSV·d-1) 

Lodo nitrificante  tNP en metanol 0 720 ± 56 

Lodo nitrificante  tNP en agua 0 702 ± 67 

Lodo nitrificante tNP en agua 27 348 ± 18 

Lodo nitrificante tNP en agua 43 518 ± 36 

Mezcla de lodo nitrificante y 
heterótrofo (1:1)  

tNP en agua 43 216 ± 38 

 

Se realizaron pruebas adicionales con el enriquecimiento ‘C/N 1.7 USC’. Este 

enriquecimiento se expuso de manera continua a una concentración de 50 µg tNP·L-1. Los 

resultados obtenidos se presentan en la Tabla IV.14. Así mismo, se evaluó el efecto de la 
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concentración de isómeros de nonilfenol sobre el lodo nitrificante sin exposición previa a 

dichos compuestos y con 43 días de exposición. Después de 43 días de exposición continua 

a 50 μg tNP·L-1, el lodo volvió a evaluarse a diferentes concentraciones de tNP a fin de 

determinar si la exposición previa podía modificar la concentración de inhibición. Dados los 

resultados anteriormente obtenidos, sólo se evaluó la actividad nitrificante. En la Figura IV.19 

podemos observar que aún existe una relación inversamente proporcional entre la actividad 

nitrificante y la concentración de isómeros de nonilfenol en el medio. En este caso el IC50 

calculado es de 178 μg·L-1 con una disolución acuosa, lo que representa una disminución de 

43% en la concentración obtenida sin exposición previa a los isómeros de nonilfenol. De 

acuerdo a lo reportado por Volkering et al. (1998), los surfactantes no iónicos, como es el 

caso del nonilfenol, pueden afectar el transporte de sustrato hacia la bacteria así como inhibir 

el crecimiento celular y la permeabilidad de la membrana. 

 

La exposición continua del enriquecimiento ‘C/N 1.7 USC’ llevó a una disminución de 

la actividad nitrificante del lodo, parcialmente atribuible al incremento de biomasa heterótrofa 

dentro del mismo. Por tanto, se evaluó la actividad heterótrofa del lodo nitrificante del reactor 

obteniéndose un valor máximo de 50 mg DQO·g-1SSV·d-1. Sin embargo, la evaluación de la 

actividad heterótrofa del lodo nitrificante a diferentes concentraciones de tNP, muestra que 

estas bacterias presentan una inhibición superior al 50% a concentraciones mayores a 300 

µg tNP·L-1 (Tabla IV.15) 

 

Tabla IV.15. Actividad heterótrofa del enriquecimiento ‘C/N 1.7 USC’ después de 43 días de exposición 
continua a  tNP a diferentes concentraciones de isómeros. 

[tNP] (μg·L-1) 
Act. Heterótrofa 

(mg DQO· g-1SSV·d-1) 

0 33.1 ± 24.5 

100 23.2 ± 11.3 

200 24.4 

300 13.0 ± 30.0 

500 12.9 ± 13.3 

 

Adicionalmente, se evaluó la actividad nitrificante de una mezcla del lodo nitrificante 

del enriquecimiento ‘C/N 1.7 USC’ y un lodo heterótrofo a una proporción 1:1. Los resultados 

de este experimento muestran que la alta concentración de biomasa heterótrofa tiene un 

efecto protector sobre la inhibición causada por los isómeros de nonilfenol en la actividad 

nitrificante (Figura IV.19).  
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Figura IV.19. Actividad nitrificante del enriquecimiento ‘C/N 1.7 USC’ a diferentes concentraciones de tNP 
con lodo nitrificante y mezcla de lodo nitrificante+heterótrofo (1:1) a 43 días de exposición continua a 50 

µg tNP·L-1.  

