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RESUMEN 

 
La contaminación de agua subterránea con nitrato es una preocupación alrededor del 
mundo, esta es causada por el uso de fertilizantes nitrogenados, ganadería, 
contaminación atmosférica y la descarga de aguas residuales de actividades industriales y 
municipales. El nitrato es un compuesto móvil que no es adsorbido en acuíferos lo que 
provoca que este se traslade a fuentes de abastecimiento de agua. Adicionalmente, el 
consumo de aguas contaminadas con nitratos en concentraciones mayores a 50 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 
en niños menores de 3 meses puede causar la enfermedad llamada 
metahemoglobinemia. Existen tecnologías para la remoción de nitratos en agua, 
principalmente con tratamientos ex situ, como los biológicos, intercambio iónico, ósmosis 
inversa, adsorción y oxidación química. Una técnica para remediación in situ de agua 
subterránea es el uso de barreras reactivas permeables, las cuales se colocan 
perpendiculares al flujo de agua y promueven una reacción para la remoción del nitrato.  

Dado lo anterior, se planteó comparar las eficiencias de remoción de nitratos mediante 
una barrera reactiva biológica y otra de intercambio iónico aplicable a casos de 
contaminación en agua subterránea.  Para el desarrollo de la barrera reactiva biológica 
(BB) se evaluaron cuatro posibles fuentes de consorcios microbianos: i) lodos granulares 
de un reactor anaerobio de flujo ascendente (UASB Upflow Anaerobic Slugde Blanket 
Reactor  por sus siglas en inglés), ii) lodos activados de un reactor Anaerobio-Anóxico-
Aerobio (A-A-A) y dos profundidades de un perfil de suelo de una chinampa de Xochimilco 
iii) de 20 a 30 cm y iv) de 30 a 40 cm.  

De las curvas de crecimiento de los consorcios, se seleccionaron los lodos del UASB los 
cuales se multiplicaron y se fijaron como biopelícula sobre “tezontle”. Para el diseño de los 
reactores se consideró 20.5 h como tiempo de retención y en el caso de la barrera 
biológica la dimensión fue de 0.20 cm de alto con un diámetro de 10.2 cm. Paralelo, se 
diseñó y desarrolló la barrera reactiva de intercambio aniónico (BIA), para esto se 
acondicionó una zeolita natural con una solución de 0.1 M de 𝑁𝑎𝑂𝐻 a 40°C por 24 h, y se 
obtuvo una capacidad de intercambio aniónico de 0.94 [𝑚𝑒𝑞 𝑔⁄ ]. Además, se consideró la 
concentración de aniones presentes en el agua subterránea tomada de Ciudad 
Universitaria, el gasto y el flujo másico, con lo cual se determinó la dimensión de la 
barrera 0.1 m de alto y un diámetro de 10.2 cm.  

Para la evaluación de la eficiencia de remoción se utilizaron reactores, cada tratamiento 
se compuso de un reactor y tuvo dos repeticiones que operaron con tanques de agua 
sintética preparada con 100 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] de nitrato. En el caso de la BB las dimensiones fueron 
(de abajo hacia arriba) de 30 cm de arena, 20 cm tezontle con biopelícula y 20 cm de 
arena. Para la BIA se colocaron 30 cm de arena, 10 cm de zeolita natural acondicionada y 
40 cm de arena y un tratamiento testigo únicamente de arena. En todos los reactores la 

arena tuvo una permeabilidad de 2.35 𝑥 10 −4  [𝑚 𝑠⁄ ].  

El tratamiento biológico presentó una eficiencia de remoción de nitrato promedio del 80%, 
no obstante se determinó la formación de subproductos de la desnitrificación como nitrito 
y amonio. La remoción de nitrato en la barrera de intercambio aniónico fue del 35% 
durante 30 días de evaluación, pero la concentración de aniones como el bicarbonato, el 
cloruro y el sulfato del agua subterránea, ocuparon sitios de intercambio, compitiendo con 
el nitrato y disminuyendo la eficiencia de la BIA. 

 



6 
 

ABSTRACT 

 
Groundwater pollution caused by forms of nitrogen is a main concern around the world 
due to the use of nitrogen fertilizers, atmospheric pollution, cattle and the discharge of 
untreated wastewater from industry and municipal use. The main issue with nitrate relies in 
the mobile nature of the compound, which in groundwater is not adsorbed, allowing it to be 
dissolved in great amounts in water sources. Additionally, the ingestion of nitrate above 50 
[𝑚𝑔 𝐿⁄ ] by infants under three months old could cause methemoglobinemia. There are 
several technologies for ex situ nitrate removal such as, biological, ion exchange, reverse 
osmosis, adsorption, and chemical oxidation. Reactive permeable barriers are an ex situ 
emergent technology for pollutant attenuation in groundwater; these are built perpendicular 
to the water flow in which geochemical reactions are encouraged in order to remove or 
stabilize the pollutant. Given the above, this investigation aimed to compare the nitrate 
removal efficiency and the operation of a reactive permeable biological barrier vs. an ion 
exchange barrier for groundwater. 

For the establishment of the biological reactive barrier (BB), four possible sources of 
microbial consortia were evaluated for the development of the definite microbial 
consortium for biological denitrification: i). Upflow Anaerobic Sludge Blanket (UASB),  
ii). Anaerobic-Anoxic-Aerobic sludge (A-A-A) and two depths of soil samples from the 
Xochimilco chinampas, iii). from 20 to 30 cm, and iv). from 30 to 40 cm.  

From the performance in growth curves of the consortia and the nitrate removal, the UASB 
sludge was selected as the best of the four evaluated. This consortium was multiplied and 
fixed as a biofilm in a porous material locally knowns as “tezontle”, from volcanic origin. 
Considering a retention time of 20.5 h, the size of the barrier for biological denitrification 
was dimensioned 0.20 m high and 10.2 cm diameter. In parallel, an anion exchange 
reactive barrier (BIA) was designed and developed. For this, natural zeolite was physically 
and chemically conditioned with a 0.1 M solution of 𝑁𝑎𝑂𝐻 at 40ºC for 24 hours, in order to 
obtain an anion exchange capacity of 0.94 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ]. Additionally, the anion concentration 
from groundwater used (from UNAM campus), as well as the anion exchange capacity 
from the zeolite were considered for the design of the anion exchange barrier. The 
dimensions of the barrier were 0.1 m high and 10.2 cm diameter.  

Reactors were built for the efficiency evaluations, each reactor was a treatment, made of 
two repetitions. All which operated with synthetic water tanks prepared with 100 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] of 
nitrate. For the BB the dimensions used were from bottom to top: 30cm of sand, 20 cm of 
tezontle inoculated with the developed biofilm and 20 cm of sand. For the BIA the reactor 
was built with 30 cm of sand, 10 cm of natural conditioned zeolite and topped with 40cm of 
sand. The witness reactor was built with 80 cm of sand. In all the reactors, the sand had a 

permeability of 2.35 𝑥 10 −4 [𝑚 𝑠⁄ ].  

The biological treatment had an average of 80% removal efficiency (ER), nevertheless 
there was formation of several subproducts such as nitrite and ammonia. The ER of the 
ion exchange barrier was of 35% during 30 days of evaluation; however, the anion 
concentrations of bicarbonate, chloride and sulfate from the groundwater competed for the 
exchange sites against nitrate, consequently decreasing the efficiency of the BIA. 

 

 



7 
 

1. INTRODUCCIÓN 
 

El agua juega un rol importante en el soporte y mantenimiento de la salud humana 

así como de la sostenibilidad de los ecosistemas; el crecimiento de la población, la 

urbanización, industrialización y el consumo son los factores que han generado un 

incremento en la demanda del agua potable (Sun et al., 2016). 

En las regiones con frecuentes periodos de estrés hídrico, el agua subterránea se 

utiliza como un recurso para satisfacer la demanda, en muchas de estas áreas la 

explotación del agua subterránea exceden la recarga, agotando las reservas y 

afectando negativamente los cuerpos de agua y el ecosistemas (Graaf et al., 

2014). 

En el caso de México, el agua subterránea representa el 38.9% del volumen total 

del líquido por los principales usos consuntivos, lo que equivale a 33,311 millones 

de 𝑚3 al año (CONAGUA, 2016), siendo los usos domésticos, urbanos, industrial y 

principalmente el agrícola los mayores consumidores de este líquido (Díaz et al., 

2013). 

A partir del año de 1970, la contaminación por nitratos en aguas subterráneas se 

ha reportado en de Europa, Estados Unidos, Canadá (Anormu et al., 2017), así 

como en el noreste de China (Zhai et al., 2017) entre otros. En el caso de México, 

se han reportado sitios contaminados principalmente en la zona del estado de 

Mérida y Yucatán (Pacheco y Cabrera, 2015). En áreas de vegetación natural la 

concentración de nitrato en agua no excede 1 𝑚𝑔 𝐿⁄ ; no obstante un aumento del 

uso de fertilizantes nitrogenados en la agricultura se ha relacionado con un 

incremento de la concentraciones de nitratos en agua subterránea (Foster, 2000). 

Por año, en el mundo se estima que se utilizan 200 millones de toneladas de 

fertilizante nitrogenado, del cual entre un 40% y 50% es asimilado por las plantas, 

un 20% es lixiviado a cuerpos de agua, un 20% se volatiliza y un 10% se 

transforman en formas que pueden permanecer en el suelo (Gugava y 

Korokhashvili, 2018). 
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Otra causa, es el uso de agua residual (AR) en la agricultura. En el valle del 

Mezquital se estima que el agua residual proporciona hasta  

630 kg N ha-1 de los cuales hasta un 10% se lixivia hasta la zona vadosa  

(Salazar et al., 2018). En un área de cultivo de alfalfa (Medicago sativa) regado 

con AR se cuantificó una lixiviación de 70 kg 𝑁𝑂3
− ha-1 a través del perfil del suelo 

(Díaz, 2011), pese a esto la concentración del nitrato en agua subterránea varió 

entre 10 y 34 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ], debido al proceso de desnitrificación biológica (Cortés, 

2011). 

Además se produce el dióxido de nitrógeno durante la oxidación de los gases 𝑁𝑂𝑥 

emitidos durante los procesos de uso de combustibles fósiles e incendios 

forestales. Los 𝑁𝑂𝑥 sufren reacciones fotoquímicas produciendo ácido nítrico, el 

cual se puede depositar por efecto de la lluvia ácida (Hsu et al., 2016). Una fuente 

adicional de formas nitrogenadas, es originado como producto de los lixiviados de 

rellenos sanitarios (Arenas, 2017) 

La Organización Mundial de la Salud ha fijado que el nivel máximo permisible en 

agua de consumo humano debe ser de 50 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] de  𝑁𝑂3
− (Riveet et al., 2008), 

para el caso de México el nivel según la NOM-SSA-127-1994 corresponde a  

10 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 𝑁 − 𝑁𝑂3
− (equivalente a 45 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 𝑁𝑂3

−). 

1.1 Justificación 
 
La contaminación de las aguas subterráneas por formas de nitrógeno inorgánico 

en sus formas de nitrato (𝑁𝑂3
−), nitrito (𝑁𝑂2

−) y amonio (𝑁𝐻4
+) constituye una 

preocupación importante en todo el mundo (Gilbert et al., 2008). El nitrato se 

encuentra relacionado con el ciclo del elemento en el suelo debido a que depende 

de procesos de degradación microbiana, además de ser un indicador de 

contaminación en aguas naturales (Cabrera et al., 2003). 

Según Pacheco et al., (2004), la problemática con los nitratos es ocasionada por 

ser un contaminante móvil en el agua, el cual no es adsorbido en los acuíferos ni 

se precipita como mineral, lo que permite que se disuelvan en el agua y que por su 
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naturaleza hace que se pueda desplazar en la subsuperficie tanto en suelos como 

en sedimentos del drenaje agrícola yen rocas fracturadas. 

Por su movilidad, se infiltran hacia los acuíferos, aunque depende de factores 

como el uso y propiedades del suelo, carga de nitrógeno desde la zona de recarga 

de agua subterránea, nivel freático, el potencial oxido-reducción entre otros, 

(Montiel, 2015). 

Los nitratos no se consideran como tóxicos, pero la ingesta prolongada en 

cantidades superiores a niveles máximos permisible representa un riesgo para la 

salud de los humanos por el desarrollo del síndrome “del bebé azul” causada por 

la metahemoglobinemia en menores de 6 meses (Martínez et al., 2017) como se 

puede observar en la Figura 1-1. 

 

Figura 1-1. Síntomas del síndrome del "bebé azul" 

Tomado: Zárate et al., 2013 

La causa de esta enfermedad es la reducción del nitrato a nitrito por 

microorganismos en el agua, el cual al ingresar al organismo humano oxida al 𝐹𝑒2
+ 

presente en la hemoglobina y es convertido en 𝐹𝑒3
+, evitando así que el oxígeno 

pueda unirse a la hemoglobina y distribuirse a las células. El síndrome causa 

cianosis, estupor y anoxia cerebral, presentando una sintomatología de 

coloraciones gris azulada o parda en la piel (Fewtrell, 2004).  
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Los 𝑁𝑂3
− también se relacionan con la formación de compuestos nitrosos 

asociados a malformaciones congénitas, pues bajo ciertas condiciones en 

presencia de aminas se puede formar nitrosaminas, las cuales tienen una acción 

carcinógena en animales y en humanos (Vitoria et al., 2015). 

Los tratamientos convencionales como coagulación, floculación, sedimentación, 

filtración y adsorción son ineficientes en la remoción de nitrato, siendo el 

tratamiento biológico el más utilizado. Aunque existen otros procesos tales como 

reducciones químicas, de intercambio iónico, fotoquímicas y electroquímicas para 

la reducción de los nitratos en el agua (Moussavi y Shekoohiyan, 2016). 

El proceso de eliminación biológica de nitratos se denomina desnitrificación, el 

cual ocurre en condiciones anaerobias donde los microorganismos autótrofos o 

heterótrofos utilizan el nitrato como aceptor terminal de electrones (Li et al., 2016). 

En cuanto al intercambio iónico puede ser simple y efectivo, pero depende de la 

selectividad del material, principalmente resinas. De esto dependerá el costo 

siendo el cloruro el que se intercambia con mayor frecuencia por el nitrato 

(Boumediene y Achour, 2004). 

El tratamiento del agua subterránea principalmente se realiza ex situ mediante la 

extracción-tratamiento y posterior bombeo, lo cual demanda una gran cantidad de 

energía limitando su aplicación en lugares apartados (Pi et al., 2017). Una 

alternativa para atenuar la contaminación en aguas subterráneas por nitratos 

pueden ser la construcción de barreras reactivas (BR), las cuales consisten en 

sistemas en el subsuelo que generen un gradiente natural por donde el agua pase 

y el contaminante sea retenido, inmovilizado o convertido en una especie no tóxica 

(Powell et al., 1998). 

Las BR se pueden construir con sustratos que permitan realizar una remoción 

biológica permitiendo el desarrollo de colonias de microorganismos 

desnitrificadoras (Huang et al., 2015), o bien un mineral que por su estructura 

física y propiedades químicas permitan el intercambio iónico (Bao et al., 2016).  
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1.2 Hipótesis de Investigación 

 
Las barreras reactivas biológicas serán más eficientes en la desnitrificación de 

agua subterránea debido a su especificidad en la remoción de nitrato, que las 

barreras de zeolitas, las cuales se saturan rápidamente por la diversidad de iones 

presentes en el agua subterránea. 

1.3 Objetivos 

1.3.1 Objetivo General 
 

Evaluar la eficiencia de remoción de nitratos mediante una barrera permeable 

biológica y otra de intercambio iónico aplicable a casos de contaminación en agua 

subterránea.  

1.3.2 Objetivos Específicos 

1. Desarrollar un consorcio microbiano adaptado a una barrera permeable de 

tezontle para la desnitrificación biológica. 

2. Diseñar y acondicionar una barrera permeable de zeolita natural para el 

intercambio aniónico. 

3. Determinar la eficiencia de remoción de nitratos de las barreras reactivas a 

nivel de laboratorio. 

4. Evaluar los parámetros que determinen las fortalezas y debilidades de la 

operación de cada tipo de barrera, en términos de eficiencia de remoción, 

saturación, mantenimiento y costos a nivel experimental. 
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1.4 Alcances y limitaciones 

 Solo se utilizaron cuatro posibles fuentes de inóculos de consorcios 

microbianos: i) Lodo de Reactor Anaerobio de Flujo Ascendente y ii) Lodo de 

reactor Aerobio- Anóxica- Anaerobia, de la Ciudad de México y dos 

profundidades de suelos de Xochimilco, iii) 20-30 cm y iv) 30- 40 cm 

 Se empleó tezontle comercial para la fijación de la película de las bacterias. 

 Se acondicionó en el laboratorio una zeolita natural comercial marca Zeolitech. 

 Se realizó un análisis de factibilidad económica de los procesos de remoción 

de nitrato planteados a nivel de laboratorio.  

1.5 Estructura del trabajo 
 
El trabajo inicia en una sección de antecedentes con una revisión de conceptos tal 

como el ciclo del nitrógeno, algunos casos de contaminación por nitratos en 

México y el efecto en la salud ocasionado por la ingesta de agua contaminada con 

nitrato. Se mencionan las principales tecnologías para la remoción de nitrato en 

agua y en detalle la técnica in situ llamada barreras reactivas tanto en la remoción 

biológica como en la remoción físico-química de nitratos en agua subterránea.  

