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RESUMEN
La Presa José Antonio Alzate (PJAA) ubicada en el municipio de Toluca, es un sistema que
presenta humedales a lo largo de su cauce. La presa ha sido reportada como una zona con alto
grado de contaminacion a causa del vertido de aguas residuales domésticas e industriales, las
cuales se caracterizan por contener compuestos nitrogenados y metales pesados, entre otros
contaminantes. Hasta hace pocos afos, se reportaba que los compuestos nitrogenados eran
eliminados en los sistemas de humedales por dos mecanismos:1) por la absorcién por la flora del
lugar y 2) por la actividad microbiana nitrificante y desnitrificante, sin embargo, la modificacion del
ciclo del nitrdgeno en este siglo sugiere la participacion de los microorganismos anammox
(oxidacion anaerobia del amonio) en tal proceso. Por lo que en el presente trabajo se evalud la
actividad anammox en lodos obtenidos del rizoma de Typha sp., humedal natural localizado en la

PJAA. En cultivo en lote se evaluaron cinco concentraciones de N-NO2 (15, 30, 50, 70 y 100
mg/L), manteniendo constante la concentracion de N-NHs* en 100 + 10 mg/L. En todos los
ensayos, la oxidacion del amonio estuvo acoplada a la reduccion del nitrito, con produccion de
N,. Las eficiencias de consumo de nitrito para las concentraciones de 15 a 50 mg/L de N-NO2

fueron mayores a 95%, mientras que las eficiencias de amonio aumentaron de 14 a 48%. En los
ensayos con 70 y 100 mg/L de N-NO2, el consumo de nitrito fue de 74 y 58%, con velocidades

especificas de consumo de 0.51 a 0.44 mg N-NO./g SSV respectivamente, indicando un
fendmeno de inhibicion por sustrato. Una vez comprobada la actividad anammox de los lodos,
estos fueron expuestos a cinco concentraciones de cromo hexavalente (0.1, 0.5, 1.0, 1.5y 2
mgCr(VI)/L). Los cultivos fueron monitoreados 120 horas y en ninguno de los casos se observo
consumo de los sustratos. Por lo que se procedié a realizar estudios de recuperacion con la

finalidad de discernir un efecto toxico o inhibitorio del Cr(VI) sobre el cultivo. Para la



concentracion expuesta a 0.1 mg Cr(VI)/L, el consumo de sustratos u actividad se observé
después de 122 hrs de cultivo, mientras que para la concentracion de 2 mg/L se presentd hasta
las 166 hrs. En términos de eficiencias se observo una disminucion del 25 hasta del 89% con
respecto al cultivo control, no obstante, el rendimiento fue cercano a uno, a excepcion de la
concentracion de 2 mgCr(VI)/L, donde no se detect6 produccion de biogés. La recuperacion de la

actividad del cultivo evidencian que el Cr(VI) provoco un efecto inhibitorio y no téxico.

El estudio proporciona informacion nueva y Util sobre la actividad anammox de lodos procedentes
de humedales, los cuales pueden ser utilizados como indculo potencial para el tratamiento de

aguas residuales en reactores anammox y/o humedales construidos.
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ABSTRACT
The José Antonio Alzate Dam (PJAA) In the municipality of Toluca, there is a system that
presents wetlands along its channel. The dam has been reported as an area with a high degree of
pollution due to domestic and industrial wastewater discharges, which are characterized by
nitrogen compounds and heavy metals, among other contaminants. Until a few years ago, it was
reported that the nitrogen compounds were eliminated in the wetland systems by two
mechanisms: 1) by the absorption by the local flora and 2) by the nitrifying and denitrifying
microbial activity, however, the modification of the cycle of nitrogen in this century suggests the
involvement of anammox (ammonium oxidation-anaerobic) microorganisms in such a process.

So, in the present work the anammox activity in sludge of the rhizome of Typha sp., natural
wetland located in the PJAA was evaluated. Five concentrations of N-NO2 (15, 30, 50, 70 and 100

mg/L) were evaluated in batch culture, keeping the N-NH," concentration constant at 100 + 10

mg/L. In all trials, the ammonium oxidation was coupled to nitrite reduction, N » production. Nitrite

consumption efficiencies at concentrations of 15-50 mg / L of N-NO, were greater than 95%,

while ammonium efficiencies increased from 14 to 48%. Nitrogen consumption of 74 and 58%,
with specific consumption measures of 0.51 to 0.44 mg of N-NO,"/g SSV respectively, were tested

in 70 and 100 mg / L N-NO,™ indicating a phenomenon of substrate inhibition. Once the anammox
activity of the sludge was verified, they were exposed to five concentrations of hexavalent
chromium (0.1, 0.5, 1.0, 1.5 and 2 mgCr(VI)/L). The cultures were monitored for 120 hours and in
none of the cases did the substrate consumption appear. Therefore, it was processed to perform
recovery studies in order to discern a toxic or inhibitory effect of Cr(VI) on the culture. For the
concentration exposed to 0.1 mg of Cr(VI)/L, the consumption of substrates or activity was after

122 hours of culture, whereas for the concentration of 2 mg/L it was presented up to 166 hours. In
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terms of efficiencies, up to 89% can be compared with the control of the crop, however, the yield
was close to an exception of the concentration of 2 mg Cr(VI)/L, where no biogas production was
detected. The recovery of the activity of the culture evidences that Cr(VI) caused an inhibitory and

non-toxic effect.

The study provides new and useful information on the anammox activity of wetland sludge, which
can be used as potential potential for the treatment of wastewater in anammox reactors and/or

constructed wetlands.
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l.  INTRODUCCION Y ANTECEDENTES
Hasta finales de los afios ochenta fueron los efectos negativos de las descargas de agua residual
con altas cargas de nitrgeno (Weier y col., 1993), por lo que el interés por la busqueda de
procesos y técnicas que permitieran la eliminacion de los compuestos nitrogenados en aguas
contaminadas cobro gran importancia, dentro de los tratamientos mas utilizados sobresale el uso
de sistemas biol6gicos. Hasta hace pocos afios el principal proceso de eliminacién bioldgica de
los compuestos nitrogenados era la nitrificacion acoplada a la desnitrificacion, lo cual involucraba
elevados gastos de operacion debido a que los procesos se llevaban a cabo en unidades
experimentales separadas y al suministro de aire en el reactor nitrificante y de materia organica
en el reactor desnitrificante. Sin embargo, el descubrimiento del proceso anammox (oxidacion
anaerobia del amonio) ha dado pie a su uso en el tratamiento de agua residuales, este proceso
biolégico destaca por su eficacia en la eliminacion de los compuestos nitrogenados y sus bajos
costos comparado con el acoplamiento de los procesos de nitrificacion-desnitrificacion (Cardenas
y Séanchez, 2013). No obstante, hasta el momento la mayoria de los estudios del proceso
anammox se han centrado en obtener biomasa de sistemas terrestres (Zopfi y col., 2009),
manglares (Li y col., 2011b; manglares (Li y col., 2011a; Li y col., 2011b; Meyer y col., 2005;
Wang vy col., 2012), campos petroliferos (Li y col., 2010), sistemas de tratamiento de aguas
residuales (Wang y col., 2010), y ecosistemas marinos y dulces (Schmid y col., 2007; Hirsch y
col., 2011, Hong y col., 2011), pero existe poca informacion sobre la actividad de los
microorganismos anammox en sistemas fitorremediadores como lo son los humedales. La
posible actividad anammox habré una gran posibilidad de su uso en el campo de la biologia
ambiental y biotecnologia, como posible fuente de inoculo para la biorremediacion, por lo que se

vuelve necesaria la generacion de informacion al respecto.



1.1 Panorama actual del agua

El agua es un recurso indispensable para la supervivencia en el planeta, es la sustancia mas
abundante en la biosfera. Se calcula que existen mil cuatrocientos millones de km3 de agua, de
los cuales el 97.5% es agua salada contenida en mares y océanos, y el 2.5% restante es agua
dulce. Del agua dulce solo el 0.03% se encuentra disponible para uso humano a través de la
explotacion de los mantos superficiales (rios, lagos, presas, lagunas, etc.) (Camargo y col., 2005;

Dapena 2007; Lépez 2009).