 

Los resultados obtenidos previamente con respecto a la capacidad de adsorción del 

lodo nitrificante y el lodo heterótrofo (apartado IV.2.2) mostraban que la tasa inicial de 

adsorción en el lodo activado (27.32 µg tNP•g-1 SSV•h-1) es menor a la que presenta el lodo 

nitrificante (61.35 µg tNP•g-1 SSV•h-1). Sin embargo, la capacidad de adsorción del lodo 

activado es 8.6% más alta que la que se observa para el lodo nitrificante. Es decir, los 

isómeros de nonilfenol se adsorben más rápidamente en el lodo nitrificante que en el lodo 

activado, pero este último tiene una capacidad de adsorción máxima superior. Estas 

características del lodo activado pudieron ejercer un efecto protector sobre la biomasa 

nitrificante al disminuir la concentración biodisponible de los isómeros de nonilfenol. El 

proceso de adsorción para los compuestos alteradores endocrinos es un fenómeno complejo 

que incluye factores el tamaño de la partícula, el contenido de sustancias exopoliméricas, las 

propiedades físico-químicas de la superficie de lodo o el tiempo de retención de sólidos 

(Stasinakis et al., 2010). 
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V. Conclusiones generales. 

En este trabajo se evaluó la remoción de isómeros de nonilfenol a través de dos 

mecanismos principales, la degradación y la adsorción. Para ello, se desarrolló una 

metodología analítica que permitiera cuantificar con un nivel de confianza aceptable la 

presencia de estos compuestos en el lodo. Las metodologías probadas, extracción con 

microondas y extracción con ultrasonido, presentaron porcentajes de recuperación similares y 

el análisis estadístico demostró que no existía diferencia significativa entre los resultados 

obtenidos con ellas. Por tanto, dada su practicidad se decidió emplear en este estudio, la 

extracción por ultrasonido como metodología para cuantificar la adsorción de isómeros de 

nonilfenol en el lodo. 

 

Se evaluó la biodegradabilidad de los isómeros de nonilfenol empleando bacterias 

nitrificantes, biomasa adaptada a la degradación de 4-clorofenol y lodo activado. Los 

resultados obtenidos mostraron que los tres inóculos son capaces de biodegradar la mezcla 

técnica de nonilfenoles. La remoción se dio por dos mecanismos, la degradación y la 

adsorción. Sin embargo, en cada inóculo el mecanismo dominante de remoción fue diferente. 

Para el lodo activado, la remoción se debió principalmente por la adsorción de los isómeros 

en el lodo. Por el contrario, en el lodo nitrificante, la degradación fue el mecanismo imperante 

para obtener un alto porcentaje de remoción de los compuestos. En cuanto a la biomasa 

adaptada a la degradación de 4-clorofenol,  los porcentajes de degradación y adsorción son 

similares por lo que no se observó un mecanismo de remoción predominante. Se concluyó 

que las bacterias nitrificantes son las más adecuadas para llevar a  cabo la degradación del 

nonilfenol. 

 

Se evaluó la biodegradación de los isómeros de nonilfenol en un reactor discontinuo 

de membrana sumergida empleando bacterias nitrificantes. Los resultados mostraron que el 

porcentaje de degradación de la mezcla técnica de isómeros de nonilfenol está directamente 

relacionado con la concentración inicial de nitrógeno amoniacal que se alimente al sistema. 

Es decir, se observó que al disminuir en un orden de magnitud la concentración de N-NH4
+ en 

el influente, el porcentaje de degradación disminuye en 9%, aproximadamente. Así mismo, se 

realizó la identificación preliminar de algunos intermediarios de la degradación de los 

isómeros de nonilfenol, sin embargo, se observó que esta degradación no es completa ya 

que se presentaron compuestos con la presencia de anillos aromáticos en su estructura. 

Durante la operación del sistema, se observó una disminución y probable inhibición de la 

actividad nitrito-oxidante en ambas etapas de operación del reactor. Al adicionar aliltiourea, 

un inhibidor selectivo de la enzima amonio-monooxigenasa, se observó una disminución en el 
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consumo de los isómeros, lo que confirmaría que las bacterias amonio-oxidantes son las 

principales responsables del primer paso de biodegradación de los isómeros de nonilfenol, 

mientras que las bacterias heterótrofas presentes en el consorcio podrían jugar un papel en la 

subsecuente remoción de los intermediarios formados. 