En el capítulo 3 se detalla la metodología para el diseño y desarrollo paralelo de 

las barreras reactivas biológica y de intercambio iónico. En el capítulo 4 se 

muestran los resultados y discusión. En el capítulo 5 se presentan conclusiones y 

en el capítulo 6 las recomendaciones del trabajo de investigación. En el capítulo 7 

se detallan las referencias bibliográficas. En los anexos se incluye junto la 

descripción de las metodologías para la determinación de las formas de nitrógeno 

así como la determinación del coeficiente de uniformidad de la arena y los 

difractogramas de la zeolita natural, la zeolita natural acondiciona y la del proceso 

posterior a la remoción. 
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2. ANTECEDENTES 

 
En este capítulo se describe el origen de los nitratos en el agua subterránea y 

algunos casos de contaminación por nitratos en acuíferos de México, así mismo 

se describe los procesos comunes para la remoción de este anión, destacando la 

aplicación de las barreras reactivas con una técnica in situ. 

2.1 Ciclo del nitrógeno 

 

El nitrógeno (N), el carbono (C), hidrógeno (H), fósforo (P), oxígeno (O) y el azufre 

(S) son necesarios para los organismos vivos. El nitrógeno es un elemento 

necesario para la formación de las cadenas de ácidos nucleicos (ADN y ARN), 

nucleótidos como el ATP, proteínas y enzimas. La forma química más abundante 

se presenta como nitrógeno atmosférico (𝑁2) cuyo triple enlace es tan fuerte que 

no se encuentra disponible para la mayoría de los organismos, haciendo que sea 

un nutriente limitante (Denk et al., 2017). 

El nitrógeno (𝑁2) es el elemento más abundante de la atmósfera, hidrósfera y 

biosfera, con una cantidad aproximadamente de 4 𝑥 1021g, no obstante solo está 

disponible para el 1% de los organismos debido a la dificultad para romper los 

enlaces que une al 𝑁2, por lo que muy pocos organismos pueden realizar la 

fijación biológica (Galloway et al., 2003). 

La fijación biológica del nitrógeno se lleva a cabo por un grupo especializado de 

procariotas como cianobacterias y bacterias libres del suelo como Azotobacter, 

Azospirillum, Rhizobium y Bradyrhizobium, estas utilizan la enzima nitrogenasa 

para catalizar la conversión del 𝑁2 en amoniaco (𝑁𝐻3), forma en que las plantas lo 

asimilan con mayor facilidad (Wagner, 2011). 

El grupo de bacterias Rhizobium es de importancia por la relación simbiótica 

mutualista que permite la formación de nódulos en las raíces de plantas 

leguminosas. En esta, las bacterias reciben energía en forma de fotosintatos, y 

mediante condiciones de oxidación-reducción (redox) adecuadas, fijan el nitrógeno 

atmosférico en formas disponibles para las plantas (Van Ham et al., 2016). Se 
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estima que la fijación anual es de 18,5 𝑥 1012 g a nivel global para leguminosas 

oleaginosas como la soya (Glycine max) (Herridge et al., 2008). 

Una vez fijado el nitrógeno e involucrado en la cadena trófica, este se transforma 

en biomasa vegetal o microbiana (por el proceso de inmovilización) que, 

posteriormente forma parte de la materia orgánica del suelo, después de la 

senescencia y descomposición microbiana. Los microorganismos involucrados se 

encuentran en el proceso llamado mineralización, que representa la 

descomposición de moléculas de materia orgánica complejas en compuestos 

monoméricos de nitrógeno orgánico (despolimerización) (Denk et al., 2017),  para 

la posterior liberación de compuestos como amoniaco ( 𝑁𝐻3), amonio (𝑁𝐻4
+) en su 

mayor parte y nitrato (𝑁𝑂3
−) (Jaramillo, 2002). 

Además del aporte del ion amonio y nitrato por mineralización de la materia 

orgánica, se presenta el proceso de amonificación, que consiste en una serie de  

reacciones químicas en las que los grupos amino (𝑁𝐻2) asociados con las formas 

orgánicas de nitrógeno se convierten en amoníaco o amonio (Strock, 2008). 

Bajo condiciones de inundación, anegamiento de suelos o tratamiento anaerobio 

de aguas residuales, se favorecen los microorganismos anaerobios facultativos, 

consecuentemente aumentando el procesos de amonificación, en el cual el  

amoniaco y amonio, son retenidos en el suelo (Figueiredo et al., 2015), 

principalmente por arcillas de la familia 2:1 (illita, vermiculita, esméctica y 

montmonrillonita), por una sustitución isomorfa de aluminio (𝐴𝑙3
+) por silicio (𝑆𝑖4

+) 

forma una carga superficial negativa sobre la arcilla en la cual se inmoviliza el  

𝑁𝐻4
+ (Liu et al., 2008). 

El amonio puede ser oxidado de manera biológica con una formación intermedia 

de nitrito (𝑁𝑂2
−) hasta la formación del nitrato (𝑁𝑂3

−), en un proceso llamado 

nitrificación. Ocurre una serie de reacciones oxidativas llevadas a cabo por dos 

grupos de microorganismos, los oxidantes desde el amonio y los que oxidan 

desde el nitrito (Wang et al., 2008). 
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Los microorganismos asociados con la nitrificación pertenecen a un grupo llamado 

quimiolitotróficos (quimiototróficos autotróficos) que oxidan compuestos 

inorgánicos reducidos, como las moléculas de nitrógeno o azufre, para derivar 

energía y electrones para la biosíntesis. Posteriormente fijan el dióxido de carbono 

como su fuente de carbono a través de un metabolismo llamado el ciclo de Calvin 

 (Wang et al., 2008). 

Durante la nitrificación del 𝑁2𝑂 se forma como un proceso químico, por oxidación 

de una especie intermedia llamada hidroxilamina (𝑁𝐻2𝑂𝐻); en cuanto a la 

reducción escalonada realizada por enzimas en el cual se puede formar 𝑁2𝑂 como 

producto intermedio el cual puede escapar a la atmósfera (van Groenigen et al., 

2015). 

En la oxidación hasta nitrito participan los organismos oxidantes del amonio 

(llamados AOB) como los géneros Nitrosomonas y Nitrosococcus,. En cuanto al 

paso entre 𝑁𝑂2
− a 𝑁𝑂3

− principalmente se realiza por las bacterias del género 

Nitrobacter, todos los géneros presentes en el suelo (Tesfamariam et al., 2014). 

Las moléculas de nitrato por la carga negativa se repelen y no se adhieren 

fácilmente en el suelo por lo que son susceptibles a lixiviarse. En condiciones 

anaerobias que coincide con sitios que presentan drenaje inadecuado, se propicia 

el proceso de desnitrificación (Subbarao et al., 2013). 

La desnitrificación es un proceso metabólico donde el nitrato es el aceptor terminal 

de electrones en ausencia de oxígeno, en los que los óxidos de nitrógeno como el 

nitrato y nitrito (𝑁𝑂3
− y 𝑁𝑂2

−) son reducidos a óxido nítrico (𝑁𝑂) y óxido nitroso (𝑁2𝑂 

hasta nitrógeno molecular (𝑁2), (Knowles, 1982) como se observa en la ecuación 

2-1.  

𝑁𝑂3
− → 𝑁𝑂2

−  → 𝑁𝑂 →  𝑁2𝑂 → 𝑁2…………………………(2-1) 

 

Aunque hay cuatro pasos bioquímicos involucrados en la desnitrificación (ecuación 

2-1), solo hay dos pasos de producción de energía. Estas reacciones son la 

reducción del nitrato a nitrito (ecuación 2-2) y la reducción del nitrito a nitrógeno 
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molecular (ecuación 2-3). Estas dos reacciones se pueden combinar y presentar 

como una reacción de rendimiento energético global, como se observa en la 

ecuación número 2-4. Los principales géneros que contienen más géneros de 

bacterias desnitrificadoras son el Alcalingens sp, Bacillus spp y Pseudomonas sp. 

6𝑁𝑂3
− + 2𝐶𝐻3𝑂𝐻 

𝑏𝑎𝑐𝑡𝑒𝑟𝑖𝑎 𝑑𝑒𝑠𝑛𝑖𝑡𝑟𝑖𝑓𝑖𝑐𝑎𝑑𝑜𝑟𝑎
→                    6𝑁𝑂2

− + 2𝐶𝑂2 + 4𝐻2𝑂 …….………….…(2-2) 

6𝑁𝑂2
− + 3𝐶𝐻3𝑂𝐻 

𝑏𝑎𝑐𝑡𝑒𝑟𝑖𝑎 𝑑𝑒𝑠𝑛𝑖𝑡𝑟𝑖𝑓𝑖𝑐𝑎𝑑𝑜𝑟𝑎
→                    3𝑁2 + 3𝐶𝑂2 + 6𝑂𝐻

−…….……….…...…(2-3) 

6𝑁𝑂3
− + 5𝐶𝐻3𝑂𝐻 

𝑏𝑎𝑐𝑡𝑒𝑟𝑖𝑎 𝑑𝑒𝑠𝑛𝑖𝑡𝑟𝑖𝑓𝑖𝑐𝑎𝑑𝑜𝑟𝑎
→                    3𝑁2 + 3𝐶𝑂2 + 7𝐻2𝑂 + 6𝑂𝐻

− …….….…(2-4) 

En la desnitrificación biológica se pueden encontrar dos formas diferentes de 

reducir el nitrato. La reducción disimilatoria se realiza en ausencia de oxígeno 

molecular, las bacterias anaerobias facultativas eliminan el nitrato de la solución 

para oxidar el carbono orgánico soluble, el nitrógeno no se incorpora al nuevo 

material celular, este sale de las células como nitrógeno molecular y óxido nitroso 

(Gerardi, 2006).  

La segunda forma de reducción, es a través de la reducción asimilatoria del 

nitrato, pues en ausencia de amonio (no así de oxígeno), las bacterias toman del 

(𝑁𝑂3
−) el nitrógeno para utilizarlo como nutriente, siendo incorporado al nuevo 

material celular, en este proceso no se libera nitrógeno molecular (Gerardi, 2006).  

Los desnitrificadores son en su mayoría heterotrofos anaerobios facultativos, por 

tanto, requieren de la oxidación de compuestos orgánicos como fuente de energía. 

Aunque algunas bacterias son autótrofas, ya que obtienen su energía de la 

oxidación de especies inorgánicas, favorecidas por la ausencia de oxígeno y la 

presencia de  azufre reducido o hierro (Rivett et al., 2008).  

Existen fuentes adicionales que contribuyen con la presencia del nitrógeno, como 

por ejemplo la fertilización con urea (𝐶𝑂(𝑁𝑂2
−)2) la cual se hidroliza con el agua 

para formar amonio el cual posteriormente se disocia en amoniaco, para después 

volatilizarlo a 𝑁𝐻3(g) (Raymond et al., 2016), o bien se puede oxidar en el suelo 
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hasta nitritos o nitratos. En la Figura número 2-1, se puede observar un diagrama 

del ciclo del nitrógeno. 

 

Figura 2-1. Ciclo del nitrógeno 

Tomado y modificado de Van Groenigen et al., 2015 

1- Fijación biológica del N. 2- Mineralización. 3- Nitrificación 4- Desnitrificación. 5- Emisiones por 
combustión de combustibles fósiles. 6- Hidrólisis y disociación de la urea. 7- Nitrificación por 
descarga de agua residual sin tratamiento. 8- Deposiciones. 

 

El uso de combustibles fósiles contribuyen con las emisiones de gases de efecto 

invernadero incluyendo los óxidos de nitrógenos principalmente 𝑁𝑂 y 𝑁2𝑂 (Rent et 

al., 2017), los cuales son precursores del ozono que reacciona con el 𝑁𝑂  

teniendo como producto la formación de 𝑁2𝑂 y 𝑂3 (Reyes 2007).  
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Según el Grupo Intergubernamental de Expertos sobre el Cambio Climático (IPCC, 

2007), en año 2005 la concentración del 𝑁2𝑂 en la atmósfera es de 319 ± 0.12 ppb 

con una variación de ± 5 ppb presentada desde el año de 1998. Una vez que las 

especies reactivas de nitrógeno son liberados a la atmósfera  (𝑁𝐻3 y 𝑁𝑂𝑥) pueden 

llevarse a cabo procesos como la transformación, transporte y deposición, tanto de 

manera seca como húmeda (Singh et al., 2017). Dicha deposición se compone de  

𝐻𝑁𝑂3 (ácido nítrico) principalmente (Hsu et al., 2016). 

2.2 Problema de contaminación por nitrógeno 

 

Los nutrientes como el nitrógeno son esenciales para el crecimiento de los 

organismos, se puede considerar como un contaminante cuando las 

concentraciones de éstos ocasionan un crecimiento excesivo de plantas y otros 

organismos en cuerpos de agua (Master y Ela, 2008). 

Aunque los compuestos nitrogenados se producen de manera natural y pueden 

afectar negativamente los sistemas acuáticos, los compuestos de origen químico y 

antropogénico impactan con mayor frecuencia a cuerpos de agua (Schweitzer y 

Noblet, 2017)  

Una de las principales causas de origen antropogénico son las descargas de 

sistemas de alcantarillado de aguas y lodos sin tratamiento, pues depositan 

residuos los cuales se descomponen en el agua e incrementa la concentración de 

formas nitrogenadas como amonio y nitrato, entre nutrientes (Debela et al., 2016).  

El proceso en el cual un sistema acuático se enriquece con nutrientes se 

denomina eutrofización. Lo cual implica un incremento de la tasa fotosintética del 

ecosistema incremento el contenido de algas y por lo tanto de turbiedad del agua, 

las cuales al morir se descomponen en condiciones anóxicas en partes más 

profundas del cuerpo de agua (Bhagowati y Ahamad, 2016). Existe un riesgo para 

la salud de animales y humanos al potabilizar un cuerpo de agua que se encuentre 

eutrofizado, pues en el proceso de cloración se pueden formar subproductos como 

cloraminas, que resultan cancerígenas (Rashid et al., 2015). 
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El impacto de la eutrofización en cuerpos de agua es a nivel global, por ejemplo se 

registra en la parte norte del Mar de Caspio, debido a actividades agrícolas e 

industriales afectando una zona con problemas geopolíticos (Lomsadze et al., 

2017). En Australia, la eutrofización afectó hasta 1000 km de la cuenca más 

grande dentro de su territorio; creando condiciones para la proliferación de 

cianobacterias tóxicas, que afectaron la salud de los seres humanos y el ganado 

(Bowling et al., 2013). 

La eutrofización en el río Potomac, en la costa Atlántica de los Estados Unidos, 

inicio desde finales del siglo XVII como resultado de una creciente carga derivado 

de la deforestación (Kirby y Miller, 2005).Este río es de importancia como fuente 

de agua para consumo y receptor de descargas de agua residual tratada 

(Callender y Hammond, 1982).  

En México, los cuerpos de agua de Xochimilco; Embalse Valle del Bravo y Laguna 

Zumpango presentaron problemas de eutrofización en su mayoría por descargar 

de agua residual sin tratar así como un efecto de la agricultura (Lozano, 2009). 

2.3 Algunos casos de contaminación por nitratos en agua subterránea en 

México 

 

Además del impacto del nitrato (𝑁𝑂3
−) en cuerpos de agua superficiales, este ion 

es uno de los principales contribuyentes de la contaminación del agua 

subterránea, convirtiéndose en un problema ambiental principalmente en países 

con economías emergentes (Zhang et al., 2015). En el caso de México los 

primeros reportes de niveles elevados de 𝑁𝑂3
− en agua subterránea se 

presentaron en la Península de Yucatán en 1974 (Steinich et al., 1998). 

Pacheco y Cabrera (1997), analizaron muestras tomadas entre 1983 y 1986 en la 

misma región donde un 56% de las muestras mostraron concentraciones 

superiores a 45 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ], atribuyendo la contaminación por la formación geológica 

de roca caliza, la cual permite una alta filtración por la fisuras, debido a descargas 

de agua residual sin tratar.  
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Entre 1992 y 1993 en la península de Yucatán, se analizaron las variaciones 

temporales en el agua subterránea, donde se han reportan concentraciones hasta 

de 156 𝑚𝑔 𝐿⁄  de nitrato; en este caso es atribuido al uso de fertilizantes 

nitrogenados y a la agricultura intensiva (Pacheco et al., 2001). 

Aranda et al., (2011) menciona que las fuentes de contaminación con nitrato en la 

península se deben en un 4% por deposiciones atmosféricas, 60% por ganadería, 

34% por agricultura y un 2% de causa antropogénica tanto por descargas de agua 

doméstica e industrial; quedando latente el impacto que podría generar el sector 

turismo. 

En otras zonas del país como el valle de Hermosillo del Estado de Sonora, 

Steinich et al., (1998) menciona que la sobreexplotación de las aguas 

subterráneas en áreas agrícolas incrementó las concentraciones de 𝑁𝑂3
− por 

abatimiento del acuífero, de igual manera Daesslé et al., (2009) atribuye la misma 

causa en Baja California. 

Mientras tanto Downs et al., (1999) reporta algunos sitios del valle del Mezquital 

con concentraciones de nitrato entre 47 a 69 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ], causado por el uso excesivo 

del agua residual sin tratamiento y de fertilizantes nitrogenados y Pastén et al., 

(2014) reporta valores máximo de 49.7 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ]en Nuevo León concluyendo que 

existe una creciente tendencia a la contaminación por 𝑁𝑂3
−, debido que no existe 

un tratamiento de aguas residuales y que en periodo de verano disminuye la 

desnitrificación natural. 