En México, se estima que el 77% del agua de consumo es utilizada para la agricultura, 14% para
el abastecimiento publico, 5% para el funcionamiento de fuentes hidroeléctricas y 4% para
actividades industriales (CONAGUA, 2014). Con el aumento demografico tanto la demanda de
consumo como la contaminacion han incrementado, provocando el decaimiento de los cuerpos
receptores: rios, lagos, lagunas, presas, estuarios, etc.; lo que se traduce en la desaparicion de la
vegetacion, asi como en la muerte de peces y demas animales acuaticos. Por otra parte, la
descarga directa a cuerpos de agua de las aguas residuales generadas en las actividades
productivas, limita el uso del recurso para su manejo en actividades productivas como el riego, la

pesca Y la agricultura, para el consumo (agua potable) y recreacion de contacto.

La falta de un tratamiento adecuado y redso de las aguas residuales generadas; conducen a la
sobre explotacion del recurso, la contaminacion de ecosistemas, la degradacion de los suelos y
un impacto negativo sobre la seguridad alimentaria. Ante esta problematica, el saneamiento de
las aguas residuales adquiere mas importancia para asegurar su tratamiento y adecuada
disposicion en los cuerpos receptores, en condiciones que no perjudiquen al medio ambiente y la

salud de la poblacion (de la Pefiay col., 2013).



1.2 Problematica del Rio Lerma y la Presa José Antonio Alzate

En el Estado de México, la mayor parte de descargas de agua residual en cuerpos de agua
natural se realiza sin un tratamiento 0 con un tratamiento deficiente previo que ocasiona
problemas de contaminacién en los cuerpos receptores, uno de los casos mas relevantes es el
relacionado al Rio Lerma que registra un alto grado de contaminacion (Barcel6-Quintal y col.,

2002; Loyd y col., 2003).

El Rio Lerma nace de tres lagos interconectados ubicados en el valle de Toluca; Chignahuapan,
Chimaliapan y Chiconahuapan, cuenta con una longitud de 738.30kilometros y una superficie de
5,354 km2, presenta elevaciones que fluctian entre los 2,420 y superiores 4,500 msnm,
encuentra su primer cuerpo regulador en la Presa José Antonio Alzate (PJAA) (del Aguila, Lugo y
Vaca, 2005; Garcia-Aragon y col., 2003; Garcia-Aragén y col., 2007; Garcia-Aragon y col.,2013;

Gobierno del Estado de México, (2015).

La PJAA se ubica en los municipios de Almoloya de Juarez e Ixtlahuaca, a 25km al norte de
Toluca, fue construida entre los afios 1960 y 1962 con el fin de ser utilizada como reserva de
agua para irrigacion durante los meses de Noviembre a Abril y como depdsito para el control de
inundaciones durante los meses de Mayo a Octubre, cuenta con un caudal de 2 m*/s en época de
estiaje y de 40 m¥s en épocas de lluvia (Barceld-Quintal y col., 2002; Garcia y col., 2007: Rosas
de Alva y col., 2010; Barcel6-Quintal y col., 2012a). Los valores acerca de la calidad del agua en
la presa presentan variaciones anuales de modo directo a la cantidad de embalaje, en los meses
de Mayo y Agosto la dilucion decrece de manera significativa, por lo que la cantidad de sélidos se

incrementa causando una mayor actividad en procesos anerobios, en temporadas con mayor



embalaje debido al aumento en la disolucion los procesos que requieren de oxigeno se ven

favorecidos (Barceld, 2000).

Entre los principales contaminantes registrados en la presa sobresalen compuestos carbonados y
nitrogenados, asi como metales pesados (cromo, cobre, plomo, cadmio, entre otros) (Barcel6-
Quintal y col., 2002; Garcia-Aragon y col., 2003; Garcia-Aragon y col., 2007; Lopez-Galvan, 2009;
Barceld-Quintal y col., 2012a). La presencia de estos compuestos ha provocado condiciones
sépticas y peligrosas para la salud lo que limita el uso de esta agua (Rosas de Alva y col., 2010),
no obstante, cabe sefialar que las comunidades aledafias a la presa contintan utilizando el agua
para el riego de cultivos y para el consumo de animales de corral y ganado (Gobierno del Estado

de México, 2015).

1.3 Fuentes de contaminacién

Los contaminantes son definidos como compuestos organicos e inorganicos que se encuentran
en suspension o disueltos en exceso por un periodo de tiempo tal, que afecte de manera
negativa la salud de los ecosistemas y del humano (Olmos y col., 2004). De acuerdo con Pérez y
Camacho (2011), los contaminantes pueden clasificarse en grupos, los cuales incluyen diversas
sustancias procedentes de diferentes fuentes (Cuadro 1). Su clasificacion concuerda con reportes
nacionales e internacionales, que consideran que la contaminacién por compuestos
carbonatados y metales pesados es ocasionada principalmente por descargas industriales,
mientras que los nutrientes como los compuestos nitrogenados proceden de efluentes
domésticos, agricolas e industriales (Fondo para la comunicacion y la educacién ambiental, s.f.;

Lopez, 2009; FAO, 2016).



Cuadro 1 Clasificacion de los contaminantes por tipo de sustancia y procedencia.

TIPO DE CONTAMINACION EFECTO Y PROCEDENCIA

Incluye &cidos, sales y metales pesados provenientes de
industrias. Estos son recalcitrantes y en el caso de los
metales pueden ser bio-acumulables. Presentan afectos
toxicos a largo plazo.

Sustancias quimicas inorganicas

Dentro de estos se encuentran compuestos nitrogenados y
fosfatos, los cuales son utilizados en sectores agricolas
como fertilizantes y pesticidas (sulfatos). Suelen disminuir la
potabilidad del agua.

Nutrientes vegetales inorganicos

Envuelve moléculas organicas procedentes de petroleo,
gasolina, disolventes (hidrocarburos), los cuales proceden

Compuestos organicos de diversas industrias. Estos compuestos en exceso suelen
causar problemas de toxicidad y disminucion de la biota del
lugar.

(Modificado de Pérez y Camacho, 2011).

Los metales pesados son definidos como cualquier elemento quimico metalico con una alta
densidad que es toxico, inclusive en concentraciones bajas. Entre los metales pesados mas
comunes se encuentran: mercurio (Hg), cadmio (Cd), arsénico (As), cromo (Cr), talio (TI), plomo
(Pb), entre otros (Lucho y col., 2005). Estos metales suelen estar de manera natural en la corteza
terrestre, sin embargo, no pueden ser degradados con facilidad debido a que no son necesarios
para funciones metabolicas especificas en los seres vivos. El principal problema asociado a los
metales pesados es su tendencia a la bioacumulacion en tejidos animales y vegetales, lo cual,
ocurre tras la ingesta directa o indirecta de los mismos a través del agua y los alimentos (Abollino

y col., 2002; Angelova y col., 2004; Lucho y col., 2005).

De acuerdo con Prieto-Mendéz y col. (2009) el uso de fertilizantes con compuestos nitrogenados
aportan al suelo nutrientes que permiten el desarrollo de plantas, las cuales pueden aumentar su
capacidad acumulativa en presencia de nitrato de amonio, permitiendo un aumento en la

biodisponibilidad de los metales pesados (Rodriguez-Ortiz y col., 2007).



Los compuestos nitrogenados, son de los contaminantes mé&s comunes en el agua residual y
presentan diferentes estados de oxidacion: -3, -1, 0, +1, +2, +3, +5 para el amonio 0 amoniaco
(NH4" 0 NHs), hidroxilamina (NH20H), nitrégeno molecular (N2), 6xido nitroso (N20), dxido nitrico

(NO), nitrito (NO2) y nitrato (NO3), respectivamente.