 

Al evaluar el efecto que la concentración de isómeros de nonilfenol tiene sobre la 

actividad nitrificante y nitrito-oxidante en enriquecimientos obtenidos a diferentes relaciones 

C/N, se observó que las condiciones de enriquecimiento influyen en la sensibilidad de las 

bacterias al contaminante. Los enriquecimientos obtenidos con una relación C/N igual que 1.7 

mostraron un mayor porcentaje de inhibición en presencia de 1000 µg tNP·L-1. En cuanto a la 

actividad nitrito-oxidante, sólo el enriquecimiento obtenido a una C/N igual que 5.0 presentó 

un porcentaje máximo de inhibición superior al 50%. La sucesiva exposición del 

enriquecimiento nitrificante ‘C/N 1.7 USC’ a bajas concentraciones de isómeros de nonilfenol 

incrementó el efecto inhibitorio inicial. Se sugiere que la presencia de organismos 

heterótrofos en el lodo nitrificante puede ejercer un importante papel para disminuir el efecto 

inhibitorio sobre la actividad nitrificante, lo que puede deberse a la capacidad de adsorción de 

los organismos heterótrofos. 
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VIII. Anexo 

VIII.1. Cálculo de límites de detección a partir de las curvas de referencia 

empleadas en este estudio. 

VIII.1.1. 4-n-NP en fase líquida (µg·L-1) 

Tabla VIII.1. Cálculo del límite de detección y de cuantificación a partir de la curva de referencia para 4-n-
NP en fase líquida. 

 

 
 

VIII.1.2. Mezcla de isómeros en fase líquida (µg·L-1) 

Tabla VIII.2. Cálculo del límite de detección y de cuantificación a partir de la curva de referencia para la 
mezcla de isómeros de nonilfenol en fase líquida. 
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183286.5269 -291369.445
183286.5269 -291369.445
183286.5269 -291369.445

Xi Yi
0 0
2 263189
4 450511
6 968401.5
8 1197697

10 1381905.5
20 3627353.5
40 6618293.5
60 10595564
80 12286745

100 19889830
Σ 330

N L Sy Sm Sb Sx r2 So
33 7 514447.5145 4634.8504 97050.0056 1.1694 0.9806 1.3927

IUPAC
LD 2.50754E-05 1.752
LC 7.59862E-05 5.310

Prop. de errores

Xi Yi
0 0

20 461531
40 630277.5
60 965029
80 1280437.5

100 1489834
200 3053274.5
400 5670809.5
500 7972626.5
600 9160961

Σ 2000

Ẋ
200
200
200
200
200
200
200
200
200
200

(Xi-Ẋ)2

40000
32400
25600
19600
14400
10000

0
40000
90000

160000
432000

m b
15205.26461 27425.1287
15205.26461 27425.1287
15205.26461 27425.1287
15205.26461 27425.1287
15205.26461 27425.1287
15205.26461 27425.1287
15205.26461 27425.1287
15205.26461 27425.1287
15205.26461 27425.1287
15205.26461 27425.1287



Anexo    144 
 

 
 

 
 

VIII.1.3. 4-n-NP en fase sólida (mg·kg-1) 

Tabla VIII.3. Cálculo del límite de detección y de cuantificación a partir de la curva de referencia para 4-n-
NP en fase sólida. 

 

 
 

VIII.1.4. Mezcla de isómeros en fase sólida (mg·kg-1) 

Tabla VIII.4. Cálculo del límite de detección y de cuantificación a partir de la curva de referencia para la 
mezcla de isómeros de nonilfenol en fase sólida. 

 

N L Sy Sm Sb Sx r2 So
30 7 109088.1 165.97226 21734.18711 3.02787 0.99667 3.71950

IUPAC
LD 0.000807243
LC 0.002446191

4.717
14.295

Propagación de errores

Xi Yi
0.102689 164360.3333
0.25672 438754.6667

0.513443 696687.3333
1.02689 1759358.333
1.54033 2380563.667

Σ 3.440072

Ẋ
0.6880144
0.6880144
0.6880144
0.6880144
0.6880144

(Xi-Ẋ)2

0.34260582
0.18601486
0.03047517
0.11483667
0.72644188
1.40037441

m b
1583959.798 -1842.28304
1583959.798 -1842.28304
1583959.798 -1842.28304
1583959.798 -1842.28304
1583959.798 -1842.28304

N L Sy Sm Sb Sx r2 So
15 7 52446.8238 44319.7303 15230.0621 0.0152 0.9899 0.0245

IUPAC
LD 5.10454E-08
LC 1.54683E-07

0.032
0.096

Prop. de errores

Xi Yi
0.513443 135659.3333
1.02689 290441.3333
2.05377 530865.6667
3.08066 929533
5.13443 1359327

Σ 11.809193

Ẋ
1.66869075
1.66869075
1.66869075
1.66869075
1.66869075

(Xi-Ẋ)2

1.33459736
0.4119082

0.14828603
1.99365716
12.0113485
15.8997973

m b
267318.8796 25552.2917
267318.8796 25552.2917
267318.8796 25552.2917
267318.8796 25552.2917
267318.8796 25552.2917
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VIII.3. Memoria de cálculo de los porcentajes de biodegradación, 

adsorción y remoción durante las pruebas de biodegradabilidad de los 

isómeros de nonilfenol con tres inóculos diferentes.  