2.3.1 Efectos del nitrato en la salud 

 

El principal problema con los nitratos en el agua es el desarrollo de la 

metahemoglobinea, al ser ingerido el nitrato la actividad bacteriana en la superficie 

de la lengua y la saliva, hace que se convierta el nitrato a nitrito (OMS, 2006), 

produciendo una oxidación del hierro de la hemoglobina y transformando en 

metahemoglobia, en la cual no hay una adecuada unión del oxígeno (Martínez de 

Zabarte et al., 2017). 
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La baja capacidad enzimática de niños menores a 1 año de edad, hace que el 

nitrato entre al estómago, donde no ocurre una reducción bacteriana; con 

excepción a personas que presenten una baja acidez gástrica, como los menores 

a 3 meses, en los cuales el nitrato es fácilmente absorbido por intestino delgado 

superior, (OMS, 2011). 

Los casos de metahemoglobinemia en niños mayores a tres meses y en adultos, 

se han reportado principalmente por consumo de nitrato por accidente; en grupos 

de riesgo por problemas gástricos y ligados a aditivos en alimento (FAO y WHO, 

1996). Además se han reportado intoxicaciones en menores de 1 año debido al 

consumo de vegetales con altos contenidos de nitratos (Martínez de Zaberte et al., 

2017). 

La existencia de co-factores (genéticos y el efecto de algunos medicamentos) 

hace que haya una limitante de datos en cuanto a la relación de la población 

expuesta y la tasa de la enfermedad; aunque existen numerosos reportes de sitios 

contaminados con más de 50 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] de nitrato, paralelamente no se reporta una 

alta incidencias del padecimiento (Fewtrell, 2004). 

Los primeros reportes sobre la incidencia de la exposición a altas concentraciones 

de nitratos en agua se hicieron en Europa desde 1933; y para 1970, la 

Organización Mundial de la Salud estableció los primeros límites de concentración 

de nitratos en agua (Hill, 1999). No obstante, desde 1968 se reportó como 

enfermedad recurrente en Hungría.  

Entre 1968 y 1975 se reportaron 1073 casos en menores de 3 meses, con una 

tasa de mortalidad del 3.2%. Los casos continuaron en ascenso y entre 1976 y 

1982 se reportaron 1353 incluyendo 21 fallecidos. Todos los casos se presentaron 

en zonas rurales, cuyo suministro de agua potable provinieron de pozos poco 

profundos. A partir de 1979 debido a las medidas tomadas en ese país, los casos 

disminuyeron y para 1982 solo se presentaron 96 casos (OMS, 1985). 

Otra región afectada fue el Principado de Transilvania en Rumania.  A partir de 

registros médicos se determinó que el agua de pozo correspondía a la fuente 
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principal de nitrato para la inducción de metahemoglobinemia infantil. Los casos se 

presentaron después de la lactancia cuando los niños consumieron agua 

contaminada con nitrato, al utilizar esta para la fórmula de mezcla. La edad 

promedio de los lactantes fue de 39 días (Ayebo et al., 1997). 

Las tasas de incidencia promedio de metahemoglobinemia en los condados 

oscilaron entre 24 y 363 por cada 100,000 nacidos vivos durante un período de 

cinco años (1990-1994). Durante el periodo de evaluación no se reportaron 

fallecidos y la causa de la presencia del nitrato en el agua se atribuyó al uso de 

fertilizantes químicos en la región (Ayebo et al., 1997). 

Otros casos reportados en Europa con menor incidencia correspondieron a 30 

casos en Reino Unido en 1976, con 1 fallecido. Como causa se menciona, que se 

produjo por consumo de agua subterránea durante un periodo de sequía. Se 

reportaron casos ocasionales en Suiza, Dinamarca y Holanda, sin fatalidades y 

como consecuencia de toma de agua de pozos privados (OMS, 1985) y en 

España por una combinación de factores como la reconstitución de fórmulas 

infantiles con agua restante de la cocción de vegetales (Vitoria, 2004). 

En el caso de Latinoamérica se reportan sitios en Brasil (Fernícola y Azevedo, 

1981), Argentina (Rodríguez et al., 2012), México (Downs et al., 1999) y Costa 

Rica (A y A, 2015) con altas concentraciones de nitrato en el agua, aunque no se 

reportan casos de metahemoglobenia.  

En el caso de Cuba en las provincias de Camagüey, Tunas y Cienfuegos las 

concentraciones de nitratos han incrementado los porcentajes de 

metahemoglobina en la sangre de los grupos vulnerables, sin embargo no se han 

detectado cianosis en lactantes (Larios, 2009). Cabe mencionar que la normativa 

en México, únicamente la NOM-127-SSA1-1994 incluye parámetros para los 

límites máximos permisibles en el agua de consumo humano para nitrato y otras 

formas nitrogenadas.  
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A nivel internacional, la OMS presenta una norma específica para la concentración 

de nitrato en agua de consumo humana (OMS, 2011). Los parámetros de dichas 

normas se pueden observar en la Tabla número 2-1. 

Tabla 2-1. Límites máximos permisibles de formas nitrogenadas en agua 
potable 

Norma Objetivo Límite máximo permisible 

NOM- 127 

SSA1- 1994 

Agua para uso y consumo humano. 

Límites permisibles de calidad y 

tratamientos  que debe someterse el 

agua para su potabilización 

𝑁 − 𝑁𝑂3
− 10 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 

45 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 

𝑁𝑂3
− 

𝑁 −  𝑁𝑂2
− 

0.05 

[𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 

0.2 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 

𝑁𝑂2
− 

𝑁 − 𝑁𝐻4
+ 

0.50 

[𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 

1 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 

𝑁𝐻4
+ 

Nitrato y 

nitrito en 

agua de 

consumo 

humano, 

OMS (2011) 

Documento de referencia para la 

elaboración de las Guías de la OMS 

para la calidad del agua potable 

𝑁𝑂3
− 

50 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] (exposición a 

corto plazo) 

𝑁𝑂2
− 

3 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] (exposición a 

corto plazo) 

𝑁𝑂2
− 

0.2 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] (exposición 

prolongada) 

 

Las normas NOM-001-SEMARNAT -1996 y NOM-015-CONAGUA -2007 

contempla límites máximos permisibles de manera general para formas 

nitrogenadas como se pueden apreciar en la Tabla 2-2, tanto como para la 

descarga de aguas residuales en aguas y bienes nacionales y en la infiltración 

artificial de agua a los acuíferos .  

En tanto la NOM–002–SEMARNAT-1996, NOM-003-SEMARNAT-1997 y la NOM-

004-SEMANART-2002; no contempla la concentración de formas nitrogenadas 

tanto en agua residual para descarga en alcantarillado municipal y uso público, ni 

la concentración que se pueda descargar o disponer (en el caso de los biosólidos) 

sobre un suelo. 
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Tabla 2-2. Límites máximos permisibles de formas nitrogenadas en aguas 

residuales establecidos en la NOM-001-SEMARNAT-1996 

Norma Objetivo 
Límite máximo permisible 

Nitrógeno total [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 

NOM-001-

SEMARNAT 

-1996 

Límites máximos 

permisible de 

contaminantes en 

descargas de aguas 

residuales en aguas y 

bienes nacionales 

Ríos 

Riego agrícola 

PD: 40 y PM: 60 

Uso público urbano 

PD: 20 y PM: 30 

Protección vida acuática 

PD: 15 y PM: 25 

Embalses naturales o 

artificiales 

Riego agrícola 

PD: 40 y PM: 60 

Uso público urbano 

PD: 15 y PM: 25 

Aguas Costeras 
Estuarios 

PD: 15 y PM: 25 

Suelos y Humedales 
No aplica LMP en la 

norma 

NOM-015-

CONAGUA 

-2007 

Infiltración artificial de 

agua a los acuíferos. 

Caracterización y 

especificaciones de 

las obras y del agua 

Acuífero 
Infiltración 

Cantidad total: 40 

Promedio diario (PD): es el valor que resulta del análisis de una muestra compuesta. Promedio 
mensual (PM): Es el valor que resulte de calcular el promedio ponderado en función del caudal de 
los valores que resulten del análisis de al menos dos muestras compuestas (PD) NOM-001-
SEMARNAT-1996. 

2.4 Procesos para la remoción de nitratos  

 
Las principales técnicas para la remoción de nitratos en agua son intercambio 

iónico, tratamiento biológico y el uso de membranas (OMS, 2006); La ósmosis 

inversa, ultra-micro y nanofiltración, inicialmente fueron utilizadas en aplicaciones 

industriales y médicas, aunque actualmente se aplican en el tratamiento de agua 

de consumo (Martínez et al., 2017). 
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Los tratamientos biológicos se utilizan bacterias desnitrificantes, las cuales 

requieren del nutrientes como el fósforo, azufre, calcio, magnesio y 

micronutrientes como el boro, cobre, hierro, manganeso, molibdeno, zinc y cobalto 

(Rivett, 2008), así como una fuente de carbono adicional como sacarosa, etanol y 

metanol (Gómez et al. 2000). 

Los procesos como la ósmosis inversa consiste en la separación mediante una 

membrana semipermeable y presentan la ventaja de recuperar una mayor 

cantidad de agua, a una menor demanda química sin ser selectivas para un ion, 

con la ventaja de requerir un menor tiempo en operación que los procesos 

biológicos (Kikhavani et al., 2014). 

La remoción electroquímica se ha probado en el tratamiento de aguas residuales, 

aunque presentan problemas en la formación de compuestos tóxicos como el 𝑁𝑂2
− 

y 𝑁𝐻3, debido a su baja tasa de reducción (Polatides et al., 2005). En la Tabla 2-3, 

se puede observar una comparación entre algunas diferentes técnicas para la 

remoción de nitrato en agua. 

En cuanto al intercambio iónico (II), consiste en el intercambio de iones con la 

misma carga, que en el caso de la remoción de nitratos, es un proceso selectivo y 

relativamente de bajo costo. Algunos iones como el sulfato pueden competir por el 

sitio de intercambio, además de generar una salmuera concentrada de difícil 

tratamiento (Primo et al., 2009). 

El II como proceso de remoción de nitratos, implica el paso de agua cargada de 

este nutriente a través de un lecho que contiene resinas de intercambio aniónico,  

principalmente de base de cloruros (𝐶𝑙−) y oxidrilos (𝑂𝐻−); sobre las cuales se 

intercambian hasta que se agota la capacidad de intercambio de la resina 

(Samatya et al., 2006). 
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Tabla 2-3. Comparación técnica de algunos procesos de remoción de nitratos 

en agua 

Proceso Aspectos a considerar Eficiencia de remoción 

Intercambio 

iónico 

 Requiere manejo de la salmuera generada 

 Costos de operación medios  

 Temperatura y pH media no afecta el proceso 

Al utilizar la resina 

Pureolite A520 E se obtuvo 

un  %ER del 90% con una 

Cf de  

10 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 𝑁𝑂3
− 

Ósmosis 

Inversa 

 Requiere manejo de la salmuera generada 

 Los efectos de pH y temperatura no son 

importantes 

 Puede alcanzar hasta un 95% de eficiencia  

 Costos de operación alto 

A través de una membrana 

modelo 4040-LHA-CPA2 

se alcanzó una eficiencia 

de remoción del 95%, para 

una Cf de 2.15 

[𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 𝑁𝑂3
− 

Adsorción 

 Requiere manejo de la salmuera generada 

 El pH y la temperatura afecta 

 El agua no requiere de un post-tratamiento 

 La eficiencia varía según el adsorbente 

 Costos de operación medio 

El %ER en una arcilla del 

tipo montmorillonita fue del 

22,28%, con una 

concentración final de 

31.8 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 𝑁𝑂3
− 

Reducción 

química 

 No requiere de la eliminación de residuos 

 El pH y la temperatura afecta 

 El agua tratada requiere de un proceso para 

eliminar subproductos 

 Costos de operación son altos 

𝐹𝑒0 el %ER fue de 60%, 

con una Cf de 43.59 

[𝑚𝑔 𝐿⁄ ]𝑁𝑂3
− 

Biológico 

 Producción de residuos de biomasa 

 El pH y la temperatura influye 

 El agua tratada requiere eliminación de 

microorganismos 

 Eficiencia hasta del 99% 

 Costo de operación medio 

Basado en un proceso al 

suministrar metanol como 

fuente de carbono, para un 

concentración final de  

1 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 𝑁𝑂3
−   

Tomado y modificado de Bhatnagar y Sillanpää  (2011) 

Las resinas de intercambio, tienen una capacidad de intercambio específica, por lo 

se deben de considerar se aspectos como la regeneración, y aspectos técnico-

económicos. Además el consumo de agua para el lavado posterior  a la 

regeneración (Ramalho, 1996) y la eficiencia de remoción varía entre 80 y 95% 

(OMS, 2006), (Samatya et al., 2006) y (Bhatnagar y Sillanpää, 2011). En la Tabla 

2-4 se pueden observar algunos modelos de resinas comerciales para la remoción 

de aniones en agua. 
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Tabla 2-4. Capacidad de intercambio aniónico de diferentes resinas para la 

remoción de nitratos en agua 

Nombre comercial Base Total de Capacidad [𝒎𝒆𝒒 𝒎𝑳⁄ ] 

Amberlite IRA 410 𝐶𝑙− 1.25 

Amberlite IRA 401 𝑂𝐻− 0.80 

Amberlite IRA 402 𝑂𝐻− 0.95 

Purolite A520 E 𝐶𝑙− 0.90 

Purolite A300 E 𝐶𝑙− 1.40 

SIR-100 HP 𝐶𝑙− 0.90 

SIR-110 HP 𝐶𝑙− 0.70 

SBG1-HP 𝑂𝐻− 1.20 

SBG2-HP 𝐶𝑙− 1.40 

Tomado y modificado de Korkisch, J. (1988), Lenntech (2018) y ResinTech (2018). 

La estructura de una resina se conforma de cadenas hidrocarbonadas a las que se 

unen de forma rígida grupos iónicos libres; unidos transversalmente formando una 

matriz tridimensional que proporcionan rigidez a la resina y por su grado de 

entrecruzamiento determina una estructura porosa. Las cargas de los grupos 

iónicos inmóviles se equilibran con iones de carga opuesta que se encuentran 

libres y son con los que se llevan a cabo los intercambios (Hernández, 2013). 

Las resinas de intercambio poseen características como hidrofilicidad, estabilidad 

química y física, velocidad relativamente alta de intercambio iónico, alta capacidad 

de intercambio iónico, tamaño de partícula,  superficie efectiva para su aplicación y 

viabilidad económica (Levchuk et al., 2018). Se ha demostrado que la resina 

específica de nitrato tiene afinidad por los siguientes iones en orden decreciente 

𝑁𝑂3
− > 𝑆𝑂4

2− > 𝐶𝑙− > 𝐻𝐶𝑂3
− (Samatya et al., 2006). 

La eliminación de nitratos con resinas basadas en cloruro causa un incremento de 

la cantidad de este ion en el agua, el cual puede representar un problema. Dicho 

problema se puede solucionar al utilizar resinas basadas en formas de 

bicarbonato, aunque estas tienen una menor capacidad de intercambio.  
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Otra ventaja de utilizar intercambiadores basados en 𝑂𝐻− son los que han 

mostrado más eficiencia en experimentos con altas concentraciones de nitratos  

(Matoŝić et al., 2000). 

El intercambio es el método más común para tratar las fuentes de agua potable 

contaminadas con nitratos, pero producen subproductos denominados salmuera 

durante  la regeneración de la resina, produciendo un costo e impacto ambiental 

(Bergquist et al., 2016). 

2.5 Barreras reactivas permeables 

 

Las barreras reactivas permeables (BRP) se consideran como un sistema 

emergente para la atenuación de agua subterránea contaminada (Gavaskar, 

1999). Estos sistemas iniciaron en los años noventa como una tecnología in situ 

alternativa al sistema tradicional que es "bombeo y tratamiento” (pumping and 

treatment) Obiri et al., (2014). 

Dicha tecnología inició para tratar aguas subterráneas contaminadas por drenajes 

ácidos de minas y con componentes inorgánicos disueltos incluyendo sulfatos, 

arsénico, selenio, cromo, tecnecio, molibdeno y antimonio (Blowes et al., 2000). 

Posteriormente, se han utilizado para remediar aguas con altas concentraciones 

de hierro y manganeso (Wang et al., 2016), además de compuestos orgánicos 

como BTEX (benceno, tolueno, etilbenceno y xileno) (Yen et al., 2010) entre otros. 

Los sistemas de BRP se construyen perpendicularmente al flujo de agua 

subterránea y por debajo de la capa freática para que el gradiente hidráulico 

natural transporte el contaminante a través de los medios reactivos. En el se 

promueven reacciones geoquímicas que generan destrucción o estabilización de 

los contaminantes a medida que el agua fluye a través del material (Araújo et al., 

2016).  

La eliminación de contaminantes en las BPR se produce en la zona donde se 

encuentra el medio reactivo. Algunos de los medios reactivos eliminan los 

contaminantes a través del contacto físico, mientras que otros actúan alterando los 
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procesos biogeoquímicos en la zona de tratamiento; proporcionando así 

condiciones que conducen a la inmovilización, precipitación, desnitrificación o a la 

biodegradación (Obiri et al., 2014). 