El amonio (NH4") es la forma méas oxidada de los compuestos nitrogenados, su forma no ionizada
es el amoniaco (NHs), el cual, es un gas. Su presencia en los cuerpos de agua provoca un
decrecimiento de la concentracion de oxigeno disuelto debido a la oxidacion bioldgica de dichos
compuestos, también son asociados al fendmeno de eutrofizacion que causa la proliferacion
desmesurada de algas y productores primarios provocando la muerte de la vida acuatica.
Algunos de los efectos toxicos reportados son la asfixia en peces debido a la destruccion del
epitelio branquial y alteraciones en la regulacion de la actividad osmorreguladora de higado y
rifiones; la toxicidad en humanos es a partir su especie no ionizada (amoniaco), la cual causa
irritaciones de las membranas mucosas, ulceras y problemas del tracto respiratorio (Camargo y
col., 2005). Debido a los efectos descritos, la Norma Oficial Mexicana NOM-001-ECOL-1996 que
establece los limites permisibles de contaminantes en las descargas residuales en aguas y
bienes nacional, determina como limite mé&ximo permisible un valor de 40 mg/L de nitrégeno total
para descargas de aguas a cuerpos receptores (Diario Oficial de la Federacion, 1997), mientras

que la Agencia de Proteccion Ambiental (EPA) de Estado Unidos, establece un limite maximo

permisible de 10 mg N-NH,"/L para garantizar la salud.

El nitrito tanto en forma ionizada (NO2’) como no ionizada (acido nitroso, HNO-) son considerados
como toxicos, su forma no ionizada contribuye principalmente con la acidificacion del agua
superficial. Ambas formas quimicas provocan la disminucion de la biodiversidad acuatica y de su

habitat (Galoway y col., 2008). Los iones nitrito en organismos acuaticos pueden causar hipoxia y
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muerte debido a que promueve la conversion de hemoglobina a metahemoglobina, la cual es una
molécula incapaz de transferir oxigeno a los tejidos. De acuerdo con Camargo y col. (2005), la
salud humana puede ser también afectada, ya que estos compuestos pueden reaccionar con
aminas y amidas secundarias en el organismo y producir nitrosaminas, compuestos reportados

como potencialmente cancerigenos.

El nitrato (NO3) es el segundo compuesto nitrogenado méas abundante en sistemas acuéticos,
tiene efectos similares el nitrito debido a que el nitrato se reduce a nitrito (Cheng y Cheng, 2002).
Como resultados de su baja permeabilidad, el nitrato presenta menor toxicidad en comparacion a
los dos compuestos anteriores, sin embargo, se tiene reportes que indican que el nitrato tiene
efectos adversos en anfibios, peces e invertebrados. En los anfibios este compuesto ocasiona
una reduccion en la capacidad de nado, descenso del tamafio corporal y reduccion en la tasa de

fecundacion (Birge y col., 2000).

En el caso de los seres humanos, la ingestion directa de aguas contaminadas por compuestos
nitrogenados induce la formacion de metahemoglobina, la cual suele afectar a nifios menores de
cuatro meses ocasionando el sindrome de bebé azul, este padecimiento de caracteriza por la
pérdida de la capacidad de transporte de oxigeno en sangre debido a que la hemoglobina se
encuentra en su forma oxidada, metahemoglobina, la cual presenta una baja afinidad por el
oxigeno (Wolfe y Patz, 2002). El consumo de nitrito y nitrato favorece a la formacion de
nitrosaminas, las cuales presentan un alto potencial cancerigeno y mutagénico, lo que puede
ocasionar deformaciones en recién nacidos (Gupta y col., 2000; Cerhan y col., 2001; Fwetrell,
2004). Ademas, la eutrofizacion de las aguas puede favorecer el desarrollo de organismos
transmisores o causantes de enfermedades infecciosas como la malaria, encefalitis y colera. La

ingesta de agua o alimentos con contenidos de toxinas algales también puede dar lugar a



trastornos fisioldgicos como nauseas, vomitos, diarrea, gastroenteritis, neumonia, dolores
musculares, entre otros y diversos sintomas de intoxicacion (Busse y col., 2006). No obstante,
pese al alto grado de toxicidad de los nitratos, la normatividad mexicana no contempla un limite

maximo permisible para estos compuestos, sin embargo, agencias internacionales con la EPA
establece como limite maximo permisible de descarga o presencia de 1 mg N- NO2/L y de 10 mg

N-NOgz/L.

Actualmente para eliminar el amonio, nitrato y nitrito de las aguas residuales se utilizan tanto
métodos fisico-quimicos como bioldgicos, que se combinan o acoplan entre si en trenes de
tratamiento. Los métodos fisicoquimicos a pesar de tener altas eficiencias de eliminacion,
generalmente no resuelven el problema, ya que en realidad trasladan la contaminacion de un sitio
a otro, ademas de tener altos costos de operacion, que incluye el costo de disposicion del residuo
solido generado, asi como el mantenimiento del sistema. Los procesos bioldgicos como la
nitrificacion (la oxidacion del amonio a nitrato via nitrito), la desnitrificacion (reduccion bioldgica de
nitrato a nitrogeno molecular), y mas recientemente la oxidacion anaerobia del amonio
(anammox), se han combinado para llevar a cabo la eliminacion eficiente de estos

contaminantes.

1.4 Ciclo del nitrégeno

El nitrégeno es un elemento esencial requerido por los seres vivos para llevar a cabo la sintesis
de proteinas, acidos nucleicos, aminoacidos y moléculas fundamentales implicadas en el
metabolismo (Vitousek y Howarth, 1991; Martinez, 2009). Es el principal componente de la
atmosfera(79%), sin embargo, esta cifra no esta biodisponible para la mayoria de los seres vivos

debido a que se encuentra en su forma molecular (N2), la cual debido al triple enlace entresus



atomos es aprovechada por algunas bacterias (Madigan y col., 2009). De manera natural el

nitrogeno suele estar presente en diferentes estados de oxidacion (Cuadro 2) y de acuerdo con
Kartal y colaboradores (2008), los compuestos que poseen los estados de oxidacion -3 (NH4") a

+5 (NO3) pueden ser transformados de uno a otro a través de la actividad microbiana involucrada

en el ciclo biologico del nitrégeno.

El ciclo del nitrégeno es uno de los ciclos biogeoquimicos mas importantes, incluye procesos
naturales y antropogénicos involucrados en el equilibrio del nitrogeno en la biésfera y en la
transformacion quimica del mismo para su biodisponibilidad en formas asimilables y de facil
fijacion para los seres vivos. Durante las diversas fases del ciclo, los microorganismos
involucrados llevan a cabo reacciones anabdlicas (asimilacion del nitrato y fijacion del nitrogeno),
catabolicas (nitrificacion, desnitrificacion, reduccion del nitrato y oxidacion anaerobia del amonio)
y de amonificacion (Dapena, 2007; Beristain y col., 2009; Sanchez y Sanabria, 2009). De manera
similar los compuestos y los estados redox de los mismos sufren modificaciones durante las

diversas fases del ciclo (Figura 1).

Cuadro 2 Compuestos del Nitrégeno y sus estados de oxidacion

FORMULA NOMBRE ESTADO DE OXIDACION
NHa/NH4* Amoniaco/lon amonio -3
N2Ha4 Hidracina -2
NH.OH Hidroxilamina -1
N2 Nitrdgeno molecular 0
N,O Oxido nitroso +1
NO Oxido nitrico +2
HNO,/NO, Acido nitroso / lon nitrito +3
NO> Didxido de nitrdgeno +4
HNO3/NO3 Acido nitrico/lon nitrato +5

Modificado de L6pez, 2009.



Para poder llevar a cabo la transformacion del nitrdgeno molecular (N2) en compuestos
asimilables para otros organismos (amonio Yy nitratos) es necesaria la participacion de
organismos especializado tales como algunas cianobacterias y bacterias de los géneros
Rhizobium y Frankia. La fijacion del N2 por estos microorganismos permite la incorporacion de
compuestos solubles (NH4* y NOs) utilizados para el crecimiento y desarrollo de otros seres
vivos. De manera inmediata los organismos autotrofos transforman estos compuestos en

nitrogeno organico (Norg).

N-organico

Figura 1.Ciclo de nitrégeno. Tomado de Gonzalez, 2014.