A partir de los datos obtenidos en la fase líquida y la fase sólida para cada inóculo 

(Tabla VIII.7) se aplicaron las ecuaciones III.4 a III.6 para determinar los porcentajes de 

biodegradación, adsorción y remoción de la mezcla de isómeros de nonilfenol. 

Tabla VIII.7. Micromoles de la mezcla de isómeros de nonilfenol determinados a cada tiempo de muestreo 
en la fase líquida y la fase sólida para cada inóculo. 

 

 

Para la botella 1 del muestreo a las 62 h, en el caso de lodo nitrificante C/N 5.0: 

 

 

 

0.0670 0.000 0.0649 0.0000 0.0642 0.000
0 0.0636 0.000 0.0671 0.0000 0.0651 0.000

0.0649 0.000 0.0625 0.0000 0.0662 0.000
0.0324 0.0322 0.0417 0.0208 0.0435 0.0198

62 0.0377 0.0238 0.0416 0.0215 0.0482 0.0224
0.0348 0.0281 0.0413 0.0214 0.0440 0.0203
0.0255 0.0322 0.0394 0.0221 0.0351 0.0299

110 0.0223 0.0238 0.0391 0.0218 0.0348 0.0284
0.0223 0.0281 0.0389 0.0218 0.0343 0.0297
0.0188 0.0322 0.0313 0.0215 0.0299 0.0295

158 0.0183 0.0238 0.0326 0.0187 0.0288 0.0288
0.0188 0.0281 0.0317 0.0208 0.0292 0.0299
0.0176 0.0221 0.0267 0.0188 0.0272 0.0284

206 0.0175 0.0224 0.0226 0.0188 0.0276 0.0289
0.0166 0.0269 0.0254 0.0213 0.0276 0.0304
0.0134 0.0221 0.0202 0.0224 0.0252 0.0287

254 0.0138 0.0224 0.0204 0.0215 0.0249 0.0299
0.0129 0.0269 0.0217 0.0210 0.0258 0.0299

tNPsól, μmoles
tNPlíq, 

μmoles
tNPsól, 
μmoles

Lodo nitrificante C/N 5.0 Biomasa aclimatada a 4-CF Lodo activado

Tiempo, h
tNPlíq, 

μmoles
tNPsól, 
μmoles

tNPlíq, 
μmoles

( ) − +
= × =  
 

Biodeg

0.0652 0.0324 0.0322
%tNP 100 0.8904

0.0652
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Por tanto, 

Tabla VIII.8. Porcentajes de remoción, adsorción y degradación de la mezcla de isómeros de nonilfenol 
durante la prueba de biodegradabilidad con el lodo nitrificante C/N 5.0 

  

En el caso de la biomasa adaptada a 4-clorofenol obtenemos,  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Promedio Desv Promedio Desv Promedio Desv

0.0670 -0.0001 -2.7688 -0.1060 -2.6629
0 0.0636 -0.0001 2.4350 0.000 2.618 -0.0927 2.5276

0.0649 -0.0001 0.3339 -0.1321 0.4660
0.0324 0.0322 50.3115 49.4211 0.8904

62 0.0377 0.0238 42.1336 46.349 4.095 36.5578 43.014 6.432 5.5758 3.335 2.349
0.0348 0.0281 46.6026 43.0642 3.5384
0.0255 0.0322 60.8905 49.4211 11.4694

110 0.0223 0.0238 65.6972 64.104 2.783 36.5578 43.014 6.432 29.1395 21.089 8.939
0.0223 0.0281 65.7236 43.0642 22.6594
0.0188 0.0322 71.1651 49.4211 21.7440