Para la aplicación del sistema de BRP se deben  considerar características como 

la profundidad y las dimensiones de la pluma y del acuífero, la permeabilidad, las 

variaciones estacionales, así como las propiedades del contaminante que se 

requiere tratar; como el pH, Eh, concentración de oxígeno disuelto, alcalinidad así 

como la concentración de 𝑀𝑔2+,𝐶𝑎2+, 𝑁𝑂3
− y 𝑆𝑂4

− (Gavaskar, 1999). 

Los esquemas de construcción utilizados con mayor frecuencia corresponden a 

BRP en continuo o en embudo. El sistema en continuo consiste en una única zona 

reactiva instalada a través de la pluma; mientras que el sistema en embudo 

corresponde a la zona reactiva colocada entre dos paredes impermeables que 

dirigen la pluma hacia la barrera. Ambos sistemas se pueden observar en la 

Figura número 2-2. El rendimiento de un sistema BPR, está influenciado por la 

conductividad hidráulica de los medios reactivos, su estabilidad mecánica y 

características de sorción, la susceptibilidad a la obstrucción a largo plazo, la 

densidad aparente y la porosidad de los medios reactivos, así como la vida útil de 

los materiales (Araújo et al., 2016). 

 

Figura 2-2. Configuración de barreras reactivas permeables para el 
tratamiento de aguas subterráneas. a- Sistema continúo. b- Sistema en 

embudo 

Tomado y modificado de Gavaskar, 1999 
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2.5.1 Barreras permeables para la remoción biológica de nitrato 

 

Los procesos biológicos afectan numerosos ciclos de elementos como el hierro, 

azufre y el nitrógeno, por lo que se ha propuesto como una estrategia en el 

tratamiento para el control de contaminantes en agua (Powell et al., 1998). En el 

caso de la remoción de nitratos se utiliza el proceso llamado de desnitrificación 

biológica, el cual se realiza mediante microorganismos que utilizan el 𝑁𝑂3
− como 

aceptor terminal de electrones, y de sustancias orgánicas como fuente de energía 

para sostener el crecimiento de la biomasa (Wang y Chu, 2016). 

En el proceso de desnitrificación ocurre una reducción del 𝑁𝑂3
− a 𝑁𝑂2

− y 

posteriormente a compuestos de nitrógeno en estado gaseoso como el óxido 

óxido nítrico (𝑁𝑂), nitroso (𝑁2𝑂) y nitrógeno molecular (𝑁2) (Claros, 2012). 

Los microorganismos  desnitrificadores se clasifican principalmente en dos grupos, 

los heterótrofos que corresponden a organismos que requieren sustratos 

orgánicos para obtener el carbono tanto de materia orgánica como de hidratos de 

carbono como metanol (𝐶𝐻4𝑂), etanol (𝐶2𝐻5𝑂𝐻), ácido acético (𝐶𝐻2𝐶𝑂𝑂𝐻) y 

glucosa (𝐶6𝐻12𝑂6) (Wang y Chu, 2016); mientras que los organismos autótrofos 

utilizan sustancias inorgánicas como fuente de energía y de 𝐶𝑂2 como fuente de 

carbono (Ghafari et al., 2008).  

Las barreras reactivas biológicas tienen como objetivo el desarrollo de una 

película en la cual ocurra una inmovilización biológica del nitrógeno (Jamali et al., 

2017). Sin embargo el crecimiento y la reproducción de las bacterias dependen de 

sustratos y de la formación inicial de una biopelícula que requiere de un tiempo 

prolongado e incluso sustratos adicionales (Feng et al., 2017). 

Los sustratos más comunes corresponden a aquellos donde exista un aporte de 

carbono orgánico para los microorganismos. Gilbert et al., (2008) determinó hasta 

un 98% de remoción de 𝑁𝑂3
− utilizando madera blanda, madera dura y una mezcla 

de ambas así como un material composteado y hojas de coníferas. 
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Ejemplos de materiales inorgánicos como barrera reactiva son rocas calizas y 

hormigón triturado, mientras que materiales  orgánicos reportados, son residuos 

de la planta de algodón, mantillo y turba de sphagnum (Sphagnum spp) (Su y 

Puls, 2007), para las cuales se deben de considerar parámetros como el pH, 

temperatura, oxígeno así como nutrientes (Pagnanelli et al., 2009). 

2.5.1.1 Efecto del pH en la desnitrificación  

 

En el caso de los microorganismos desnitrificadores heterótrofos, el pH influye en 

el proceso de aclimatación al medio, así como la posible formación de compuestos 

intermedios de nitrógeno como óxido nítrico; en condiciones ácidas es posible que 

ocurra una inhibición del proceso, por lo que las condiciones óptimas son cercanas 

a un pH 7 (Rivett et al., 2008). Algunos rangos mencionados en la literatura, se 

pueden observar en la Tabla 2-5. 

En condiciones de  pH menor a 5, se puede inhiben la desnitrificación produciendo  

formas como el óxido nítrico (𝑁𝑂) (Rivett et al., 2008), mientras que en 

condiciones de pH mayor a 7, se tienen acumular formas como óxido nitroso (𝑁2𝑂) 

y en 𝑁𝑂2
− (Lee y Rittman, 2003). 

Tabla 2-5. Rangos de pH para el proceso de desnitrificación biológica 

Rango pH Fuente 

4.0 - 9.5 Winkler (2008) 

7.0 – 9.0 Tang et al., 2012 

5.5 – 8.0 Rust et al., 2000 

6.5 – 7.5 MeltCalf y Eddy (1996) 

 

2.5.1.2 Efecto de la temperatura en la desnitrificación 

 

La temperatura afecta la desnitrificación ya que tiene un efecto sobre la tasa de 

consumo de nitrato y la tasa de crecimiento de los microorganismos, con un rango 

óptimo entre 20 y 35 °C. Los efectos de las temperaturas bajas ocasionan cambios 

fisicoquímicos en las estructuras de la membrana celular (Cervantes, 2009); 

además de la acumulación de estados intermedios como nitrito (Zhao et al., 2018). 
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2.5.1.3 Efecto del oxígeno disuelto en la desnitrificación 
 

La desnitrificación es menos favorable si el sistema contienen oxígeno disuelto, ya 

que el oxígeno será el aceptor de electrones preferido (Rivett et al., 2008). 

Además, el efecto competitivo del oxígeno inhibiendo la formación de la nitrato 

reductasa o de la óxido nitroso reductasa, lo que detienen deteniendo el proceso 

enzimático; y da lugar a una reducción progresiva de la producción de nitrógeno 

molecular y la consecuente acumulación de los diferentes productos intermedios 

(Luo et al., 2016). 

2.5.1.4 Efecto de los nutrientes en la desnitrificación 

 

Las bacterias desnitrificantes requieren del carbono, fósforo, azufre así como de 

micronutrientes como el boro, cobre, hierro, manganeso, molibdeno, zinc y cobalto 

(Rivett, 2008). En ambientes de agua subterránea el nutriente limitante es el 

carbono orgánico (Gilbert et al., 2008), pues el carbono es requerido como 

sustrato de donde se obtienen energía para los procesos metabólicos y de 

crecimiento de las bacterias (Rivett, 2008). 

La importancia del carbono es su relación con el nitrógeno (ratio C/N). Esta 

relación dependerá de la fuente de carbono. Karanasios et al.,(2016) reporta que 

con azúcar comercial la condición más favorable de C/N es de 13.5; mientras 

Gómez et al.,(2000) menciona que para el etanol la relación es de 1.08 C/N y de 

1.1 C/N para el metanol para la remoción del nitrato. 

2.5.1.5 Efecto del tiempo de retención hidráulica 

 

Para que un sistema de biopelícula adherido inmovilice biológicamente el 

nitrógeno, dependerá tanto del sustrato que se esté utilizando, como de la 

superficie de contacto, definido por el tiempo de retención hidráulica (TRH) para la 

eliminación del nitrato (Feng et al., 2017). La eficiencia de remoción varía según la 

concentración del nitrato, así como también depende del tipo de sustrato, la 

temperatura y la fuente de carbono, por lo que en la Tabla 2-6, se pueden 

observar algunos valores mencionados en la literatura, para los sistemas de 
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biomasa adherida considerando la concentración en [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] inicial (Ci), la 

concentración final (Ce) y la eficiencia de remoción de iones según el caso 

Tabla 2-6.  Diferentes tiempos de retención hidráulica para la desnitrificación 
biológica 

TRH (horas) Ci Cf Eficiencia de remoción Referencia 

3 80 10.4 87% Chu y Wang (2016) 

8 135 1.35 99% Gutiérrez et al., 2012 

10   60% MetCalf y Eddy (1996) 

12 80 25.6 68% Xu et al., 2014 

30* 100 1 99% Mannina et al., 2018 

* Corresponde a la fuente de N 

2.5.2 Barreras permeables para la remoción físico-química de nitrato 

 

En los procesos físico-químicos, el intercambio iónico es una operación en la que 

ocurre una transferencia de uno o más iones de una fase líquida a una fase sólida 

mediante un intercambio o desplazamiento de iones de la misma carga (Villicaña, 

2015). Existen dos tipos básicos de intercambiadores iónicos: los catiónicos y los 

aniónicos; en el caso de los intercambiadores aniónicos, la separación de aniones 

ocurre de una solución intercambiándolos por iones oxhidrilo (𝑂𝐻−) e iones cloruro 

(𝐶𝑙−) (Ramalho, 1996). 

Las barreras permeables comúnmente utilizan el 𝐹𝑒0 como medio reactivo, pues 

tiene la capacidad de inmovilizar contaminantes como hidrocarburos y de 

precipitar ciertos aniones; no obstante, numerosos medios reactivos se han 

utilizado en las barreras reactivas, como es el caso de la zeolita (Powell et 

al.,1998). 

Un tipo de zeolita natural es la clinoptilolita, con una estructura formada por 

aluminosilicatos tridimensionales de superficie alta, se conforma por átomos de 

silicio y de aluminio en el centro y oxígenos en los vértices entrelazándose y 

originando estructuras poliédricas. El aluminio origina un exceso de la carga y 

puede ser compensado por un ion (Luna et al., 2015). 
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Las zeolitas naturales también se caracterizan por la propiedad única de que la 

superficie interna es perfectamente accesible y puede contener más de 98% de la 

superficie total, en la que se pueden encontrar áreas superficiales entre 300 – 700 

[𝑚2 𝑔⁄ ]. Otra propiedad que presenta es la estabilidad a temperaturas menores a 

700 °C y que según su relación 𝑆𝑖/𝐴𝑙 pueden ser hidrofóbicas o hidrofílicas (Payra 

y Dutta, 2003). 

La zeolita natural presenta principalmente una carga negativa equilibrada por 

cationes electrostáticamente retenidos, por lo que se utiliza en la remoción de los 

mismos a través del intercambio iónico. Se ha utilizado en la remoción de aniones 

y en la adsorción de sustancias orgánicas (Ma et al., 2018). 

Una carga negativa descompensada de la estructura cristalina de la zeolita es lo 

que causa su baja afinidad por lo aniones inorgánicos o partículas no polares. El 

aumento de la capacidad de intercambio aniónico se logra modificando las 

propiedades químicas de la superficie (Barczyk, 2014). 

La capacidad de la zeolita para el intercambio iónico proviene tanto de su 

estructura química como de la microporosidad. La porosidad proviene de su 

naturaleza cristalina que asegura que las aberturas de los poros sean uniformes, 

formando galerías o canales interconectados de tamaños que van desde 0.20 a 

0.80 nm con un volumen entre 0.1 hasta 0.35 [𝑐𝑚3 𝑔⁄ ] (Payra y Dutta, 2003). 

En el proceso de intercambio iónico se espera que la reacción de la zeolita con el 

agua produzca un incremento del pH, esto inicialmente por el 𝑁𝑎 que puede 

contener o el intercambio con 𝑂𝐻−. Además se ha demostrado que cuando se 

coloca una zeolita en el agua, se produce una reacción en la superficie de los 

cristales que hace que se disuelva una pequeña cantidad de 𝑆𝑖 y 𝐴𝑙. Esto puede 

complicar el intercambio iónico que involucra pequeñas cantidades de iones 

(Sherry, 2003).  

Existen algunos factores que pueden afectar el proceso de intercambio iónico en 

la zeolita como el pH. Los valores reportados varían entre pH 5.0 a 8.0 siendo el 

pH 7.0 como el óptimo en una solución acuosa. A pH menores a 4.0 la estructura 
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de la zeolita comienza a colapsar o disolverse al reducir el pH en soluciones 

acuosas. En el caso del amonio un pH mayor a 7.0 puede influir en la 

transformación del 𝑁𝐻4
+, pues se convierte en amoníaco que no se puede 

intercambiar por el estado gaseoso en que se encuentra (Mazloomi y Jalali, 2016).  

Otro factor que influye en la capacidad de intercambio iónico, es el proceso de 

activación de la zeolita, que consiste en la modificación de la superficie a través de 

diferentes sustancias y técnicas como 𝑁𝑎𝑂𝐻, 𝐻2𝑆𝑂4, 𝑁𝑎𝐶𝑙 y surfactantes como el 

HDTMA (Liu et al., 2017), PDA (Nematollahzadeh et al.,2015) así como 𝐶𝑎𝐶𝑙2 

(Zhang et al.,2011) y 𝐹𝑒𝐶𝑙3 (Sun et al., 2011) entre otras.  

Las eficiencias de remoción varían dependiendo de la técnica y del ion que se 

espera remover del agua. Las eficiencias más altas se han observado al utilizar 

ácidos  (Liu et al., 2017) y surfactantes en la activación de zeolitas naturales (de 

Gennaro et al., 2014) y (Barczyk et al., 2014). No obstante se ha observado que al 

incrementar el pH la concentración de 𝑂𝐻−  existe una mayor afinidad del nitrato 

hacia la superficie de la zeolita (Gouran et al., 2018). 

La temperatura, no es un factor que afecte el intercambio iónico (Bhatnagar y 

Sillanpää, 2011), no obstante Gouran et al.,(2018) menciona que a una 

temperatura de 35°C se mejora la eficiencia de remoción del anión 𝑁𝑂2
− en un 

agua sintética. El tiempo de contacto así como el acondicionamiento de la 

superficie de la zeolita pueden influir dependiendo del diseño del reactor. En la 

Tabla 2.7 se puede observar algunas referencias de remoción de iones en 

reactores con zeolita, considerando la concentración en [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] inicial (Ci), la 

concentración final (Ce) y la eficiencia de remoción de iones según el caso. 

Tabla 2-7. Tiempo de retención hidráulica en el intercambio iónico con 
zeolita 

TRH (h) Ci Ce Eficiencia Ion Referencia 

2 10 1 90% 𝐹− Sun et al.,(2011) 

0.5 40 6 85% 𝑁𝐻4
+ Mazloomi y Jalali (2016) 

8 59 5 90% 𝑁𝐻4
+ Widiastuti et al.,(2011) 

12 82 28 66% 𝑁𝑂2
− Liu et al.,(2017) 

0.2 150 12 88-96% 𝑁𝑂3
− Gouran et al.,(2018) 
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Aunque las resinas de intercambio aniónico pueden ser específicas para remover 

nitratos, en el caso del uso de zeolitas naturales, se ha reportado competencia por 

otros aniones que a su vez afectan el rendimiento del intercambiador, como lo son, 

𝐻𝐶𝑂3
−, 𝑆𝑂4

2− y 𝑃𝑂4
3− (Gouran et al., 2018), 𝐶𝑂3

− (Zhang et al., 2011) y 𝐶𝑙− (Arora et 

al., 2010). 
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3. METODOLOGÍA 

 
Para probar la hipótesis planteada se realizó a nivel de laboratorio un ensayo para 

comparar sí una barrera reactiva biológica es más eficientes en la remoción de 

nitrato en agua subterránea, debido a la especificidad de los consorcios 

microbianos, en comparación con una barrera de zeolita natural por la 

competencia de aniones por los sitios de intercambio. 

3.1 Diseño Experimental 
 
Para comparar la eficiencia en la remoción de nitratos en un agua subterránea 

contaminada se definieron las siguientes unidades experimentales: 1) barrera 

biológica con una biopelícula formada sobre tezontle, 2) barrera físico-química de 

zeolita y 3) barrera de arena como tratamiento testigo. 

En estas unidades experimentales se cuantificó como variable de respuesta la 

concentración de nitrato, expresada en porcentaje de remoción del contaminante 

(𝑁𝑂3
−); apoyado por variables de control como el pH, temperatura (°𝐶), sólidos 

totales volátiles (STV), Demanda Química de Oxígeno (DQO), turbiedad (𝑈𝑇𝑁) y 

potencial de reducción (Eh) y tiempo de operación. 

3.1.2 Determinaciones analíticas 
 

Los parámetros que se describen en la Tabla 3.1 se determinaron en el influente y 

efluente del agua subterránea utilizada. Las mediciones de los parámetros se 

realizarán de manera diaria,  para cada uno de los tres tratamientos y su 

repetición. 