En la amonificacion el Norg s liberado como amonio (NH4") por organismos heterétrofos (Kadlec
y Knight 1996; Canfield y col., 2005; Paredes y col., 2007), el cual en presencia de oxigeno se
convierte en nitrito (NO2) y posteriormente en nitrato (NO3) mediante el proceso de nitrificacion,
de manera subsecuente el nitrito es transformado en nitrdgeno molecular bajo condiciones
anodxicas y mediante el consumo de materia organica por el proceso desnitrificante. Sin embargo,
en estudios recientes se han identificado microorganismos nombrados como anammox, los

cuales de modo similar al proceso desnitrificante liberan nitrdgeno molecular (N2) a la atmdsfera
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mediante la oxidacion anaerobia del amonio, este proceso se diferencia del desnitrificante porque
no requiere del consumo de materia organica y utiliza al nitrito como aceptor final de electrones

(Mulder 1992: Mulder y col., 1995).

Los procesos nitrificantes, desnitrificantes y anammox han demostrado eficiencia en la
eliminacion de compuestos nitrogenados contaminantes de aguas residuales, por ello a
continuacion se describen de forma mas detallada poniendo énfasis en el proceso anammox por

ser objeto de estudio en el presente trabajo.

1.4.1 Nitrificacion

En los métodos bioldgicos utilizados para el tratamiento de aguas residuales el proceso de
nitrificacion suele ser la primera etapa, es un proceso estrictamente aerobio que es catalizado por
la nitrogenasa presente en microorganismos pertenecientes el Filo Proteobacteria. Este proceso
involucra la oxidacion del amonio a nitrato, la cual se realiza en dos etapas (Figura 2) (Bernet y

Spérandio, 2009).

ey
.

NH,* NH,OH INO, NO,

T T T T T T T T T

Etapa 1: Amoniooxidacion Etapa 2: Nitrito oxidacion

Figura 2. Ruta global del proceso de nitrificacion.

La primera etapa consta de la oxidacion del amonio a nitrito por las bacterias amonio oxidantes
(Nitrosomonas, Nitrosococcus, Nitrosospira, Nitrosolobu y Nitrosovibrio), la segunda etapa,
consta de la oxidacion de nitrito a nitrato por las bacterias nitrito oxidantes (Nitrobacter, Nitrospira,

Nitrococcus y Nitrospina) (Bock y col., 1991; Lépez, 2009; Madigan y col., 2009). Bock y
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colaboradores (1991) indican que las bacterias amonio oxidantes presentan tiempos que oscilan

entre 7 a 24 horas mientras que las nitrito oxidantes requieren de 10 hasta 140 horas de cultivo.

Estos microorganismos aerobios utilizan los compuestos reducidos del nitrégeno (amonio y
nitrito, respectivamente) como fuente de energia, al CO, como fuente de carbono y al oxigeno

como aceptor de electrones.

El proceso global de la nitrificacion se realiza de acuerdo a las siguientes ecuaciones:

Ecuacion 1: NH4" + 0.5 O,=> NH,OH + H*

Ecuacion 2: NH,OH + O*>NO,+H,0 + H*

Ecuacion 3: NO2+ 0.5 O, > NOs3°

La primera etapa del proceso involucra la oxidacion del amonio a hidroxilamina por medio de la
enzima mono-oxigenasa (AMO) (Ecuacion 1) y la posterior oxidacion de la hidroxilamina a nitrito,
la cual es catalizada por la enzima hidroxinamina-reductasa (HAO) (Ecuacion 2) (Szatkowska y
Paulsrud, 2014). En la segunda etapa del proceso de nitrificacion, las bacterias nitrito oxidantes

emplean el complejo enzimatico nitrito dxido reductasa (NOR) para la oxidacion del nitrito (NO2)

a nitrato (NO3) (Ecuacion 3).

1.4.2 Desnitrificaciéon

La desnitrificacion es un proceso heterotrofico y anoxico en el que el nitrato (NO3) se reduce a
compuestos nitrogenados gaseosos, principalmente a nitrdgeno molecular (N2) por medio de
diversas enzimas (Madigan y col., 2009). Tal proceso requiere de una fuente de materia organica

como donador de electrones y utiliza los 6xidos de nitrdgeno como aceptores de electrones. Los
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principales géneros microbianos encargados de la reduccion del nitrato a nitrgeno molecular
son: Alcaligenes, Paracoccus, Pseudomonas, Thiobacillus y Thiosphaera (Cervantes y col.,

2000).

La desnitrificacion en término globales es la reduccion de nitrato a nitrégeno molecular (Ecuacion
4), este proceso consta de etapas sucesivas catalizadas por diversos sistemas enzimaticos,
formando productos intermedios como nitrito (NO2), oxido nitrico (NO) y oOxido nitroso (N20O)

(Tandukar y col., 2009).

El proceso desnitrificante requiere de diversas enzimas encargadas de catabolizar distintas
etapas del proceso, por ejemplo, la enzima nitrato reductasa (Nar) es la encargada de la
reduccion del nitrato a nitrito, la nitrito reductasa (Nir) reduce el nitrito a 6xido nitrico, la 6xido
nitrico reductasa (Nor) cataliza la reduccion de oxido nitrico a éxido nitroso, finalmente la 6xido

nitroso reductasa (Nos) reduce el 6xido nitroso a nitrdgeno molecular.

Ecuacion 4: 2NOz + 10e+ 12 H*=> No+ + 6 H,0

El rendimiento del proceso esta relacionado directamente con la concentracion del donador de
electrones. Helmer y colaboradores (2002) expusieron que en aguas residuales con baja relacion
C:N es necesario adicionar fuentes externas que adhieran materia organica para que el proceso
de desnitrificacion sea completado, si la relacion de C:N es superior a 4, la tasa desnitrificante

aumenta (Cervantes y col., 2000; Gonzalez, 2014).

1.4.3 Oxidacion anaerobia del amonio (anammox)

En 1977 Broda postuld la existencia de microorganismos capaces de realizar la oxidacion

anaerobia del amonio a nitrdgeno molecular. En la década de 1990 se obtuvieron indicios
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experimentales al observar en un reactor de lecho fluidizado de la planta de tratamiento de aguas
residuales de Gist-Brocades (Paises Bajos) la eliminacion simultanea de amonio y nitrato en
condiciones anoxicas, que eran transformados en nitrogeno molecular (Np). Este proceso fue
clasificado como un sistema desnitrificante litotrofico (Mulder, 1992), el cual fue patentado como

anammox en 1992 (EP0327184A1, USA).

Afios posteriores se confirmo la teoria de Broda sobre la eliminacion simultanea de amonio y
nitrato con la produccion de nitrégeno molecular en condiciones anaerobias (Mulder y col., 1995).
Posteriormente Van de Graaf y colaboradores (1995) demostraron que el proceso anammox es
un proceso biolégico debido a que la velocidad de consumo de nitrito y amonio es proporcional a
la concentracion de biomasa disponible en el sistema. Ademas, mediante ensayos con
trazadores demostraron que el aceptor de electrones era el nitrito y que los microorganismos
encargados de realizar el proceso anammox son bacterias anaerobias obligadas
quimioautotroficas. Strous y col.(1998), propusieron a partir de estudios experimentales en un

SBR (Sequencing Batch Reactor), la estequiometria del proceso anammox (Ecuacion 5), en
donde se observa que la relacion molar nitrito:amonio es de 1.32 moles de (NO2) por mol de
(NH4"), y que no hay eliminacion total del nitrégeno hasta N, debido a que los productos finales
de la oxidacion del amonio y reduccion del nitrito son: N2y NOs™. De acuerdo con Strous y col.

(1998) la produccion del nitrato (NO3) esta relacionado con la oxidacion parcial del nitrito (NO2)

en condiciones anaerobias.