158 0.0183 0.0238 71.8752 71.418 0.397 36.5578 43.014 6.432 35.3174 28.403 6.790
0.0188 0.0281 71.2128 43.0642 28.1487
0.0176 0.0221 72.9328 33.8451 39.0877

206 0.0175 0.0224 73.1091 73.521 0.870 34.4308 36.535 4.162 38.6783 36.986 3.292
0.0166 0.0269 74.5209 41.3292 33.1917
0.0134 0.0221 79.3771 33.8451 45.5320

254 0.0138 0.0224 78.8953 79.472 0.629 34.4308 36.535 4.162 44.4646 42.937 3.610
0.0129 0.0269 80.1430 41.3292 38.8138

% tNP rem % NP ads % NP deg
Tiempo, h

tNPlíq, 
μmoles

tNPsól, 
μmoles

 = × = 
 

Adsorb

0.0322
%tNP 100 49.4211

0.0652

 = − × = 
 

Remov

0.0324
%tNP 1 100 50.3115

0.0652

( ) − +
= × =  
 

Biodeg

0.0648 0.0417 0.0208
%tNP 100 3.5435

0.0648

 = × = 
 

Adsorb

0.0208
%tNP 100 32.0798

0.0648
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Por tanto,  

 

Tabla VIII.9. Porcentajes de remoción, adsorción y degradación de la mezcla de isómeros de nonilfenol 
durante la prueba de biodegradabilidad con la biomasa adaptada a 4-clorofenol 

 

 

 

En el caso del lodo activado obtenemos,  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Promedio Desv Promedio Desv Promedio Desv

0.0649 0.0000 -0.1016 -0.0399 -0.0617
0 0.0671 0.0000 -3.5328 0.000 3.585 -0.0277 -3.5050

0.0625 0.0000 3.6344 -0.0404 3.6748
0.0417 0.0208 35.6234 32.0798 3.5435

62 0.0416 0.0215 35.8183 35.904 0.331 33.1777 32.749 0.587 2.6407 3.154 0.464
0.0413 0.0214 36.2696 32.9907 3.2789
0.0394 0.0221 39.1780 34.0744 5.1036

110 0.0391 0.0218 39.7067 39.620 0.406 33.7021 33.801 0.239 6.0046 5.819 0.643
0.0389 0.0218 39.9766 33.6279 6.3488
0.0313 0.0215 51.7196 33.2347 18.4849

158 0.0326 0.0187 49.6268 50.826 1.080 28.8150 31.379 2.293 20.8118 19.448 1.214
0.0317 0.0208 51.1328 32.0868 19.0460
0.0267 0.0188 58.7775 29.0596 29.7179

206 0.0226 0.0188 65.1902 61.613 3.270 28.9985 30.292 2.187 36.1917 31.321 4.299
0.0254 0.0213 60.8715 32.8175 28.0541
0.0202 0.0224 68.8500 34.6027 34.2473

254 0.0204 0.0215 68.4978 67.946 1.273 33.2205 33.411 1.109 35.2772 34.535 0.648
0.0217 0.0210 66.4896 32.4086 34.0810

Tiempo, h
tNPlíq, 

μmoles
tNPsól, 
μmoles

% tNP rem % NP ads % NP deg

 = − × = 
 

Remov

0.0417
%tNP 1 100 35.6234

0.0648

( ) − +
= × =  
 

Biodeg

0.0652 0.0435 0.0198
%tNP 100 2.8022

0.0652

 = × = 
 

Adsorb

0.0198
%tNP 100 30.4488

0.0652
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Por tanto, 

 

Tabla VIII.10. Porcentajes de remoción, adsorción y degradación de la mezcla de isómeros de nonilfenol 
durante la prueba de biodegradabilidad con el lodo activado 

 

 

VIII.4. Prueba de análisis de varianza (ANOVA) de los datos obtenidos 

durante la operación del MSBR.  

El análisis estadístico de los datos se realizó con el software NCSS 2007©.  

VIII.4.1. Influente (tNPinf) 

Analysis of Variance Report 
 
Response variables  tNPinf_II,tNPinf_III 
 
Kruskal-Wallis One-Way ANOVA on Ranks 
Hypotheses 
H0: All medians are equal. 
Ha: At least two medians are different. 
 