Los sólidos totales se determinaron de manera semanal, mientras que la 

concentración de oxígeno disuelto (OD) se cuantificó en el punto de captación del 

agua subterránea para dosificar el agente reductor sulfito de sodio (𝑁𝑎2𝑆𝑂3) al 

tanque del tratamiento de la barrera biológica para remover el OD. 
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Tabla 3-1. Parámetros para la evaluación de la calidad del agua 

Parámetros Norma Oficial Mexicana 

𝑵−𝑵𝑶𝟐
− APHA-AWWA-WEF (1960) 

𝑵−𝑵𝑶𝟑
− APHA-AWWA-WEF (1960) 

Oxígeno Disuelto NMX-AA-012-SCFI-2009 

pH NMX-AA-008-SCFI-2016 

Turbiedad NMX-AA-038-SCFI-2001 

Temperatura NMX-AA-007-SCFI-2013 

Sólidos Totales NMX-AA-034-SCFI-2001 

Demanda Química de Oxígeno NMX-AA-030/1-SCFI-2012 

 

3.1.3 Evaluación de la variable de respuesta 

 

Para realizar la evaluación el proceso de remoción de nitrato por las barreras 

reactivas, se utilizó el porcentaje de eficiencia de remoción (𝐸𝑅 (%)), el cual 

corresponde a diferencia entre la concentración inicial (𝐶𝑂) de nitratos en el agua 

subterránea y la fracción del contaminante eliminado por cada una de las barreras, 

cuantificado en la concentración final (𝐶𝑓), como se indica en la ecuación 3.1. 

𝐸𝑅 (%) =
𝐶𝑂−𝐶𝑓

𝐶𝑜
𝑥100………………………….....(3.1) 

Dónde: 

𝐸𝑅 (%) = Porcentaje de eficiencia de remoción  

𝐶𝑂 = 𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑐𝑖ó𝑛 𝑖𝑛𝑖𝑐𝑖𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑁𝑂3
− 

𝐶𝑓 = 𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑐𝑖ó𝑛 𝑓𝑖𝑛𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑁𝑂3
− 

3.1.4 Modelo experimental 
 

La investigación se realizó siguiendo un diseño completamente al azar con un 

factor. Considerando como unidad experimental cada tratamiento, aleatorizando 

las dos repeticiones para garantizar la independencia en los efectos del 

experimento. 
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El modelo fue definido de la siguiente manera: 

𝑌𝑖𝑗 =  𝜇 + 𝑇𝑖 + 𝜀𝑖𝑗 

Dónde: 

𝑌𝑖𝑗 = Eficiencia de remoción del nitrato en la unidad experimental con la barrera i 

𝜇  = Media general de la remoción de nitrato 

𝑇𝑖 =  Efecto del tratamiento de remoción biológica o físico-química en la barrera i 

𝜀𝑖𝑗 = Error experimental de la unidad experimental i 

Como hipótesis nula se plantea que las barreras permeables no muestran una 

diferencia significativa en la remoción del nitrato, mientras que la hipótesis 

alternativa es que la barrera biológica es más eficientes en la remoción de nitrato 

en agua subterránea, debido a la especificidad de los consorcios microbianos, en 

comparación con una barrera de zeolita natural por la competencia de aniones por 

los sitios de intercambio. 

Los resultados obtenidos se analizaron mediante un análisis de varianza con un 

nivel de significancia de ∝ = 0.05, además las medias fueron comparadas 

compararán mediante una prueba de Tukey según lo mencionado por 

 Montgomery (2005). 

3.1.5 Diagrama de flujo 

 

La metodología experimental se dividió en actividades paralelas. La primera 

consistió en el desarrollo y diseño de la barrera biológica basada en consorcios de 

microorganismos seleccionados de cuatro fuentes de desnitrificadores biológicos. 

Como segundo proceso fue el diseño de una barrera de intercambio iónico con 

base a zeolita natural tipo clinoptilolita. Diseñadas las barreras permeables, se 

realizaron las pruebas funcionales para comparar la eficiencia de remoción de 

nitratos como se observa en la Figura 3-1, además de la evaluación de fortalezas 

y debilidades utilizando parámetros como el tiempo de saturación, costos de 

operación, mantenimiento y pérdida de permeabilidad y costos de operación 
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Figura 3-1. Diagrama de flujo de la metodología de investigación. 
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3.2 Selección de fuentes de Inóculo de consorcios microbianos 
 
Considerando los sitios donde se desarrollan los consorcios microbianos para la 

desnitrificación biológica se tomaron dos muestras de lodos, la primera de una 

planta de tratamiento de agua residual doméstica, tipo Anaerobia-Anóxica-Aerobia 

(A-A-A) y la segunda de lodos granulares de un reactor anaerobio de flujo 

ascendente (UASB- Upflow Anaerobic Sludge Blanket Reactor por sus siglas en 

inglés), así como muestras a dos profundidades de un suelo regado con aguas 

residuales tratadas en la zona chinampera de Xochimilco. Para el muestreo de 

suelos se consideraron dos profundidades: 20 a 30 cm y de 30 a 40 cm, cercanas 

a las raíces con el objetivo de encontrar microorganismos desnitrificadores. En la 

Tabla 3-2 se observa la nomenclatura utilizada para la identificación de las 

muestras. 

Tabla 3-2.  Nomenclatura de las fuentes de inóculo de consorcios 
microbianos 

Muestra Nomenclatura Descripción 

Lodos de planta de 

agua residual 

A-A-A 
Tratamiento de agua doméstica en 

reactor Anaerobio-Anóxico-Aerobio 

UASB 
Lodos granulares de un reactor 

anaerobio de flujo ascendente 

Muestra de suelo de 

la zona chinampera 

20 - 30 cm 
Primera profundidad en el perfil de 

suelo 

30 - 40 cm 
Segunda profundidad en el perfil de 

suelo 

 

3.2.1  Desarrollo de consorcios microbianos para la desnitrificación 

biológica 

 

De las cuatro fuentes de inóculos de consorcios microbianos seleccionadas se 

colocaron 150 mL de cada una de las muestras de lodos (UASB y A-A-A) y 50 g 

de las muestras de suelo, en 250 mL de la solución de agua sintética. La solución 
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de agua sintética, en esta etapa se realizó con agua destilada siguiendo las 

concentraciones que se presentan en la Tabla 3-3. 

Tabla 3-3. Requerimientos nutricionales para soluciones basado en  
Luo et al., (2016). 

Compuestos Nutrientes 
Concentración de 
nutriente [𝒎𝒈 𝑳⁄ ] 

1) 𝑲𝑵𝑶𝟑 𝑁𝑂3
− 100 

2) 𝑲𝑯𝟐𝑷𝑶𝟒 𝑃𝑂4
3− 31 

3) 𝑪𝒂𝑪𝒍𝟐 𝐶𝑎2+ 26 

4) 𝑴𝒈𝑺𝑶𝟒 𝑆𝑂4
2− 0.68 

5) 𝑪𝟐𝑯𝟓𝑶𝑯 𝐶𝑜𝑟𝑔 108 

 

Para obtener las concentraciones de OD cercanas a cero en la solución nutritiva, 

se utilizó el reactivo 𝑁𝑎2𝑆𝑂3, que según Gómez et al., (2000) por cada [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] de 

OD se deben de adicionar 7.9 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] de 𝑁𝑎2𝑆𝑂3 para lograr disminuir la 

concentración de OD hasta cero [𝑚𝑔 𝐿⁄ ]. Por lo anterior a cada uno de los 

reactores se les adicionaron 25 𝑚𝐿 de la solución nutritiva cada cinco días. 

Con la finalidad de monitorear el desarrollo de los consorcios microbianos se 

realizó una curva de crecimiento microbiano, tomando muestras cada 5 días, para 

determinar el parámetro de STV. Se realizaron determinaciones periódicas de 

DQO, concentración de nitratos [𝑚𝑔 𝐿⁄ ], pH y el potencial óxido-reducción (Eh).  

La Figura 3-2 se observa el diagrama de la metodología empleada para el 

establecimiento de los consorcios microbianos. Cabe mencionar que en esta etapa 

los reactores mantuvieron una agitación a 50 [𝑟 𝑚𝑖𝑛⁄ ], manteniendo una 

temperatura en los reactores cercana a los 20°C, además de colocar una cubierta 

para evitar la radiación solar. 
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Figura 3-2. Metodología para el desarrollo de un consorcio microbiano en la 

desnitrificación biológica. 

 

3.2.2 Selección y multiplicación del consorcio microbiano 

                                                                                                                                          

De acuerdo a lo obtenido en el punto 3.2.1 se seleccionó, un consorcio microbiano 

para el desarrollo de la barrera biológica, el cual se multiplicó utilizaron 4 matraces 

Erlenmeyer de 1 L, inicialmente se desinfectaron en la autoclave y posteriormente 

se tomó una alícuota de 100 mL del reactor con los microorganismos 

seleccionados. Posteriormente, se colocaron 900 mL de solución nutritiva 

mencionada en la Tabla 3-3, con agitación constante a 70 [𝑟 𝑚𝑖𝑛⁄ ]. Este proceso 

fue acompañado de la medición de los STV, la DQO [𝑚𝑔 𝐿⁄ ], la concentración de 

𝑁𝑂3
− [𝑚𝑔 𝐿⁄ ], el pH y el potencial de óxido-reducción medidos cada 96 horas. 
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3.2.3 Formación de la biopelícula en el material de soporte 

 
Para la formación de la biopelícula se acondicionaron 4 𝐾𝑔 de tezontle como 

material de soporte, con un tamaño de partícula entre los 20 y 50 𝑚𝑚. El tezontle 

se lavó para remover impurezas, se colocó en bandejas de aluminio para secarse 

en un horno a 150°C durante 48 horas, con la finalidad de remover la humedad y 

como proceso para eliminar posibles microorganismos. 

Posteriormente, se colocó en una columna de PVC de 10.16 cm de diámetro por 

85 cm de alto en el cual se hizo pasar una carga de 0.01 [𝑚3 𝑑⁄ ] de una mezcla de 

la solución nutritiva con una solución del consorcio microbiano seleccionado. Para 

el arranque se colocaron 7 𝐿 de solución nutritiva así como 3 𝐿 del inóculo del 

consorcio microbiano, desde un tanque ubicado en la parte superior de la 

columna.  

El efluente de la columna se hizo recircular en el sistema manteniendo la 

temperatura a 23°C por medio de un termostato. Para determinar la calidad se 

realizó un monitoreo cada 96 horas de la concentración de los parámetros: DQO 

[𝑚𝑔 𝐿⁄ ],  𝑁𝑂3
− [𝑚𝑔 𝐿⁄ ], pH, STV  [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] y Sólidos Suspendidos Volátiles (SSV) 

[𝑚𝑔 𝐿⁄ ].  

De esta forma, conforme disminuyó la calidad del efluente se introdujo nueva 

solución nutritiva e inóculo del consorcio microbiano. Para la solución nutritiva se 

mantuvieron las concentraciones de la Tabla 3-3, agregando una alícuota del 100 

mL del inóculo, cada tres días. 

3.3 Acondicionamiento de la zeolita natural 
 
El material utilizado corresponde a un tectosilicato de originen natural llamado 

zeolita del tipo clinoptilolita marca comercial Zeolitech, con una granulometría 

entre 0.5 a 2 𝑚𝑚. El proceso de acondicionamiento de la zeolita se basó en lo 

reportado por Alvarado et al., (2013) y Villicaña (2015), como se detalla en la 

Figura 3-3.  
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Figura 3-3. Proceso para la activación de la zeolita 

 

El acondicionamiento consistió en un cribado para la remoción de las partículas 

menores a 2 𝑚𝑚, posteriormente se realizó un lavado con agua destilada; y 

finalmente se colocó en el horno durante 24 ℎ h a 103 °𝐶 con el objetivo de 

remover la humedad del material. 

Posterior al tiempo en la estufa, se preparó una solución de  𝑁𝑎𝑂𝐻 a una 

concentración de 0.1 M en la que se colocaron 50 gramos de la zeolita, agitando 

por 24 h a 150 [𝑟 𝑚𝑖𝑛⁄ ], manteniendo una temperatura de 40°C. Después del ciclo 

se decantó la solución y se realizó un lavado con agua desionizada para remover 

el exceso de 𝑁𝑎𝑂𝐻, y por último se colocó en el horno durante 24 ℎ  a 103 °𝐶 .  

Luego, se tamizó el material para remover partículas menores a 2 𝑚𝑚, y se 

almacenó en recipientes plásticos. A partir de este proceso el material se 

denominó zeolita acondicionada. 
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3.3.1 Caracterización de las propiedades fisicoquímicas de la zeolita natural 
 
A la zeolita natural acondicionada se realizó análisis físicos para determinar el 

área superficial, tamaño y volumen del poro. Para ello se utilizó un equipo de 

sorción de gases modelo Quantachrome® ASiQwin™, ubicado en el laboratorio de 

Hidrogeoquímica del Instituto Mexicano de Tecnología del Agua (IMTA).  

Además se determinó la composición del material, por medio de un análisis de 

difracción de rayos X (DRX) a tres muestras, como lo fue la zeolita natural, la 

zeolita acondicionada y la zeolita posterior al proceso de remoción de nitratos. 

Esta prueba se realizó en el Laboratorio de Difracción de Rayos X del Instituto de 

Geología-UNAM, utilizando un Difractómetro de rayos X, marca Empyrean 

equipado con un filtro de níquel, un tubo de cobre de foco fino y un detector PIXcel 

3D. 

Las muestras fueron homogeneizadas y tamizadas previamente en una malla de 

0.063 𝑚𝑚. Se colocaron en un portamuestra de aluminio de doble carga. La 

lectura se realizó en el intervalo angular 2θ de 5° a 80°, con un paso de escáner 

“step scan” de 0.003° (2 Theta) y un tiempo de integración de 40 s por paso. 

3.3.2 Determinación de la capacidad de intercambio de la zeolita natural 

acondicionada 

 
Para la determinación de la capacidad de intercambio aniónico (CIA) de la zeolita 

natural se consideró la metodología mencionada por Villicaña (2015). Consistió en 

colocar 1 g de la zeolita acondicionada en recipientes plásticos de 125 mL con una 

solución de 𝐻𝐶𝑙 0.1 N, agitándose a 50 [𝑟 𝑚𝑖𝑛⁄ ] por 1 h. Inicialmente, se tomó una 

alícuota de 20 mL de la solución de 𝐻𝐶𝑙 0.1 N, se colocó en un matraz Erlenmeyer 

adicionando el indicador fenolftaleína, la cual se tituló con la solución de 𝑁𝑎𝑂𝐻  

0.2 N para obtener el volumen del punto de equivalencia inicial (𝐸𝑞𝑖).  

Transcurrido el tiempo de agitación se determinó el punto de saturación (𝐸𝑞𝑓) 

repitiendo la titulación con 𝑁𝑎𝑂𝐻 0.2 N. La CIA fue cuantificada la diferencia de 

concentraciones, entre la cantidad de equivalentes contenidos antes de la 
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saturación y la medición final, dividido entre los gramos de zeolita y expresado en 

𝑚𝑒𝑞 𝑔⁄  como se observa en la ecuación 3.2. 

𝐶𝐼𝐴[𝑚𝑒𝑞 𝑔⁄ ] = 𝐸𝑞𝑖− 𝐸𝑞𝑓 𝑔 𝑧𝑒𝑜𝑙𝑖𝑡𝑎⁄  ∗ 1000…………………………..3.2 

Dónde: 

𝐸𝑞𝑖 = 𝑝𝑢𝑛𝑡𝑜 𝑑𝑒 𝑒𝑞𝑢𝑖𝑣𝑎𝑙𝑒𝑛𝑐𝑖𝑎 𝑖𝑛𝑖𝑐𝑖𝑎𝑙   

𝐸𝑞𝑓 = 𝑝𝑢𝑛𝑡𝑜 𝑑𝑒 𝑠𝑎𝑡𝑢𝑟𝑎𝑐𝑖ó𝑛 

3.3.3 Operación del sistema de intercambio iónico por la técnica de lotes 

 

De acuerdo a lo propuesto por Montiel (2015), se elaboró una prueba de 

intercambio iónico por la técnica de lotes. Para ello se utilizaron las 

concentraciones de 0.5, 0.05 y 0.005 moles de una solución de 𝐾𝑁𝑂3. Se colocó 

100 mL de cada solución en recipientes de 125 mL de volumen, los cuales 

contenían 5 𝑔 de zeolita natural acondicionada. Las muestras se agitaron a 50 

[𝑟 𝑚𝑖𝑛⁄ ] por 96 h, analizando dos muestras por tratamiento cada 24 h. Se cada 

solución se determinó el pH y las concentraciones de 𝑁 − 𝑁𝑂3
− mediante la técnica 

colorimétrica detallada en el punto 8-1.  

3.4 Diseño de las columnas para las barreras 
 
Para el diseño de las columnas, se consideraron las variables de tiempo de 

retención, así como la velocidad del agua y la permeabilidad de los materiales 

además de la Ley de Darcy, como detallan a continuación. 

3.4.1 Tiempo de Retención  
 
El tiempo de retención hidráulica se determinó según MetCalf y Eddy (1996), 

siguiendo las condiciones cuantificadas en el ensayo como la concentración de 

𝑁 − 𝑁𝑂3
− [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] en el influente, denominada (𝑆𝑜) y en el efluente (𝑆), la 

concentración de SSV (𝑋), temperatura promedio (𝑇), la concentración de OD 

[𝑚𝑔 𝐿⁄ ] y la tasa de desnitrificación específica 𝑈𝐷𝑁 según Eckenfelder (1989). 
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En la ecuación 3.3, se puede observar la corrección por temperatura para la tasa 

de desnitrificación (𝑈𝐷𝑁
´ ), mientras que en la ecuación 3.4, se utilizó para el cálculo 

del tiempo de retención celular  𝜃 [𝑑−1]. 