Algunos autores describen que el amonio podria oxidarse del sistema mediante dos vias: 1)
indica que el amonio es oxidado hasta hidroxilamina, la cual es oxidada a nitrito por la enzima

hidroxilamina oxido-reductasa (HAO), posteriormente el amonio y el nitrito son convertidos hasta
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N2 (Kuenen, 2008), y 2) el nitrito es reducido por la nitrito oxido-reductasa a hidroxilamina, la cual

reacciona con el amonio produciendo Nz, con hidracina como intermediario (Jetten y col., 2001)

Ecuacion 5:

NHs"+1.32NO, + 0.066HCO3™ + 0.13H">1.02 N7 + 0.26 NO3™ + 0.066CHz005No15 + 2.03H,0 +

0.09 OH

1.4.3.1 Cinética del proceso anammox

El proceso realizado por las bacterias anammox es quimiolitotrdfico, lo cual implica que la tasa de
crecimiento y rendimiento sea baja debido a la cantidad de energia libre de Gibbs implicada
(AG®*"= -372.34 KJ/ reaccion). El crecimiento de la biomasa suele ser lento, con una baja
velocidad especifica de crecimiento maxima (0.065 d), por consiguiente, un tiempo de
duplicacién que va desde 1.8 dias (Isaka y col., 2006) hasta 20 dias (Oshiki y col., 2011), aunque
se maneja como tiempo promedio 11 dias, lo cual se asocia a la conversion del sustrato (Strous y
col., 1998; STOWA, 2001). De acuerdo con Strous (2000) la velocidad especifica maxima
depende del pH y temperatura, mientras que la actividad esta influenciada por las especies

bacterianas usadas, las condiciones del afluente y la configuracion del proceso llevado a cabo.

La tasa de crecimiento anammox (u) se calcula considerando factores como el consumo y

dependencia de las mismas al sustrato en un tiempo dado, siguiendo asi la ecuacion de Monod:

Ecuacion6: w=u,, ———k,
K, +S

Donde: p= tasa de crecimiento (d?)
Hmax= tasa maxima de crecimiento de los microorganismos (d-1)

Ks= constante de saturacion media (g/L)
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S= concentracion de sustrato (g/L)
Kd= constante de decaimiento (g/g.L)
Con base en la funcion limitante de los sustratos la formula inicial cambia, asi para el caso de que

el sustrato limitante sea el amonio se tiene la Ecuacion 7 y en caso de que sea el nitrito, la

Ecuacion 8.

g B Naz]
Ecuacion 7: H=Hax m —k
cuncion & o]

cuacion 8: g=u - ——k
max g_+|NO;| d

La baja tasa de crecimiento de los microorganismos anammox se traduce en un periodo de
tiempo mas largo para la puesta en marcha de dichos sistemas, pero a su vez es considerada

como una solucion viable debido a la baja cantidad de lodo final producido (Dapena, 2007).

1.4.3.2 Microbiologia del proceso anammox

Las bacterias anammox han sido clasificadas dentro del Dominio Bacteria, perteneciente al Filo
Planctomycetes y en el Orden de los Planctomycetales, a partir de estudios con técnicas
moleculares de ADN y PCR (Fuerst, 1995: Strous y col., 1999b; Fuerst, 2005). La estructuracion
celular de éstas bacterias consta de tres compartimentos separados por membranas bicapa, del
exterior al interior la célula cuenta con una pared celular proteica, parifoplasma, riboplasmay el
anammoxosoma (ocupa la mayor parte del volumen celular).De acuerdo con diversos estudios, la
oxidacion del amonio y la generacion de protones para la sintesis de ATP tiene lugar en el

anammoxosoma (Jetten y col., 2009; Fuerst y Sagulenko, 2011; Van Niftrik y Jetten, 2012).
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Una caracteristica sobresaliente sobre las bacterias anammox es su division por gemacion, en
contraste con la division por fision de la mayoria de las bacterias (Van Niftrik y col., 2004: Fuerst,
2005).Entre los géneros bacterianos que realizan el proceso anammox sobresalen Candidatus
Brocadia, Candidatus Kuenenia, Candidatus Anammoxoglobus, Candidatus Jettenia y
Candidatus Scalindua, de los cuales los tres primeros fueron encontrados en plantas tratadoras
de aguas residuales (Strous y col., 1999a; Schimidt y col., 2003; Kartal y col., 2004; Kartal y
col.,2007), el género Candidatus Jettenia fue aislado de un reactor operado bajo condiciones
anammox (Quan y col., 2008),mientras que el género Candidatus Scalindua fue localizado en
ambientes marinos como el Mar Negro y el Mar de Arabia. Dentro de cada género se han
reportado diversas especies (Cuadro 3). Entre los géneros mas reportados se encuentran
Candidatus Brocadia y Candidatus Kuenenia. En sistemas de humedales se ha identificado

géneros de Candidatus y Anammoxoglobus (Zhu y col., 2011; Waki y col., 2015).

Cuadro 3.Localizacion de especies anammox

LOCALIZACION ESPECIE REFERENCIA

Ca. Brocadia Anammoxidans Strous y col., 1999a.

Plantas de tratamiento ~ Ca. Brocadia fulgida Kartaly col., 2004.

de aguas residuales Ca. Kuenenua stuttgartiensis Schmidt y col., 2004.
Ca. Anammoxoglobus propionicus  Kartaly col., 2007.
Ca. Scalindua sorokinil Kuypers 'y col., 2003.

Ambientes marinos Ca. Scal?ndua brodae_ Schm?dt y col., 2003.
Ca. Scalindua wagneri Schmidt y col., 2003.
Ca. Scalindua arabica Woebken y col., 2008.

Tomado de Lopez, 2009.

1.4.3.3 Factores que afectan el proceso anammox

Las bacterias anammox son sensibles a diversas alteraciones que intervienen en el proceso,
algunos factores pueden ser de caracter fisicoquimico (pH, temperatura, concentracion de
oxigeno disuelto, etc.), otros estan en funcion de los propios sustratos y productos del proceso.
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Efecto del pH

El pH es considerado como un pardmetro operativo importante debido a sus afectos en la cinética
de procesos biolégicos (Lu y col. 2017). De acuerdo con Carvajal y colaboradores (2014) el rango
optimo para el desarrollo de lodos anammox oscila entre un pH 7.3-7.5, debido a los efectos
directos del pH en los microorganismos anammox y a las especies reactivas dependientes del pH
(amoniaco y acido nitroso) que suelen actuar como agentes toxicos para el proceso anammox

(Fernandez y col., 2012).

Chen y col. (2010) demostraron que el rendimiento y eficacia del proceso anammox se veia
afectada con un pH inferior a 6.5. Por otro, Puyol y col. (2014) demostr6 que un pH superior a 7.6

sumado a amoniaco ocasiona la inhibicién del proceso anammox en condiciones alcalinas.

Efecto de la temperatura

El efecto de la temperatura en el proceso anammox ha sido ampliamente estudiado (Strous y
col., 1999b; Strous, 2000; Egli y col., 2001). La mayoria de las investigaciones concluyen que son
microorganismos mesdfilos y establecen que un rango de temperatura dptima de crecimiento y
de actividad oxidativa se alcanza a 37+ 3°C y que la relacion entre la velocidad de oxidacion
anaerodbica del amonio y la temperatura se puede describir mediante la ecuacion de Arrhenius en
un rango de 20-30°C. También establecen que a bajas temperaturas (< 10°C) la actividad

anammox es nula.

Efecto de la concentracion de oxigeno disuelto

Van de Graaf y col. (1996), mediante ensayos en discontinuo, establecieron que el oxigeno
disuelto inhibia completamente el proceso anammox. Strous y col. (1999b) establecieron que en

condiciones micro-aerobias (0.5% de saturacion del aire) el proceso presenta inhibicion, sin
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embargo, tras restablecer las condiciones anaerobias la actividad anammox se recupera,
asimismo, Egli y col. (2001) registraron que tras una eliminacion de 0.25, 0.5 y 1% de oxigeno
disuelto, la actividad se recupera por completo, lo cual indica que la inhibicion del proceso por

cantidad de oxigeno disuelto es reversible.