Promedio Desv Promedio Desv Promedio Desv

0.0642 -0.0001 1.4441 -0.1060 1.5500
0 0.0651 -0.0001 0.1663 0.000 1.534 -0.1094 0.2757

0.0662 -0.0001 -1.6104 -0.1071 -1.5033
0.0435 0.0198 33.2510 30.4488 2.8022

62 0.0482 0.0224 26.1010 30.613 3.926 34.3168 31.982 2.055 2.055 1.056
0.0440 0.0203 32.4878 31.1796 1.3081
0.0351 0.0299 46.1435 45.8655 0.2781

110 0.0348 0.0284 46.5973 46.718 0.643 43.5221 44.979 1.271 3.0751 1.739 1.403
0.0343 0.0297 47.4131 45.5485 1.8647
0.0299 0.0295 54.0507 45.2688 8.7818

158 0.0288 0.0288 55.7424 54.970 0.855 44.2306 45.152 0.869 11.5118 9.818 1.479
0.0292 0.0299 55.1159 45.9568 9.1591
0.0272 0.0284 58.2623 43.5686 14.6937

206 0.0276 0.0289 57.6923 57.866 0.344 44.2740 44.855 1.656 13.4183 13.011 1.919
0.0276 0.0304 57.6448 46.7230 10.9218
0.0252 0.0287 61.3468 43.9698 17.3771

254 0.0249 0.0299 61.7986 61.190 0.700 45.8354 45.214 1.077 15.9632 15.977 1.394
0.0258 0.0299 60.4249 45.8354 14.5895

% NP deg
Tiempo, h

tNPlíq, 
μmoles

tNPsól, 
μmoles

% tNP rem % NP ads

 = − × = 
 

Remov

0.0435
%tNP 1 100 33.2510

0.0652
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Test Results 
  Chi-Square Prob 
Method DF (H) Level Decision(0.005) 
Not Corrected for Ties 1 3.029371 0.081770 Accept H0 
Corrected for Ties 1 3.029371 0.081770 Accept H0 
 
Number Sets of Ties 0 
Multiplicity Factor 0 
 
Fisher's LSD Multiple-Comparison Test 
Response variables: tNPinf_II,tNPinf_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=57  MSE=6139.622 Critical Value=2.9204 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
tNPinf_III 26 3853.048  
tNPinf_II 33 3887.411  
 
 
Tukey-Kramer Multiple-Comparison Test 
Response variables: tNPinf_II,tNPinf_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=57  MSE=6139.622 Critical Value=4.1302 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
tNPinf_III 26 3853.048  
tNPinf_II 33 3887.411  

 

VIII.4.2. Efluente (tNPefl) 

Analysis of Variance Report 
 
Response variables  tNPefl_II,tNPefl_III 
 
Kruskal-Wallis One-Way ANOVA on Ranks 
Hypotheses 
H0: All medians are equal. 
Ha: At least two medians are different. 
 
Test Results 
  Chi-Square Prob 
Method DF (H) Level Decision(0.005) 
Not Corrected for Ties 1 66.64855 0.000000 Reject H0 
Corrected for Ties 1 66.64899 0.000000 Reject H0 
 
Number Sets of Ties 1 
Multiplicity Factor 6 
 
 
Fisher's LSD Multiple-Comparison Test 
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Response variables: tNPefl_II,tNPefl_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=95  MSE=7162.519 Critical Value=2.8741 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
tNPefl_II 57 339.1118 tNPefl_III 
tNPefl_III 40 663.5716 tNPefl_II 
 
Tukey-Kramer Multiple-Comparison Test 
Response variables: tNPefl_II,tNPefl_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=95  MSE=7162.519 Critical Value=4.0646 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
tNPefl_II 57 339.1118 tNPefl_III 
tNPefl_III 40 663.5716 tNPefl_II 
 

VIII.4.3. Exceso de lodo (tNPEL) 

Analysis of Variance Report 
 
Response variables  tNPel_II,tNPel_III 
 
Kruskal-Wallis One-Way ANOVA on Ranks 
Hypotheses 
H0: All medians are equal. 
Ha: At least two medians are different. 
 