𝑈𝐷𝑁
´ = 𝑈𝐷𝑁  × 1.09

(𝑇−20)(1 − 𝑂𝑑)………………………………………….3.3 

𝜃 [𝑑−1] =  𝑆𝑜 − 𝑆 𝑈𝐷𝑁
´ × 𝑋⁄ ……………………………………….………..3.4 

Dónde: 

𝑈𝐷𝑁
´ = 𝑡𝑎𝑠𝑎 𝑑𝑒 𝑑𝑒𝑠𝑛𝑖𝑡𝑟𝑖𝑓𝑖𝑐𝑎𝑐𝑖ó𝑛 

 𝑆𝑜 = 𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑐𝑖ó𝑛 𝑑𝑒 𝑛𝑖𝑡𝑟𝑎𝑡𝑜 𝑒𝑛 𝑒𝑙 𝑖𝑛𝑓𝑙𝑢𝑒𝑛𝑡𝑒 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ]  

𝑆 = 𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑐𝑖ó𝑛 𝑑𝑒 𝑛𝑖𝑡𝑟𝑎𝑡𝑜 𝑒𝑛 𝑒𝑙 𝑒𝑓𝑙𝑢𝑒𝑛𝑡𝑒 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ]  

𝜃 = 𝑇𝑖𝑒𝑚𝑝𝑜 𝑑𝑒 𝑟𝑒𝑡𝑒𝑛𝑐𝑖ó𝑛 [𝑑−1] 

3.4.2. Dimensionamiento de la barrera biológica 
 
Para determinar las dimensiones de la barrera permeable biológica se propuso 

una altura para la misma de 20 cm, utilizando un reactor con un diámetro de  

10.16 cm. El volumen (𝑉) se obtuvo al calcular el área superficial del reactor. 

Finalmente, para determinar el Gasto (𝑄) se utilizó la ecuación número 3.4 y el 

resultado de la ecuación 3.5. 

𝑄 [𝑚𝑙 𝑑⁄ ] =  𝑉 𝜃⁄ ………………………….…………………………3.5 

3.4.3 Dimensionamiento de la barrera de intercambio iónico 
 
Para determinar la dimensión de la barrera de intercambio iónico se consideró el 

volumen utilizada para la barrera biológica en el punto 4.3.2, así como la CIA 

resultado de la ecuación número 3.2, además de la concentración de aniones del 

agua subterránea [𝑚𝑒𝑞 𝐿⁄ ], el Gasto (ecuación 3.5) y el flujo másico [𝑚𝑒𝑞 𝑑⁄ ] 

según lo indicado por Ramalho (1996). Finalmente, se consideró el diámetro del 

reactor se determinó la cantidad de zeolita acondicionada necesaria para formar la 

barrera de intercambio iónico. 
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Adicionalmente, se caracterizó el agua subterránea que abastece el Anexo de 

Ingeniería, la cual proviene de un pozo ubicado en Ciudad Universitaria. Para la 

determinación de aniones y cationes se tomaron muestras del agua a las 7:00 am, 

13:00 y 19:00 horas del 4 de diciembre del 2017. Las muestras se analizaron en el 

Laboratorio Nacional de Geoquímica y Mineralogía por medio de un cromatógrafo 

de líquidos marca Waters con columna IC-Pack Anion HR y C4 marca Metrohm y 

un detector de conductividad modelo 432. 

Además, se analizó el contenido de carbono orgánico total de agua subterránea  

en el laboratorio de E-301 del conjunto E de la Facultad de Química, por medio de 

un Analizador TOC –Vcsn marca Shimadzu. Posteriormente, se calculó el balance 

iónico utilizando los equivalentes de cada especie mediante la ecuación  

3-6. 

Σ 𝑐𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛𝑒𝑠− Σ 𝑎𝑛í𝑜𝑛𝑖𝑐𝑜

Σ 𝑐𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛𝑒𝑠+ Σ 𝑎𝑛í𝑜𝑛𝑖𝑐𝑜
 𝑥 100………………………………………3-6 

3.4.4 Conductividad hidráulica  
 

Para determinar la conductividad hidráulica se tomaron muestras de arena 

separada previamente en una serie de número de mallas 16, 30, 60 y 200 mesh 

equivalente al sistema métrico decimal a 1.19, 0.595, 0.250 y 0.074 𝑚𝑚 

respectivamente. La zeolita y el tezontle se separaron para tener un tamaño de 

partícula entre 1190 y 2000 micras. 

Posterior, las muestras se colocaron en cilindros de acero inoxidable y un cilindro 

plástico en la parte superior y en su parte inferior un filtro de papel sobre un 

embudo Büchner. El conjunto anterior se satura por capilaridad durante 48 h. Una 

vez saturadas las muestras se colocaron los cilindros sobre una malla y en una 

probeta de 50 mL por debajo del embudo Büchner, al cual se le hizo pasar una 

columna de agua constante, registrando el tiempo que tarda en completarse el 

volumen (Flores y Alcalá, 2010). 
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3.4.5 Diseño de los reactores 

 

La configuración de las barreras permeables fueron: a) Barrera Biológica (BB): 

compuesta por 20 cm de arena, 20 cm de tezontle y 30 cm de arena. b) Barrera de 

Intercambio Aniónico (BIA): 40 cm de arena, 10 cm de zeolita y 30 cm de arena. c) 

Barrera Testigo (BT): 80 cm de arena. Cada una de las columnas se puede 

observar en la Figura 3-4.  

 

Figura 3-4. Diagrama de distribución de materiales dentro de las columnas 

 

La arena utilizada fue secada a la sombra durante 24 h, posterior se tamizó en una 

malla número 60 con una abertura de 250 micrómetros para estandarizar el 

tamaño de partícula en las columnas. Se utilizó una zeolita natural con un tamaño 

de partícula de 0.5 𝑚𝑚 y 2 𝑚𝑚, mientras que para el tezontle se utilizó un tamaño 

entre 2 𝑚𝑚 hasta 10 𝑚𝑚. Cada columna estuvo conectada con un tanque con la 

solución de agua subterránea a través de una bomba peristáltica de flujo lento.  
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Se contó en total con tres tanques de agua; dos con agua subterránea enriquecida 

únicamente con 𝑁𝑂3
−  y un tercer tanque con la solución nutritiva mostrada en la 

Tabla 3-3. 

3.5 Evaluación de las fortalezas y debilidades 

 

Se consideraron los siguientes parámetros: a) eficiencia de remoción de nitratos, 

b) costos de operación, c) tiempo de saturación, d) requerimientos de 

mantenimiento (BIA), e) cambios en la permeabilidad del tezontle así como 

crecimiento de la biopelículas y f) generación de lodos durante el periodo de 

evaluación en el tratamiento (BB). 

3.5.1 Determinación del porcentaje de eficiencia de remoción de nitrato 
 

La eficiencia de remoción, se evaluó al operar las barreras permeables durante un 

periodo de 30 días consecutivo, y se cuantificó utilizando la ecuación 3.1. 

3.5.2 Costos de operación 
 

Se consideraron los costos de insumos, mano de obra y reactivos de laboratorio 

necesarios para el desarrollo y operación de cada uno de las barrera. En el caso 

del tratamiento biológico se incluyó las etapas de desarrollo, selección y 

multiplicación del consorcio microbiano, además de la formación de la biopelícula. 

Para el tratamiento de intercambio iónico, se analizó el costo del proceso de 

acondicionamiento de la zeolita natural, así como el costo de la regeneración de la 

misma posterior a la saturación. 

3.5.3 Saturación de la zeolita 
 

Se analizó la disminución de la eficiencia de remoción de nitratos (ecuación 3.1) 

como parámetro de toma de decisión del cambio de barrera.  

3.5.4 Mantenimiento de las columnas 
 

Para el caso de la barrera de intercambio iónico, se determinó la frecuencia en 

que se deben de cambiar la barrera de zeolita natural acondicionada posterior a su 

saturación.  
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Una vez saturada la barrera, se tomó una muestra de la zeolita para 

reacondicionarla y determinación de la CIA. Adicionalmente se realizó una prueba 

de remoción por lotes, repitiendo el proceso mencionado en el punto 3.3.3. 

3.5.5 Pérdida de permeabilidad 
 

Se determinaron los cambios en la permeabilidad de la zeolita natural, tezontle y 

arena empleada en los reactores, realizando una prueba de conductividad 

hidráulica según la metodología mencionada por Flores y Alcalá (2010) en el punto 

3.4.4.  

3.5.6 Crecimiento de biopelícula y generación de lodos 

 

Se tomaron muestras del efluente de los reactores con el tratamiento de BB, cada 

5 días para determinar la concentración de STV [𝑚𝑔 𝐿⁄ ]. Posteriormente, se 

tomaron muestras del tezontle con biopelícula de la BB, para evaluar visualmente 

los microorganismos presentes con ayuda del microscopio óptico. 

El tezontle se colocó en cajas de Petrí con agar nutritivo a incubar a 35°C, luego 

se tomó una muestra y se colocaron en tubos con caldo nutritivo, realizando 

diluciones de 1/10 mL, siguiendo la metodología mencionada por Moeller y Ferat 

(1990). Las muestras se colocaron en una incubadora a 35°C. Después de a 48 

horas se tomaron muestra de los tubos 5 y 6 (paso A); y con un asa estéril se 

realizó una inoculación en una caja petri con agar nutritivo, siguiendo el patrón que 

se observa en la figura 3-5 (paso B); y se colocó en la incubadora a 35°C.  

Después de 48 horas se analizaron las cajas y con un asa se tomó una muestra y 

se distribuyó en una nueva caja siguiendo el patrón de la Figura 3-5 (paso C). 

Posteriormente, se colocaron en la incubadora a 35°C durante 48 horas. De las 

cajas se tomaron muestras y se colocaron sobre un portaobjeto el cual se le 

realizó una tinción de Gram para observar en el microscopio óptico de campo claro 

(paso D). 
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Figura 3-5. Metodología para aislamiento de microorganismos presentes en 
la barrera biológica.  
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4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

En este apartado se exponen los resultados obtenidos en el proceso de 

aclimatación, selección y multiplicación de los consorcios microbianos, así como 

del acondicionamiento de la zeolita natural. Además, se detalla el diseño de las 

barreras para la evaluación de la eficiencia en la remoción de nitratos en agua 

subterránea. Asimismo se evaluaron las fortalezas y debilidades de cada 

tratamiento en función de la eficiencia de remoción, costos de operación, 

saturación de la zeolita natural acondicionada y pérdida de permeabilidad del 

tezontle. 

4.1 Desarrollo del consorcio microbiano para la desnitrificación 

 
El crecimiento y aclimatación de los consorcios microbianos en la solución nutritiva 

se estableció mediante el parámetro de STV, debido a que no se logró la 

separación por membrana de los SSV. De las muestras de suelos se obtuvieron 

valores menores a 20 [mg L⁄ ] de STV en ambas profundidad de (20-30 cm y 30-40 

cm) y se obtuvo que el máximo crecimiento se presentó en la tercera semana de 

evaluación. 

Para el caso de lodos de plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR), se 

alcanzaron valores hasta de 110 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] de STV, y su máximo crecimiento se 

presentó a la cuarta semana. En la Figura 4-1 (a) se describe el crecimiento 

presentado por todos los consorcios en el medio de cultivo en el periodo de 

aclimatación.  

En el proceso de aclimatación de los consorcios microbianos a una solución de 

agua sintética enriquecida con nitrato, intervienen factores como el pH, la 

concentración de nutrientes, la presencia de compuestos que resulte tóxico, el 

tiempo de retención y el diseño del reactor (Rizvi et al., 2015). Los inóculos se 

mantuvieron bajo las condiciones químicas y físicas controladas, de modo que el 

mayor crecimiento de los lodos de PTAR se relaciona a una mejor aclimatación de 

estos al medio de crecimiento. 
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A nivel de laboratorio He et al., (2016) y Liu et al., (2013) reportan periodos de 

aclimatación de microorganismos a soluciones de agua sintética aproximadas de 

120 días para consorcios provenientes de PTAR. En cuanto a los STV, los valores 

reportados varían según los sistemas utilizados, desde concentraciones menores 

a 50 [mg L⁄ ] (Wang et al., 2009) hasta 3000 [mg L⁄ ] como STV (Li et al., 2014). 

Se reporta el uso de lodos de PTAR como inóculo para la remoción de nitratos con 

eficiencias de hasta 98%, y una mejor adaptación en aguas sintéticas que las 

bacterias nativas provenientes de fuentes de agua (He et al., 2016). Lo anterior, 

producto de la adaptación que tienen los consorcios a sistemas anaerobios y a 

diferentes fuentes de carbono orgánico como el etanol y el metanol (Wang et al., 

2008).  

El uso de los microorganismos para realizar tratamientos de desnitrificación en 

aguas subterráneas se ha limitado a tratamientos ex situ (Gilbert et al., 2008). 

Adicionalmente, se ha reportado el uso de bacterias  para la formación de barreras 

biológicas a partir de inóculos de suelos (Brettar et al., 2002) y lodos de plantas de 

tratamiento de agua residual  (He et al., 2016) a nivel de laboratorio. 

Lo anterior explica las diferencias en crecimiento observadas en la Figura 4-1(a), 

Aunque se observa un incremento en los STV, los inóculos de PTAR mostraron un 

mayor crecimiento y se encontró que estos inóculos presentaron una mayor 

eficiencia de remoción de la DQO en la solución de agua sintética.  

El inóculo del lodo UASB presentó un valor de remoción de DQO del 44%, 

mientras que el lodo AAA presentó un valor de 34.9%. Las muestras de suelo 

removieron hasta un 24.5% (profundidad de 30 a 40 cm) y de 17.7% (profundidad 

20 a 30 cm). Según Gilbert et al., (2008) la capacidad de remoción de nitratos de 

los inóculos provenientes del suelo, depende del contenido de materia orgánica de 

la matriz, por lo que es más lenta la adaptación a una fuente externa de carbono 

orgánico.  
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Figura 4-1. Cuantificación de STV (a), pH (b) y potencial óxido reducción (c) 
durante la etapa de desarrollo del consorcio microbiano para la 

desnitrificación 

a 

b 

c 
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Las mediciones de pH presentaron valores que se consideran óptimas para el 

proceso de desnitrificación biológica (Winkler, 1994). No obstante, se ha 

observado una mayor tasa de formación de nitrógeno molecular (𝑁2) cuando los 

microrganismo se mantienen en un medio entre 6.5 a 7 de pH (Ovez, 2006). 

Las fuentes de inóculo provenientes del suelo mostraron valores promedios entre 

7.0 y 7.2 de pH, por su parte los lodos del reactor A-A-A, mostraron valores de pH 

por debajo de 6.5. En cuanto a los lodos del reactor UASB mantuvieron un valor 

dentro del rango óptimo de pH, esto se puede observar en la Figura 4-1 (b). Tanto 

los valores superiores a 8 y menores a 5 pueden fomentar la formación del óxido 

nitroso (𝑁2𝑂) y no de 𝑁2 (Simek et al., 2002). 

En la Figura número 4-1(c) se observa la variación del potencial óxido-reducción 

(Eh). De manera general se puede observar que los valores aumentaron hacia el 

final de la evaluación, registrando valores entre -50 hasta 50 mV. Las condiciones 

en que se lleva a cabo la desnitrificación biológica corresponden a valores entre 

10 y 300 mV (Brettar et al., 2002).  

El inóculo de suelo de 20-30 cm tuvo un incremento en el valor de potencial al Eh, 

sin embargo el potencial finalizó en un valor de -20 mV. Por su parte, el consorcio 

del lodo A-A-A registró un valor de 5 mV y el inóculo de suelo la profundidad de 

30-40 cm junto con el inóculo del lodo UASB terminaron en 15 mV, estos valores 

se encuentran dentro del rango de condiciones de desnitrificación (Brettar et al., 

2002). 

Las concentraciones finales de nitrato fueron 3.83 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] en el reactor UASB, 

12,7 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] en el reactor inoculado con suelo de 20 – 30 cm y de 36.7 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] de 

nitrato en el reactor inoculado con el suelo de la profundidad de 30- 40 cm. En el 

caso del reactor del lodo A-A-A no se logró determinar nitrato en el medio. Cabe 

mencionar que la determinación se realizó posterior a la eliminación de la 

turbiedad presente en los reactores, al realizar filtraciones consecutivas con filtros 

en 1.5 y 0.45 𝜇𝑚. 
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4.1.2 Selección y multiplicación del consorcio microbiano  

 
Con base en el punto 4.1.1,  las condiciones de pH, el potencial óxido-reducción 

(Eh), concentraciones de 𝑁 − 𝑁𝑂3
− [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] , la remoción de la DQO [𝑚𝑔 𝐿⁄ ]  y la 

concentración de microorganismos mediante STV [𝑚𝑔 𝐿⁄ ], se seleccionó el 

consorcio microbiano proveniente de los lodos de una planta residual del tipo 

UASB.  

El uso de lodos provenientes de PTAR para promover la desnitrificación biológica 

en agua es una técnica mencionada por autores como Krishna et al., (2016), 

Kodera et al., (2017), enfatizando como ventaja la estabilidad de los 

microorganismos y la adaptabilidad a diferentes formas de carbono orgánico. 