Efecto de la concentracion de materia organica

Gran cantidad del agua residual tratada contiene fracciones de materia organica, lo cual puede
ocasionar inconvenientes en los reactores anammox, esto es debido a que la entrada de materia
orgénica puede favorecer el desarrollo de biomasa heterotréfica desnitrificante, la cual compite
por el sustrato con la biomasa anammox, la problematica de ello es la baja afinidad por el
sustrato que presenta la biomasa anammox y la alta afinidad por parte de los microorganismos
heterotréficos (Jetten y col., 1999; Ahn y col., 2004). En 2004 Ahn y col., concluyeron que la
biomasa anammox puede coexistir con los microorganismos heterotroficos, pero ello ocasiona
una disminucion en la cantidad de amonio oxidado en condiciones anaerobias. Afios después,
Kartal y col. (2007), descubrieron una especie anammox nueva, Anammoxoglobus propionicus, la
cual podia competir contra las bacterias desnitrificantes heterotréficas por la oxidacion del
propionato en presencia de amonio, nitrito y nitrato, lo cual indicaba que las bacterias anammox
eran capaces de competir con otros microorganismos. Por contraparte, en el estudio dirigido por
Toh y Ashbolt en 2002, se observé una inhibicion de la actividad anammox a causa de la adicion
de cargas elevadas de fenol, sin embargo, al retirar las cantidad altas de fenol la actividad se
recupero, caso similar a esto fue el expuesto por Guven y colaboradores (2005) en donde se
registrd que los alcoholes como el etanol y metanol inhiben el proceso, por su parte el etanol
causa una inhibicion reversible, sin embargo, el metanol a una concentracion de 0.5 mM es téxico

para la biomasa anammox.
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Efecto de la concentracion de sustrato y producto

Sobre el rendimiento de la actividad anammox con base en las concentraciones de sustratos
(amonio y nitrito) y producto (nitrato) se ha reportado que a concentraciones elevadas de amonio
y nitrato la actividad no presenta inhibicién. Sin embargo, en concentraciones superiores a 100
mg N-NO,~ L1 la actividad puede ser inhibida (Strous y col., 1999). Dapena y col. (2007) en
estudios en cultivo lote concluyeron que a 25 mM de nitrito se producia un 50% de pérdida de la
actividad especifica, mientras que para el amonio y nitrato, las concentraciones para este mismo

efecto fueron de 55 y 45 mM respectivamente.

Efecto de metales pesados

De acuerdo con la literatura, algunos de los metales pesados estudiados en el proceso anammox
son Cd(Il), Hg(I), Ph(ll), As(lll) y Cr(VI), se consideran los 5 principales tdxicos. De acuerdo con
Yu y colaboradores (2016), la biomasa de anammox tiene una alta capacidad de acumulacion de
metales pesados, lo que provoca el cese o inhibicion de la actividad microbiana. En el caso del
cromo, se reporta que la reduccion microbiana de Cr(VI) a Cr(lll) se puede llevar a cabo dentro
de los granulos, para evitar o aminorarla inhibicion de Cr(VI) bajo concentraciones inferiores a

8.96 mg/L.

1.5 Humedales y el ciclo del nitrégeno

De acuerdo a la ley de Aguas Nacionales articulo 3, inciso XXX, los humedales son definidos
como “zonas de transicion entre sistemas acudticos y terrestres que constituyen areas de
inundacion temporal o permanente, sujetas 0 no a la influencia de mareas, como pantanos,
cienagas y marismas, cuyos limites los constituyen el tipo de vegetacion hidrofila de presencia

permanente o estacional, las areas en donde el suelo es predominantemente hidrico; y las areas
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lacustres o de suelos permanentemente himedos por la descarga natural de acuiferos”
(SEMARNAT, 2013).Con base en lo anterior, las caracteristicas edafoldgicas, geograficas,
hidricas, climatologicas y bidticas deben ser consideradas para su clasificacion (Zepeda y col.,
2012; SEMARNAT, 2013). De acuerdo con el INEGI, los humedales se clasifican por el tipo de
vegetacion en humedal tular-popal, manglar, bosque de galeria, vegetacion de dunas costeras y
humedal con vegetacion haldfila, por otro lado, la SEMARNAT considera humedales

arbéreos/arbustivos y humedales con vegetacion asociada.

La presa José Antonio Alzate a lo largo de su cauce presenta humedales de monocotiledoneas
(Typha, Juncus y Eichhornia); que como se ha dicho, son zonas de amortiguamiento, que en
condiciones normales (sin altos niveles de contaminacion) son capaces de mantener una buena
calidad de los cuerpos de agua reduciendo los niveles de nutrientes y contaminantes, al
incorpéralos a su metabolismo (Fisher y Acreman, 2004, Ramirez Carrillo y col., 2010, Wang y
Gu, 2013). En varios estudios se ha demostrado la capacidad de los humedales para eliminar
materia organica, nitrégeno, fosforo, sélidos en suspension, patdgenos y metales pesados (Fisher
y Acreman 2004; Waki y col., 2015). Esta capacidad se atribuye a la diversidad biologica que
poseen, por ejemplo, se ha informado de que el mecanismo de eliminacion de nitrégeno se lleva
a cabo por: 1) la asimilaciéon de amonio por las plantas y 2) la actividad microbiana a través de los
procesos de nitrificacion seguida de la desnitrificacion (Verhoeven y Meuleman, 1999; Vymazal,
2007, Knox y col., 2008, Lee y col., 2009). Sin embargo, también se puede suponer que los
microorganismos anamoxicos contribuyen a la remocién de nitrgeno, pero hay relativamente
poca literatura sobre la actividad anammox en los humedales naturales y construidos (Zhu y col.,

2010).
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En el caso de la eliminacion de metales se reporta que la zona de raices es donde se lleva a
cabo la interaccion microbiana-metal mas activa. Las interacciones que se reportan indican que
los microorganismos concentran los metales por dos procesos principales: 1) el proceso activo
que es dependiente de la energia y llamado bioacumulacion, y 2) el proceso pasivo que no
depende de la energia y que se denomina bioabsorcion (Unz y Shuttleworth, 1996). En los
humedales construidos, los microorganismos influyen en los atributos de los metales pesados de
las siguientes maneras: 1) especiacion del metal, 2) bioabsorcion, 3) precipitacion por reduccion
de sulfato, y 4) metilacion de metales pesados (Kosolapov y col., 2004).Marchand y col., 2010,
indican que en las raices de las plantas es donde las bacterias y hongos simbioticos desempefian
un papel protector al mitigar la toxicidad de los metales y aumentar la eficiencia de la

fitorremediacion acumulando metales en los tejidos vegetales.

Cheung y Gu (2007), mencionan que los microorganismos aerobios y anaerdbicos son capaces
de reducir el Cr(VI). En condiciones aerobias, la reduccion de los metales es llevada a cabo por la
accion catalitica de enzimas solubles, o por reductasas asociadas a la membrana. La reductasas
ChrR y YieF, purificadas de Pseudomonas putida MK1 y Escherichia coli, respectivamente,
muestran distintos procesos de reduccion del Cr(VI). Para el caso de la enzima ChrR, esta
cataliza una lanzadera inicialmente de un electron seguido de una transferencia de dos
electrones a Cr(VI1), con la formacion Cr(V) o Cr(IV) como intermediario antes de una reduccion a
Cr(lll), mientras que la reductasa YieF, realiza una transferencia de cuatro electrones que reduce
de forma directa el Cr(VI) a Cr(lll). Mientras que en condiciones anaerdbicas, se reporta que tanto
enzimas solubles como las asociadas a la membrana transfieren electrones para la reduccion de

Cr(VI1), acoplado a la oxidacion de un sustrato donador de electrones. En este proceso, se cree
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que el Cr(VI) sirve como aceptor de electrones terminal de una cadena de transferencia de

electrones que frecuentemente involucra citocromos.

1.6 Trabajos realizados en la PJAA.

En 2009 Ldpez-Galvan y col. evaluaron y calcularon el grado de contaminacién y riesgo
ecoldgico de nueve metales pesados (Cd, Cu, Cr, Fe, K, Pb, Mg, Mn, Na y Pb) en la PJJA. Los
autores seleccionaron diversos puntos de muestreo donde evaluaron parametros fisico-quimicos,
el grado de contaminacion y riesgo ecolégico de acuerdo a la metodologia de Hakanson. De
acuerdo con los autores los resultados obtenidos sugirieron un riesgo moderado de
contaminacion por metales pesados en la presa. Algunas zonas evaluadas presentaban un grado
de contaminacion considerable asociada a Cd, Cr, Pb, Na, Mg, K y Fe, principalmente. Tras
considerar factores como el flujo hidraulico, la concentracion de metal en particulas y la baja
oxigenacion, los autores describieron al Cd, Pb y Cr como metales de alto riesgo ecoldgico en la

Zona.