Test Results 
  Chi-Square Prob 
Method DF (H) Level Decision(0.005) 
Not Corrected for Ties 1 1.884314 0.169845 Accept H0 
Corrected for Ties 1 1.884314 0.169845 Accept H0 
 
Number Sets of Ties 0 
Multiplicity Factor 0 
 
Fisher's LSD Multiple-Comparison Test 
Response variables: tNPel_II,tNPel_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=27  MSE=1272.802 Critical Value=3.0565 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
tNPel_III 12 141.6774  
tNPel_II 17 152.1358  
 
 
Tukey-Kramer Multiple-Comparison Test 
Response variables: tNPel_II,tNPel_III 
Term A:  
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Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=27  MSE=1272.802 Critical Value=4.3227 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
tNPel_III 12 141.6774  
tNPel_II 17 152.1358  

 

VIII.4.4. Porcentaje de remoción de la tNP 

Analysis of Variance Report 
 
Response variables  Remoción_II,Remoción_III 
 
Kruskal-Wallis One-Way ANOVA on Ranks 
Hypotheses 
H0: All medians are equal. 
Ha: At least two medians are different. 
 
Test Results 
  Chi-Square Prob 
Method DF (H) Level Decision(0.005) 
Not Corrected for Ties 1 25.95086 0.000000 Reject H0 
Corrected for Ties 1 25.95086 0.000000 Reject H0 
 
Number Sets of Ties 0 
Multiplicity Factor 0 
 
 
Fisher's LSD Multiple-Comparison Test 
Response variables: Remoción_II,Remoción_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=37  MSE=3.949686 Critical Value=2.9852 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
Remoción_III 14 82.30832 Remoción_II 
Remoción_II 25 91.91539 Remoción_III 
 
 
Tukey-Kramer Multiple-Comparison Test 
Response variables: Remoción_II,Remoción_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=37  MSE=3.949686 Critical Value=4.2219 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
Remoción_III 14 82.30832 Remoción_II 
Remoción_II 25 91.91539 Remoción_III 
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VIII.4.5. Porcentaje de biodegradación 

Analysis of Variance Report 
 
Response variables  Biodegradación_II,Biodegradación_III 
 
Kruskal-Wallis One-Way ANOVA on Ranks 
Hypotheses 
H0: All medians are equal. 
Ha: At least two medians are different. 
 
Test Results 
  Chi-Square Prob 
Method DF (H) Level Decision(0.005) 
Not Corrected for Ties 1 19.86674 0.000008 Reject H0 
Corrected for Ties 1 19.86674 0.000008 Reject H0 
 
Number Sets of Ties 0 
Multiplicity Factor 0 
 
 
Fisher's LSD Multiple-Comparison Test 
Response variables: Biodegradación_II,Biodegradación_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=28  MSE=14.13591 Critical Value=3.0469 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
Biodegradación_III 13 77.82459 Biodegradación_II 
Biodegradación_II 17 87.7944 Biodegradación_III 
 
 
Tukey-Kramer Multiple-Comparison Test 
Response variables: Biodegradación_II,Biodegradación_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=28  MSE=14.13591 Critical Value=4.3091 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
Biodegradación_III 13 77.82459 Biodegradación_II 
Biodegradación_II 17 87.7944 Biodegradación_III 

 

VIII.4.6. Porcentaje de adsorción 

Analysis of Variance Report 
 
Response variables  Adsorción_II,Adsorción_III 
 
Kruskal-Wallis One-Way ANOVA on Ranks 
Hypotheses 
H0: All medians are equal. 
Ha: At least two medians are different. 
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Test Results 
  Chi-Square Prob 
Method DF (H) Level Decision(0.005) 
Not Corrected for Ties 1 4.795205E-02 0.826666 Accept H0 
Corrected for Ties 1 4.795205E-02 0.826666 Accept H0 
 
Number Sets of Ties 0 
Multiplicity Factor 0 
 
Fisher's LSD Multiple-Comparison Test 
Response variables: Adsorción_II,Adsorción_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=23  MSE=10.9312 Critical Value=3.1040 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
Adsorción_III 11 4.821023  
Adsorción_II 14 5.222994  
 
 
Tukey-Kramer Multiple-Comparison Test 
Response variables: Adsorción_II,Adsorción_III 
Term A:  
Alpha=0.005  Error Term=S(A)  DF=23  MSE=10.9312 Critical Value=4.3899 
 
   Different From 
Group Count Mean Groups 
Adsorción_III 11 4.821023  
Adsorción_II 14 5.222994  
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