Los consorcios microbianos provenientes del suelo presentaron un menor 

crecimiento como se observa en la Figura 4-2 (d), esto se puede deber a que 

naturalmente se encuentran adaptados a la presencia de carbono orgánico 

disuelto y a una condición redox (Zhou et al., 2017) así como a una temperatura 

particular del sitio (Mathieu et al., 2006), por lo que en los reactores se pudieron 

afectar por el tipo de carbono orgánico suministrado. En este caso se utilizó la 

nomenclatura de la letra U para indicar que corresponde a repeticiones que 

provienen del reactor de lodos UASB. 

En cuanto a las condiciones de pH en los reactores en donde se realizó la 

multiplicación, se observó que hubo un aumento en el pH, ya que en las tres 

repeticiones los valores pasaron de 7 a 9 cercanos a los 20 días como se muestra 

en la Figura 4-2 (e). Según Gerardi, (2006) uno de los indicadores de la 

desnitrificación biológica es el incremento en la alcalinidad y en el pH, esto debido 

a que durante el proceso en que los microorganismos consumen el nitrato, se 

produce 𝐻𝐶𝑂3
− y 𝑂𝐻− como parte de la degradación del carbono orgánico. 

El potencial Redox disminuyó con respecto al tiempo pues para día número 1 de 

evaluación, los valores estuvieron entre -40 y 0 mV, mientras que para el día 

número 18, las repeticiones mostraron valores cercano a -150 mV con excepción 

al matraz . Estos valores se pueden observar en la Figura 4-2 (f). 
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Figura 4-2. Cuantificación de los sólidos totales volátiles (d), pH (e) y 
potencial óxido-reducción (f) en la etapa de multiplicación del consorcio 

microbiano. 

d 

e 

f 
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Las condiciones de óxido-reducción fueron afectadas por las concentraciones de 

oxígeno disuelto en el medio; conforme disminuyó el oxígeno disuelto se observó 

una disminución en Eh. Los valores encontrados de Eh de -150 mV se 

relacionaron con concentraciones anóxicas de 0 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] de oxígeno disuelto (Atlas 

y Bastha, 1993). 

En cuanto a la concentración de nitrato, los reactores mostraron que para el día 5 

de evaluación se tuvo una concentración de 65 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 𝑁𝑂3
− como valor promedio, 

partiendo de los de los 100 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] iniciales; mientras que para el día 15 los 

valores promedios fueron de 15 [𝑚𝑔 𝐿⁄ ] 𝑁𝑂3
− para un 85% de eficiencia de 

remoción al final del proceso de evaluación. 

4.1.3 Formación de la biopelícula en el material de soporte 
 
En la Tabla 4-1 se puede observar los resultados del proceso de formación de la 

biopelícula en el material de soporte (tezontle). Se analizó el parámetro de STV 

[𝑚𝑔 𝐿⁄ ] con el fin de determinar el crecimiento asociado al aporte del agua 

sintética (enriquecida con nutrientes). De las 5 semanas analizadas se encontró 

un incremento de STV en la tercera semana y posteriormente un descenso. No 

obstante las mediciones del potencial óxido-reducción mostraron una reducción 

sin afectar las condiciones anóxicas que se requieren para llevar a cabo la 

desnitrificación (Atlas y Bartha, 1993). 

Tabla 4-1. Seguimiento en el crecimiento de la biopelícula 

Semana Eh [𝒎𝑽] STV  [𝒎𝒈 𝑳⁄ ] DQO  [𝒎𝒈 𝑳⁄ ] Temperatura °C 

1 -93 17.6 294 19.0 

2 -72 12.0 206 25.5 

3 -51 39.2 208 20.6 

4 -43 37.4 175 19.5 

5 -16 33.5 50 19.9 

 

En cuanto a la DQO [𝑚𝑔 𝐿⁄ ], se puede observar una reducción a la quinta 

semana, con respecto a los valores iniciales, esta reducción indica una eficiencia 

de remoción del 71%. Mijaylova et al., (2008) reportan una remoción de carbono 
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orgánico de una biopelícula adherida en tezontle hasta del 90% en 30 días de 

operación, aunque esto pueda depender del tipo de carbono orgánico y de los 

nutrientes presentes en el agua (Safwat, 2018). 

Las eficiencias de remoción de nitrato fueron hasta del 85% para la quinta 

semana. Los sistemas de biopelícula han mostrado hasta 99% de eficiencia para 

la remoción de nitratos, esta eficiencia está influenciada por el tiempo de retención 

hidráulica, cargas volumétricas y la temperatura (Gutiérrez et al., 2012). El 

crecimiento y la reproducción bacteriana dependerán de factores como el sustrato 

y la formación inicial de una biopelícula “biofilm”, la cual requiere de un tiempo 

prolongado (Feng et al. 2017). Las condiciones encontradas en esta fase, 

propiciaron el establecimiento de consorcios microbianos adaptados a la 

desnitrificación, por lo que se utilizaron en la formación de la barrera biológica 

permeable.  

4.2 Caracterización físico-química de la zeolita natural 

 
Las principales características físico-químico de la zeolita natural tipo clinoptilolita 

utilizada, se pueden resumen en la Tabla 4-2. En cuanto a la CIA el valor fue 

superior al reportado por de Gennaro et al., (2014), cuyo valor fue de 0.137 𝑚𝑒𝑞 𝑔⁄  

al activarse con HDTMK (hexadecyl trimethyl ammonium) conocido como cloruro 

de cetrimonio. La CIA obtenida es similar a la CIA de resinas comerciales como 

Amberlite IRA 402 basado en 𝑂𝐻−Korkisch, J. (1988).  

Tabla 4-2. Propiedades fisicoquímico de la zeolita natural utilizada para la 
formación de la barrera permeable. 

Parámetro Valor 

Volumen de poro 0.049 𝑐𝑚3 𝑔⁄  

Área superficial 82.343 𝑚2 𝑔⁄  

Ancho de poro 0.590 𝑛𝑚 

CIA (zeolita acondicionado) 0.94 𝑚𝑒𝑞 𝑔⁄  

Densidad aparente 1.03 𝑔 𝑐𝑚3⁄  
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El volumen interno de la zeolita natural consiste en una medición de la 

interconexión tridimensional de los canales. Los valores usuales del volumen 

varían entre 0.1 y 0.35 [𝑐𝑚3 𝑔⁄ ], además poseen un tamaño de poro de 0.20 a 0.80 

𝑛𝑚 (Payra y Dutta, 2003), sin embargola Tabla 4-2 muestra que el volumen del 

poro obtenido es menor al rango mencionado.  

4.2.1 Sistema de intercambio iónico por la técnica de lotes 

 

Los resultados de la prueba de remoción por lotes mostraron que a mayor 

concentración de nitrato existe una mayor remoción por parte de la zeolita, como 

se apreciar en la Figura 4-3. En esta prueba, se determinó hasta 95% de eficiencia 

de remoción de nitratos en 48 h de TRH. Esta prueba consideró únicamente una 

solución de agua sintética basada en agua destilada enriquecida con 𝐾𝑁𝑂3
− para 

conocer el comportamiento de la zeolita natural acondicionada. En otros estudios 

se ha reportado una competencia tanto del sulfato y cloruro, por los sitios de 

intercambio, pues el acondicionamiento no hace a la zeolita selectiva para la 

remoción únicamente del nitrato (Arora et al., 2010). 

 

Figura 4-3. Eficiencia de remoción de nitrato en la prueba de  

remoción por lotes. 
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Adicionalmente se monitoreó la variación de pH de la solución. En la Figura 4-4 se 

observa que conforme aumenta el tiempo de contacto, incrementa del pH de la 

solución; este incremento confirma el intercambio del nitrato por iones 𝑂𝐻− en la 

solución (Luo et al., 2018). 

 

Figura 4-4. Efecto del pH en la remoción de nitrato. 

4.3 Diseño de las columnas para las barreras permeables 

 
Para el diseño de las columnas se contempló la concentración de iones en el agua 

subterránea de Ciudad Universitaria como se aprecia en la Figura 4-5. Al utilizar la 

ecuación 3-6, se identificó que el tipo de agua subterránea presente en Ciudad 

Universitaria tiene dos componentes principales como los son el bicarbonato 

(𝐻𝐶𝑂3
−) y sodio (𝑁𝑎+), cuyo balance iónico promedio es del -4.1%. 

Estos valores coinciden con los presentados por Montiel et al., (2014), al analizar 

42 pozos de la zona sur de la cuenca de México. Este autor clasifica el agua 

subterránea del área de estudio como bicarbonatada sódica. Además reporta la 

presencia de aguas bicarbonatadas sódicas-mixta y mixta-mixta, esto debido a la 

trayectoria del flujo a través de rocas volcánicas. 
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Figura 4-5. Diagrama de Schoeller- Berkaloff para la concentración de iones. 

Posterior a la caracterización del agua subterránea, se determinó el tiempo de 

retención hidráulica (𝜃) para la barrera biológica. Al considerar las ecuaciones 

número 3-3 y 3-4 (página 48), se calculó en 𝜃 = 20.5 ℎ. Este tiempo se encuentra 

dentro del rango de 𝜃 mencionado en la Tabla 2-2.  

Para determinar el gasto (𝑄) se utilizó la ecuación número 3-5 (página 48), 

tomando en cuenta para calcular el volumen (𝑉) el área superficial del reactor con 

un diámetro de 81.03 [𝑐𝑚2] y una altura propuesta de 20 [𝑐𝑚], ambos como 

resultado de un análisis previo de diferentes dimensiones para el diseño del 

reactor. 

Para determinar la altura en la que se colocaría la barrera biológica se utilizó la 

ecuación de Darcy, considerando la permeabilidad de la arena 

(𝐾𝑠 = 2.35 𝑥 10−4 [𝑚 𝑠⁄ ]) como resultado de analizar un tamaño de partícula medio 

de 0.18 𝑚𝑚; y 𝑄 =  1894.27  [𝑚𝐿 𝑑⁄ ] para mantener el 𝜃. De esta manera las 

dimensiones de la columna fueron de 30 cm de arena en el fondo, 20 cm de la 

tezontle la biopelícula adherida y 30 cm de arena. Todo lo anterior colocado dentro 

de la columna del reactor. 
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De manera paralela, se diseñó la columna de la barrera de intercambio iónico, 

para ello, se determinó que el agua subterránea presentaba una concentración de 

iones en la solución de 5.52 [𝑚𝑒𝑞 𝐿⁄ ], además se consideró el mismo gasto para la 

barrera biológica y un flujo másico de 10.43 [𝑚𝑒𝑞 𝑑⁄ ].  

Al considerar la capacidad de intercambio aniónico de la zeolita acondicionada, y 

estimando al menos 10 días de funcionamiento continuo, se calculó un total de 

333 g de zeolita por columna. Según la granulometría del material, la densidad 

aparente correspondió a 0.76 [𝑔 𝑐𝑚3⁄ ]  para una columna de 10.16 cm de 

diámetro se requirió una altura de 5.44 cm. Al utilizar la ecuación de Darcy con los 

valores antes mencionado las dimensiones de la columna fueron de 30 cm de 

arena en el fondo, 10 cm de la zeolita activada y 30 cm de arena. Se utilizó una 

columna de arena con la misma permeabilidad de las barreras biológicas y de 

intercambio aniónico como tratamiento testigo. 

4.4 Evaluación de fortalezas y debilidades 

 

Para la evaluación de fortalezas y debilidades se consideraron los resultados al 

finalizar el periodo de evaluación, para los parámetros de: a) eficiencia de 

remoción, b) costos de operación, c) saturación de zeolita, d) mantenimiento de la 

BIA, e) pérdida de permeabilidad y f) crecimiento de la biopelícula y g) generación 

de lodos en la BB. 

a) Eficiencia de remoción 

 

Al término de 30 días de operación, la barrera biológica presentó una mayor 

eficiencia en la remoción de nitratos, con una diferencia estadística entre 

tratamientos según el análisis de varianza (α = 0.05) y la prueba de separación de 

medias (Tukey α =0.05). El porcentaje promedio de remoción de nitratos fue del 

80%. En cuanto a las barreras de intercambio aniónico, la media de ER fue del 

35%, mientras que para la barrera del tratamiento testigo fue del 21%, como se 

presenta en la Figura 4-6. 
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A nivel de laboratorio se han encontrado %ER, en barreras de desnitrificación 

biológicas entre un 71 y un 87% (He et al., 2016); entre un 44 y 93% (Hunter, 

2002); y entre 73 y 96% (Gilbert et al., 2008). Como se observa en la Figura 4-6, el 

%ER del tratamiento biológico fluctuó entre 71 y 95% valores dentro de los rangos 

mencionados en la literatura. Esta variación en los %ER se le atribuye a la 

temperatura durante el periodo de evaluación (enero 2018) pues el valor promedio 

fue de 18.7 °C en el interior del laboratorio. Al tratarse de un proceso bilógico 

(Rivett et al., 2008) menciona que dichos cambios pueden afectar la velocidad de 

la desnitrificación biológica. 

 

Figura 4-6. Eficiencia de remoción de nitratos en agua subterránea. 

 
Además se analizaron las concentraciones de N − NO2

− y N − NH4
+ en el efluente. 

En el caso de la barrera biológica se tuvo una concentración hasta de 50 [mg L⁄ ] 

cercano al tercer día de evaluación. No obstante en días posteriores la 

concentración disminuyó, lo cual evidencia la adaptación de los microorganismos 
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a la barrera biológica. En promedio las concentraciones de N − NO2
− durante el 

periodo de evaluación fueron de 1.87 [mg L⁄ ] presentes en el efluente (lo cual 

equivale a 5.95 𝑁𝑂2
− [mg L⁄ ]). El valor promedio para N − NH4

+ fue de 2.02 [mg L⁄ ] 

(equivalente a 2.45 [mg L⁄ ] NH4
+), por lo que durante el proceso de remoción 

biológica de nitrato, un 71.6% del N − NO3
− se transformó a algunas formas 

diferentes de NO2
− o NH4

+, como el nitrógeno molecular o algunos subproductos 

intermedios en la desnitrificación biológica, como el óxido nítrico y el óxido nitroso. 

Estas sustancias aunque en condiciones favorables de pH, se transforman 

rápidamente en nitrógeno molecular (Hiscock et al., 2003). En cuanto a la 

formación de N − NH4
+, se podría relacionar con una reducción hasta amonio que 

se puede presentar en exceso de carbono disuelto (Capodici et al., 2018). 

Las condiciones promedio del pH en el efluente durante el periodo de la 

evaluación fue de 7.50 ± 0.26, lo que evidencia que el proceso de desnitrificación 

pudo haber llevado de manera completa hasta alcanzar transformar el nitrato en 

nitrógeno molecular por acción de los consorcios microorganismos presentes en la 

barrera biológica. El incremento en el pH se debe a la liberación de iones 

𝑂𝐻− producto de las reacciones, los cuales se combinan hasta producir 𝐻𝐶𝑂3
− 

(Rust et al., 2000).  

Con lo que respecta a la eficiencia mostrada por la zeolita natural acondicionada, 

los valores de %ER fluctuaron de acuerdo a la frecuencia en que se realizó el 

cambio de la barrera. Dichos cambios se presentaron en los días 10, 17, 22 y 28 

de la evaluación, observado que la eficiencia disminuye al quinto día. 

La pérdida de eficiencia del sistema de intercambio aniónico se puede atribuir a 

dos factores. Como primer factor se puede mencionar la concentración de aniones 

muy solubles presente en el agua subterránea como bicarbonato ( 𝐻𝐶𝑂3
−), sulfato 

(𝑆𝑂4
2−) y el cloruro (𝐶𝑙−). De acuerdo con Samatya et al., (2006) la presencia de 

estos aniones aumentan la competencia por los sitios de intercambio en la zeolita 

acondicionada. 
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En mediciones realizadas en el agua subterránea de Ciudad Universitaria en el 

periodo de investigación se encontró que variaciones en las concentraciones de 

aniones como los 𝑆𝑂4
2−, los cuales presentaron un valor de 44.26 [mg L⁄ ] ± 2.4, los 

𝐶𝑙− de 37.84 [mg L⁄ ] ± 0.57 y los 𝐻𝐶𝑂3
− de 175.44 [mg L⁄ ] ± 2.40, además de la 

presencia de nitratos en el agua subterránea que varió entre 18.89 y 36.6 [mg L⁄ ], 

este último ion también reportado por Montiel et al.,  (2014). 

El segundo factor que afectó la eficiencia de la barrera de zeolita se le atribute a la 

composición del material comercial utilizado, el cual presentó según el análisis por 

DRX hasta un 50% de zeolita natural tipo clinoptilolita, además de calcita (43% ± 

2.65) y de cuarzo (25% ± 3), los cuales no contribuyen en aumentar los sitios de 

intercambio iónico. 

En cuanto al tratamiento testigo fue posible observar un %ER de hasta un 40%, 

debido a que la arena utilizada presentó una CIA de 0.082 [𝑚𝑒𝑞 𝑔⁄ ], que 

combinado con las dimensiones del reactor proporcionaron hasta 332.18 [𝑚𝑒𝑞] de 

CIA. No obstante, los días 13, 23, 24 y 25 de evaluación las mediciones analíticas 

reportaron concentraciones de nitratos por encima de las aportadas en la entrada 

al sistema; por lo que se supone que en estos momentos al saturarse las cargas 

hubo una liberación del nitrato retenido.  