En 2010 Barcel6-Quintal y col. estudiaron los sedimentos de la PJAA con el objetivo de definir la
importancia y su influencia en el yacimiento de metales pesados. Los autores cuantificaron los
metales pesados (Cd, Cu y Pb) en funcion de la distribucion geoquimica y la capacidad de
movilidad de los metales en dilucion utilizando un esquema de extraccion secuencial quimica.
Todos los metales evaluados registraron una alta abundancia en una fraccién residual, sin
embargo, en el resto de los sitios la concentracion de los metales presentaba variaciones de
acuerdo a cada metal. Los analisis geoquimicos 'y fisicoquimicos permitieron observar la
distribucion de cada metal en los sedimentos, permitiendo identificar zonas de riesgo para cada
uno. Los autores observaron un riego bajo para Cu y Pb en la mayoria de las zonas, pero para

Cd consideraron la afeccion de alto riesgo en la mayoria de las zonas.
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Barceld-Quintal y col.(2012a) evaluaron la calidad del agua en sitios de la PJAA utilizando como
variables pH, conductividad, temperatura, oxigeno disuelto, amoniaco, nitritos, sulfatos, sulfuros y
concentraciones de dos metales pesados (Cu y Pb). Los autores se apoyaron en el uso del
software MINEQL para el célculo de la especiacion quimica de los metales pesados en fase
acuosa. Los resultados obtenidos indicaron que el rio Lerma proporcionaba la mayoria de M.O. y
contaminantes metalicos debido a la baja saturacion de oxigeno. En las condiciones de reduccion
que predominantes a lo largo de la presa y de los resultados de la especiacion quimica de la fase
acuosa, encontraron que las especies asociadas al sulfuro metélico eran las mas predominantes,
y que la saturacién de oxigeno del rio Lerma mejora después de la temporada de lluvias, pero
decae durante la estacion seca. Debido a la topografia irregular, la pequefia pendiente que
prevalece en el rio Lerma, y el flujo de agua casi inexistente, se forman zonas con diferentes

caracteristicas dentro de la presa.

1.7 Humedales construidos y naturales

Los sistemas de humedal actian como un intermediario entre los ecosistemas acuaticos Y
terrestres, que se caracterizan por tener una capa fredtica que se encuentra en o cerca de la
superficie del suelo periddica o permanentemente. Como resultado, los suelos de los humedales
suelen estar bajo condiciones inundadas durante el tiempo suficiente para desarrollar condiciones
anoxicas, que tedricamente proporcionan habitats adecuados para las bacterias anammox. Sin
embargo, hasta ahora, sdlo unos pocos estudios han informado de la distribucion y la actividad

de las bacterias Anammox en los humedales naturales de agua dulce.

En 2007 Erler y col. demostraron que la desnitrificacion no era la Unica via para la produccion de
N2 en humedales construidos, para ello realizaron ensayos de incubacion con lodos anaerébicos

con el objetivo de cuantificar las tasas potenciales de anammox en sedimentos obtenidos de un
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humedal construido de flujo superficial con recepcion secundaria de agua residual tratada. El
proceso anammox fue registrado en dos de los cuatro sitios evaluados con una velocidad maxima
de 199.4 £ 18.7 mol m2hr -1, lo cual representd el 24% del total de N2 producido. Por otro lado el
proceso de desnitrificacion demostro ser el principal productor de N al registrar una velocidad
méxima de 965.3+122.8 mol N-m-2-hr -1, Los autores atribuyen el bajo rendimiento del proceso
anammox a la falta de regulacién del oxigeno en humedal construido, sin embargo, demostraron

la intervencion del mismo en la produccion de No.

En 2013 Wang y Gu compararon comunidades procariotas oxidantes de amonio (AOPS) en un
humedal de agua dulce construido ubicado en Yuen Long (22° 27' 20"N, 114° 2' 43" E) y un
humedal marino costero natural ubicado en Tai O (22° 14' 59 "N, 113° 51' 43" E), Hong Kong. De
acuerdo con la informacién proporcionada por los autores, el humedal construido era alimentado
por escorrentias de colinas adyacentes mezcladas con pequefias fracciones de agua residual
procedente de aldeas cercanas, ademas contaba con tres especies dominantes de macrofitas
acudticas: Phragmites autralis, Typha angustifolia y Cyperus malaccensis, por otro lado el
humedal natural costero presentaba a Kandelia obovata como especie dominante. Con el objetivo
de identificar los efectos de las macrofitas en las comunidades de AOPs se recolectaron
muestras de sedimentos a diversas profundidades (0-2, 4-6, 9-11, 14-16, 19-21, 24-26, 29-31 y
39-41 cm) en sitios con y sin vegetacion al final de la estacion seca, de igual manera recolectaron
agua superficial de los sitios muestreados para analisis fisicoquimicos, para los andlisis de
filogenia y diversidad de AOPs utilizaron la técnica de biomarcadores moleculares con
fragmentos amplificados del gen rRNA 16S, para la determinacion de abundancia en los
sedimentos utilizaron la técnica cuantitativa de PCR, los pardmetros fisicoquimicos de

temperatura, pH y potencial redox en los sedimentos fueron medidos in situ con ayuda de un
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medidor de pH 1Q160 (con electrodo de ORP) (IQ Scientific Instruments, Inc.). Como resultado
los autores registraron una distribucion mas heterogénea, mayor diversidad de comunidades y
una alta gama de filotipos de AOPs en el humedal de agua dulce comparado con el humedal
costero. También observaron los efectos de la vegetacion en las comunidades de AOPs
encontrando que Typha angustifolia mejoraba la abundancia de las comunidades en la rizdsfera,
Phragmites australis y Cyperus malaccensis mostraron efecto en las estructuras comunitarias de
las bacterias oxidantes de amonio, finalmente Kandelia obovata no presento algun efecto en los
AOPs, lo que sugiere que los humedales de agua dulce y costera presentan diferentes
contribuciones en la remocion de N inorganico debido a las variaciones en sus comunidades de

AOPs y vegetacion.

Wojciechowska y col. (2015), indican que el uso de humedales es el proceso mas eficaz en el
tratamiento de aguas residuales con altas concentraciones de nitrégeno amoniacal y materia
organica recalcitrante. Estos autores realizaron un estudio en humedales construidos, que
contenian concentraciones de 200 y 145 mg/L de nitrégeno total y reportaron una eficiencia de
eliminacion de nitrogeno total del 40 al 86 %. Los autores indican que la eliminacion sucede por
una secuencia de los procesos de nitrificacion y desnitrificacion, e indican que este Ultimo

proceso es limitante debido a un suministro de carbono.

Paranychianakis y col. (2016), mencionan que los humedales construidos de una sola etapa se
caracterizan por un bajo potencial de remocion de nitrégeno y que la comprension de las vias que
regulan el ciclo del nitrégeno, asi como su dependencia de las variables ambientales, podria
mejorar el potencial de los humedales para la remocion de compuestos nitrogenados y dar lugar
a herramientas mas precisas para su tratamiento. Estos autores realizaron un estudio empleando

marcadores genéticos de los microorganismos que regulan las vias claves del ciclo del nitrégeno
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incorporando a los microorganismos anammox para desentrafiar su importancia relativa en el
ciclo. Sus resultados indicaron que la nitrificacion-desnitrificacion fue la principal via de
eliminacion de nitrégeno, mientras que anammox no tuvo una fuerte contribucion cuando se
analizo la actividad microbiana de Phragmites communis, mientras que cuando se utilizé Typha
latifolia el rendimiento en términos de eliminacion de nitrégeno fueron superiores aunque no se
indica el porcentaje. Concluyendo que las especies de plantas estimulan la eliminacion de
nitrogeno mediante una regulacion positiva de las velocidades de las vias bioquimicas

responsables que operan, probablemente aumentando el suministro de oxigeno.