Además, se encontró en algunas evaluaciones valores de hasta 2.2 ± 2.6 [mg L⁄ ] 

N − NO2
− y de 1.11± 0.95 [mg L⁄ ] N − NH4

+ subproductos del proceso de 

desnitrificación biológica. Esto  posiblemente a la presencia de bacterias 

endógenas del agua subterránea (Capodici et al.,2018).  

b) Costos de diseño 

 

En cuanto al costo de operación se analizaron los valores de los reactivos de 

laboratorio utilizados en cada una de las actividades, los materiales como tezontle 

y zeolita natural, así como el agua destilada y desionizada para los procesos de 

acondicionamiento de la zeolita natural y preparación de la solución nutritiva.  
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En el caso de la formación de la biopelícula adherida al tezontle para la operación 

de la barrera biológica, los costos que se aprecian en la Tabla 4-3 corresponden a 

las horas de mano de obra invertidas para la preparación de la solución nutritiva 

para el proceso de aclimatación y multiplicación del consorcio microbiano; además 

del proceso de fijación de la biopelícula, 

Tabla 4-3. Análisis del costo de diseño de una barrera biológica 

Costo Cantidad Pesos 

Solución nutritiva 44.0 L 526.3 

Agua destilada 44.0 L 625.1 

Tezontle 3.9  Kg 16.1 

Mano de Obra 304 h 19,300.0 

Total  $ 20,467.8 M.N 

 
En cuanto a los costos de la barrera de intercambio aniónico se puede observar en 

la Tabla 4-4, para lo cual se consideró la cantidad de hidróxido de sodio utilizado 

para el acondicionamiento de la zeolita natural, así como el agua destilada y 

desionizada, como la mano de obra para realizar este proceso.  

Tabla 4-4.  Análisis del costo de diseño de una barrera de intercambio 
aniónico 

Insumo Cantidad Pesos  

Reactivos (𝑵𝒂𝑶𝑯) 67.0 g 175.5 

Agua destilada 201.0 L 2855.4 

Agua desionizada 134.0 L 2236.8 

Zeolita natural 3.3 Kg 38.6 

Mano de Obra 120 h 7,500.00 

Total 

 

$ 12,810.3 M.N 

 

Analizando los resultados presentados en la Figura 4-6, la barrera biológica 

alcanzó a remover 40.5 [𝑚𝑜𝑙] de nitrato del agua subterránea utilizada, mientras 

que la barrera de intercambio aniónico removió 19.7 [𝑚𝑜𝑙] de nitrato. Tomando los 

costos presentados en las Tablas 4-3 y 4-4, se puede mencionar que el costo de 
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remover 1 [𝑚𝑜𝑙] de nitrato utilizando la barrera biológica fue de $504.7 M.N, 

mientras que para remover 1 [𝑚𝑜𝑙] de nitrato con la barrea de zeolita natural 

acondicionada $650.3 M.N. 

c) Saturación de la zeolita 

 

Se analizó los valores que se obtuvieron en cada una de los ciclos de operación 

de la barrera de intercambio aniónico. Durante el proceso de evaluación se 

realizaron los cambios de manera periódica cada 7 días. En la Figura 4-7 se 

observa los porcentajes de remoción de nitratos, se observa que para el cuarto día 

de operación se alcanzó en promedio la mayor remoción, llegando a saturarse 

para el séptimo día de operación aproximadamente. 

 

Figura 4-7. Evaluación del tiempo de saturación de la barrera de zeolita. 

d) Mantenimiento 

 

Para la regeneración de la zeolita se analizó la capacidad de intercambio anionica, 

cuyo valor después del primer proceso de remoción en la barrera fue de 0.76 

[𝑚𝑒𝑞 𝑔⁄ ] de zeolita.  
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También se realizó una prueba de remoción por lotes (prueba batch) para analizar 

el comportamiento de la zeolita posterior a la regeneración, la cual se observa en 

la Figura 4-8.  

 

Figura 4-8. Evaluación de la eficiencia de remoción de la zeolita activada y 
regenerada 

La zeolita natural regenerada redujo un 20% su capacidad de intercambio 

aniónica. La eficiencia de remoción a través del tiempo disminuye, pues alcanzó 

un valor máximo de 60% de ER h, mientras que para el mismo tiempo de 

evaluación (72 h) la zeolita natural acondicionada fue del 80%. 

Los resultados obtenidos difieren con algunos valores reportados en la literatura. 

Rahmani et al., (2009), realizó 3 procesos de regeneración sin pérdida en la 

capacidad de intercambio; por su parte Zhang et al., (2017) realizó 20 ciclos de 

regeneración sin cambios, reportando cambios en el área superficial por efecto de 

microfracturas, esto último favoreció el aumento en el área superficial de la zeolita 

natural. Sin embargo Li et al., (2010) obtuvo una disminución de la capacidad de 

intercambio, debió a la contaminación de la solución y de la zeolita en el proceso 

de regeneración además de la zeolita. 
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Cabe mencionar que según la prueba de difracción de rayos X, posterior al 

proceso de remoción de nitrato en la barrera, mostró una disminución en la 

cristalinidad. Agámez et al., (2006) menciona que este proceso es consecuencia 

de una desaluminazación que puede sufrir la estructura por una migración del 

aluminio a la superficie externa de la zeolita, la cual puede incidir en los posible 

sitios de intercambio. 

e) Pérdida de permeabilidad 
 

Para determinar el cambio de permeabilidad se realizaron pruebas de 

conductividad hidráulica de los materiales utilizados, los cuales se aprecian en la 

Tabla 4-5. En el caso de la arena que contuvo los reactores de intercambio iónico 

y del tratamiento testigo, se mostraron valores similares al inicial, al igual que la 

zeolita utilizada en la barrera de intercambio iónico. En el caso del reactor 

biológico, la arena mostró una disminución en la permeabilidad de un 57% con 

respecto al valor inicial. Además de un cambio en la coloración de la matriz, según 

Jaramillo (2002) colores grisáceos corresponden a condiciones de reducción. 

Tabla 4-5.  Análisis de permeabilidad de los materiales de las barreras. 

Evaluación inicial Final Diferencia 

Material 𝐾𝑠 [𝑚 𝑠⁄ ] % 

Arena para reactores (arena y zeolita) 2.35 𝑥 10−4 2.97 𝑥 10−4 NDS 

Arena para reactores biológicos 1.36 𝑥 10−4 57 

Zeolita 1.10 𝑥 10−4 1.16 𝑥 10−4 NDS 

Tezontle 19.8 𝑥 10−4 4.60 𝑥 10−4 74 

NDS: Sin diferencia significativa 

En el caso del tezontle la permeabilidad disminuyó un 77% con respecto al valor 

inicial. Esta disminución en el coeficiente de permeabilidad coincide con los 

presentados con Arenas (2017), el cual reportó el cambio debido al crecimiento de 

la biopelícula en el medio. 
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f) Crecimiento de biopelícula y generación de lodos 
 

Del efluente del tratamiento biológico se tomaron muestras para realizar el análisis 

de STV, tanto del agua subterránea como del agua a la salida de los tratamientos. 

En la Figura 4-9, se observan los valores determinados. 

 

Figura 4-9. Determinación de sólidos totales volátiles en muestras de agua 

subterránea y agua tratada en el sistema biológico. 

Como se observa en la Figura 4-9, las muestras de agua subterránea presentaron 

un valor promedio de STV de 0.256 [mg L⁄ ], por su parte las muestras de agua 

tomadas a la salida de la barrera biológica alcanzó un valor promedio de 0.640 

[mg L⁄ ], con una tendencia a incrementarse a través del tiempo. Tanto los valores 

de permeabilidad como las concentraciones de STV y la eficiencia de remoción, 

mostraron una disminución a través del tiempo, como producto del crecimiento de 

la biopelícula en el tezontle. 

A partir del tezontle recuperado de las columnas se colocaron muestras del 

material en solución nutritiva para observar el crecimiento de los posibles 

microorganismos presentes en el consorcio. En la Figura 4-10 se aprecia el 

crecimiento de la biopelícula y en la Figura 4-11 se observa las muestras 
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procesadas con la tinción de Gram y una muestra tomada en el agua sobre el 

tezontle. 

 

Figura 4-10. Proceso de crecimiento del tezontle sobre medio de cultivo 

a- Muestra de tezontle (columna), b- Tezontle sobre el agar nutritivo, c y d crecimiento de 

microorganismos sobre el medio de cultivo 

Ben et al., (2016) menciona que varios géneros de bacterias de la clase Bacillus 

como Pseudomonas sp., Arthrobacter sp. y Halomonas son capaces de eliminar 

los altos niveles de nitrato del agua. También existen cepas de microorganismos 

modificadas a nivel de laboratorio con genes que promueven la desnitrificación 

como Agrococcus sp LN828197; Cronobacter sakazakii LN828198 y, Pedicoccus 

pentosaceus LN828199. 

Cervantes (2009), menciona a otros microorganismo que pueden llevar a cabo el 

proceso de desnitrificación como: Alcaligenes sp, Paracoccus sp, Thiobacillus sp, 

Rhodopseudomonas sp, Rhizobium spp, Neisseia  sp y Propionibacterium sp. La 

eficacia de cada microorganismo dependerá de las condiciones de pH y de la 

fuente de carbono. 
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Figura 4-11. Muestras analizadas al microscopio óptico (a, b y c a 100 X) y  
d a 10 X. 

Muestras a y b bacterias posibles estreptobacilos, c- bacterias tipo coco, d- 

microorganismo del phylum Ciliophora 
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5. CONCLUSIONES 

 

1. Se comprobó que una barrera reactiva biológica en ausencia de oxígeno disuelto, 

es más eficiente para realizar un proceso de desnitrificación en agua subterránea 

debido al desarrollo de microrganismos específicos para la remoción de nitrato, en 

comparación con una barrera de zeolita natural acondicionada, que se satura por 

la concentración de aniones presentes en el agua subterránea. 

 
2. El uso de lodos granulares de un reactor anaerobio de flujo ascendente mostraron 

una mejor adaptación que los microorganismos provenientes del suelo, a un 

sustrato rico en nitrato para el desarrollo de un consorcio microbiano adherido 

sobre una barrera permeable de tezontle para la desnitrificación biológica en agua 

subterránea contaminada. 

 
3. La zeolita natural tipo clinoptilolita acondicionada con 𝑁𝑎𝑂𝐻 a nivel de laboratorio, 

incrementó la capacidad de intercambio aniónico permitiendo la remoción de 

nitratos del agua subterránea y su uso como barrera permeable a escala piloto. 

 
4. A nivel de laboratorio, la eficiencia de la barrera permeable biológica presenta un 

80% en la remoción de nitratos en agua subterránea contaminada artificialmente, 

mientras que la barrera permeable de zeolita natural presenta un 35% de 

eficiencia, debido a la competencia entre nitrato con otros aniones presentes en el 

agua subterránea y el porcentaje de material con baja capacidad de intercambio 

aniónico como el cuarzo y la calcita. 

 
5. La barrera biológica requirió 135 días para su establecimiento, mientras que la 

barrera de intercambio aniónica se preparó en 15 días. Desarrollar un gramo de la 

barrera biológica es un 28% menos costoso, que acondicionar un gramo de zeolita 

natural para la remoción de nitratos. Adicionalmente, la barrera biológica operó por 

30 días consecutivos mientras que la barrera de intercambio aniónico se restituyó 

cada 6 días, ya que disminuyó su eficiencia de remoción de nitratos. 
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6. RECOMENDACIONES 

 

1. Utilizar otros materiales porosos para la fijación de la biopelícula, en especial 

aquellos que contribuyan como fuente de carbono orgánico. 

2. Emplear otras zeolitas naturales comerciales, así como resinas de intercambio 

iónico. 

3. Realizar estudios con barreras en serie que tengan adaptadas grupos de 

bacterias para cada paso de la desnitrificación hasta nitrógeno gaseoso 

(nitratos a nitritos a óxido nitroso hasta nitrógeno gaseoso), a fin que se 

consuman los productos intermedios del proceso 

4. Realizar pruebas piloto en campo bajo situaciones de contaminación por 

nitratos en agua subterránea. 
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8. ANEXOS 

 

En este capítulo se describen algunos detalles adiciones de la metodología 

utilizada para la determinación de las formas nitrogenadas en el agua subterránea 

así como cada uno de los procesos de aclimatación y crecimiento de los inóculos 

microbianos, así como en el proceso de cuantificación de la eficiencia de remoción 

de nitratos por la barreras permeables, basado en APHA- AWWA-WEF (1960). 

Además se describe la metodología para la determinación del coeficiente de 

uniformidad granulometría de la arena utilizada en cada reactor y los 

difractogramas obtenidos de las muestras de zeolitas analizadas.  

 

8.1 Descripción de la técnica analítica utilizada para la determinación de las 

diferentes formas de nitrógeno. 

 
a) Determinación de 𝑵−𝑵𝑶𝟑

− 
 

Se inicia realizando una curva patrón con una solución de 𝐾𝑁𝑂3
− (1 mL=10 µg) en 

concentraciones de 0 a 10 mL (1 mL=10 µg de 𝑁 − 𝑁𝑂3
−), aforando tubos Nessler 

de 100 mL, la cual se puede apreciar en la Figura 8-1 (g). En el caso de las 

muestras que se tomaron de cada uno de los reactores, inicialmente se filtraron en 

papel de 0.45 µm para evitar interferencias con materia orgánica suspendida; de la 

cual se tomaron 20 mL de muestra. En el proceso tanto a la solución para la curva 

como de la muestra, se le agregan 10 mL de agua destilada y 2 mL de ácido 

fenilsulfónico; posteriormente 6 mL de NH4OH aforando hasta 100 mL. Posterior a 

los 10 min se procede a tomar una muestra y hacer la lectura en 410 nm. 

 

b) Determinación de 𝑵−𝑵𝑶𝟐 
 

Se inicia realizando una curva patrón con una solución de 𝑁 − 𝑁𝑂2 (1 mL = 10 µg) 

en concentraciones entre 0 y 5 mL, aforando tubos Nessler de 50 mL, como se 

observa en la Figura 8-1 (h). Las muestras tomadas del reactor se filtraron en 

papel de 0.45 µm para evitar interferencias de la cual se tomaron 20 mL de 

muestra. A las muestras se le colocó 1 mL de ácido sulfanílico y después de 10 

minutos se le adicionan 1 mL de clorhidrato de naftilamina y 1 mL de acetato de 
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sodio como solución amortiguadora, luego de 10 minutos se toma una muestra y 

se realiza la lectura en un espectrofotómetro a 520 nm. 

 

Figura 8-1. Curva de calibración a) N-nitrato, b) N-nitrito y c) N-amonio 

g 

h 

i 
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c) Determinación de 𝑵−𝑵𝑯𝟑 

 

Se inicia realizando una curva patrón con una solución de 𝑁𝐻4𝐶𝑙 (1 mL=10 µg) en 

concentraciones entre 0 y 5 mL, aforando tubos Nessler de 50 mL, como se 

observa en la Figura 8-1 (i). Las muestras tomadas del reactor se filtraron en papel 

de 0.45 µm para evitar interferencias de la cual se tomaron 20 mL de muestra. A 

las muestras se le coloca 1 mL del reactivo de Nessler y posterior a los 10 mim se 

realiza la lectura en un espectrofotómetro a 410 nm. 

 

8.2 Difracción de Rayos X de la zeolita 

Se analizó una muestra de la zeolita natural, otra de zeolita natural con el proceso 

activación y una posterior al proceso de intercambio aniónico a través de una 

Difractómetro. En la Tabla 8-1 se aprecia la identificación de las fases de la prueba 

de DRX; mientras que en las Figuras 8-2 (j) se aprecia el difractograma de la 

zeolita natural, Figura 8-2 (k) zeolita natural con el proceso de acondicionamiento 

y en la Figura 8-3 (l) la zeolita natural acondiciona al final del proceso de 

intercambio aniónico respectivamente. 

Tabla 8-1. Análisis de identificación de fases de tres muestras de zeolita. 
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Figura 8-2. Difractograma de rayos X a) zeolita natural b) zeolita natural 

acondicionada  y c) zeolita acondicionada al final del proceso de remoción 

de nitratos en agua subterránea 

j 

k 

l 
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8.3 Granulometría de la arena 

Para el análisis del tamaño de partículas se tomó una muestra de 1 kg del material 

que se utilizó en los reactores del ensayo, la cual se secó al aire por 48 h y 

posteriormente a 110 °C por 24 h en la estufa. Para la separación por tamaño de 

partículas se utilizó una serie de número de malla 30, 60, 70, 120, 140 y 200, 

equivalente al sistema métrico decimal (0.596, 0.250, 0.21, 0.125, 0.105 y 0.074 

𝑚𝑚), las cuales se colocaron sobre un vibrador mecánico por 10 min.  

El material retenido en cada malla se pesó en una balanza digital y se grafican, 

como se observa en la Figura 8-7. Para determinar el coeficiente de uniformidad 

(𝐶𝑢), se determinó el 𝐷60 que corresponde al diámetro o tamaño por debajo del 

cual queda el 60% del material, así como el 𝐷10 que representa el diámetro o 

tamaño por debajo del cual queda el 10% del material, mediante la ecuación 8-1. 

𝐷𝑢 = 
𝐷60

𝐷10
………………………………….. (8-1) 

 

Figura 8-3. Coeficiente de Uniformidad de tamaño de partícula. 

El coeficiente de uniformidad de la arena es de 1.97, mientras que el tamaño 

específico de la partícula corresponde a 0.06 𝑚𝑚. 