Shen y col. (2016), realizaron un estudio sobre la distribuciéon y actividad de las bacterias
anammox en un humedal natural de agua dulce, ubicado en el sureste de China, mediante el uso
de isétopos de N-15, ensayos cuantitativos de PCR y gen 16S rRNA. Los autores reportaron
velocidades anammox de entre 2.5 y 25.5 nmol de N2/g dia (8.4-3.5 mgN2/g h), y hasta 20% de
produccion de gas de nitrdgeno molecular atribuido al proceso anammox. El analisis filogenético
de los genes 16S rRNA mostrd que las bacterias anammox relacionadas con Candidatus
Brocadia, Candidatus Kuenenia, Candidatus Anammoxoglobus y dos nuevos grupos de
anammox coexistieron en los nicleos de suelo recogidos, siendo Candidatus Brocadia y
Candidatus Kuenenia los géneros anammox dominantes. La PCR cuantitativa de los genes de la
hidrazina sintasa mostré que la abundancia de bacterias anammox varié de 2,3 x 10° a 2,2 x
108copias/g de suelo, en los nicleos de suelo examinados. Los anélisis de correlacion sugirieron
que la concentracion de amonio en el suelo tenia una influencia significativa en la actividad de las
bacterias anammox. Sobre la base de la tecnologia de rastreo N-15, se estimaron una pérdida
total de 31.1 g N/m? al afio que podria vincularse con el proceso anammox en el humedal

examinado. Los autores citados, sefialan la importancia de determinar el proceso anammox en el
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ciclo del nitrdgeno en los sistemas de humedales construidos y naturales con la finalidad de

utilizar este proceso en el tratamiento y depuracion de las aguas residuales.
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Il.  JUSTIFICACION
En el Estado de México, la Presa José Antonio Alzate ubicada en el municipio de Toluca, ha sido
reportada como una zona con alto grado de contaminacion a causa del vertido de agua residual
proveniente de las industrias anexas a la zona (metallrgicas, textiles, quimicas y farmacéuticas).
Se sabe que ciertos tipos de efluentes industriales y domésticos, se caracterizan por contener
grandes cantidades de compuestos nitrogenados que ocasionan problemas de toxicidad,

acidificacion y eutrofizacion en las zonas de descarga.

Hasta hace pocos afios, se reportaba que los compuestos nitrogenados eran eliminados en los
sistemas lacustres por dos mecanismos:1) absorcion por la flora del lugar y 2) por la actividad
microbiana nitrificante y desnitrificante propia del ciclo del nitrégeno. Sin embargo, en los Ultimos

afios se ha debatido sobre la participacion de la actividad anammox en tal proceso.

Debido a la escasa informacion sobre la actividlad anammox en humedales naturales
contaminados se hace necesaria la generacion de informacion que permita entender la dindmica
funcional de los microorganismos anammox para su uso o aprovechamiento por ello, en el
presente trabajo se evaluara la actividad anammox en lodos provenientes de un humedal natural

ubicado en la Presa José Antonio Alzate.
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lll.  HIPOTESIS
Los lodos extraidos del rizoma de plantas Typha sp. procedentes de un humedal de la presa José
Antonio Alzate presentaran actividad anammox por ser parte del ciclo global del nitrdgeno y
tendran la capacidad de eliminar contaminantes presentes en la presa debido a que han estado

expuestos a altas concentraciones de contaminantes antropogénicos.
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IV.  OBJETIVOS

5.1 General

Evaluar la actividad anammaox en lodos extraidos del rizoma de plantas Typha sp. procedentes de

un humedal natural contaminado ubicado en la Presa José Antonio Alzate, México.

5.2 Especificos

e FEvaluar la actividad especifica anammox, en cultivos en lote con cinco diferentes
concentraciones de nitrito inicial.

o Determinar la velocidad especifica de consumo de sustratos del consorcio microbiano.

e Evaluar la actividad anammox en presencia de cromo hexavalente como indicador de

tolerancia a exposicion de contaminantes antropogénicos.
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V. MATERIALES Y METODOS

6.1 Colecta y conservacion del consorcio microbiano

El material vegetal fue colectado de cinco zonas con humedales de Typha sp., presente en la
presa. Las plantas se tomaron con una porcion de suelo desde la raiz (lodo) (Leander, 1972). Las
muestras fueron colocadas en bolsas de plastico herméticas para su traslado al laboratorio de
Procesos Biotecnoldgicos de la Facultad de Ciencias de la Universidad Auténoma del Estado de
México. En el laboratorio las muestras fueron colocadas en bandejas de plastico y el lodo
obtenido se colocé en matraces Erlenmeyer con 1000 mL de solucién isotonica estéril (cloruro de
sodio 0.90%). La mezcla se homogeneiz6 por 20 minutos, y despueés fue colocada en un cono
Imhoff para permitir la sedimentacion del lodo. Esta operacion se realizé en cinco ocasiones, con
la finalidad de eliminar grasas, basura, materia flotante, etc., y para poder determinar la cantidad

de sdlidos suspendidos totales (SSV).

Los SSV se determinaron siguiendo el método establecido por APHA (2005), que se basa en la
determinacion de diferencia de pesos de los solidos organicos e inorganicos presentes en la
muestra, obteniendo una medida indirecta de la concentracion celular. La concentracion de
biomasa cuantificada fue de 4,7 £ 0,2 g VSSIL, el lodo obtenido se resguardo en refrigeracion a

8°C y se utilizé como fuente de inoculo para todos los ensayos en cultivo discontinuo.

6.2 Cultivo en lote o discontinuo

Los cultivos discontinuos se realizaron en botellas serologicas de 125 ml que contenian 60 ml de
medio basal formulado con los siguientes compuestos (mg/L): NaHCOs (2500); NaH2PO4-H20
(57.5); CaCly-2H20 (100); MgS04:7H.0 (200); y 1.5 mL/L de solucion de elementos traza. Los

elementos traza contenian (mg/L): FeSO4 (5000) y &cido etilendiaminotetraacético (EDTA)
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(5000); ZnSO4-7H20 (430); CoClz-6H20 (240); MnCl2 (629); CuSO4-5H20 (250); NazM0Os4-2H20
(220); NiCl,-6H20 (190); MgCl, (500). La concentracion inicial de lodo en cada unidad
experimental fue de 2 £ 0,01 g de VSS/L. Al liquido y al espacio de cabeza de cada unidad se les
coloco con mezcla de He/CO- (80/20,v/v) durante 3 min, para excluir el oxigeno de los ensayos.

Todas las botellas se sellaron con tapones de goma butilica y sellos de aluminio.

Los controles abioticos que carecian de indculo se llevaron a cabo en paralelo para determinar la
posible eliminacion abidtica de los sustratos. También se incluyeron controles bidticos que
carecian de nitrito o amonio para corregir las pérdidas de compuestos no asociadas con el
proceso anammox. Todos los ensayos abidticos o bidticos se realizaron por duplicado en un

agitador orbital 150 rpm y 35°C. El pH inicial para todos los cultivos discontinuos fue de 7.5 + 0.2.

Se evaluaron cinco concentraciones de N-NO2 (15, 30, 50, 75 y 100 mg/L) y la concentracion de

donador de electrones permanecio constante a 100 + 10 mg N-NH4'/ L. La actividad microbiana
se evalud en términos de eficiencia de consumo (E%) [(mg sustrato consumido/ mg sustrato
inicial)*100%)], rendimiento de producto (Y) ) [mg de producto /mg de sustrato consumido *
unidad de volumen] y las velocidades especificas de consumo de sustrato (gs) o formacion de
producto (gp) [mg sustrato o producto/mg biomasa * unidad de tiempo]. Estas variables
proporcionaron informacion sobre el proceso biolégico general (Cuadro 4). Los parametros
cinéticos tales como las tasas especificas se calcularon utilizando el modelo de Gompertz y el
programa de regresion no lineal (OriginPro 8.0). Cada botella fue una unidad experimental
independiente, que se sacrificd después del muestreo. Para la determinacion de Nz, se midié el
desplazamiento de hiogas con el método de columna invertida con solucién saturada de cloruro
de sodio y rojo de metilo como indicador, para su posterior andlisis por cromatografia de gases.
Las muestras liquidas se filtraron (0.45 um) para la determinacion de amonio, nitrito y nitrato.
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Una vez determinada la mayor velocidad especifica anammox se realizaron ensayos en

presencia de cromo hexavalente (Cr (VI)) evaluando cuatro concentraciones de cromo (0.1, 0.5,

1.0y 2.5 mg Cr(VI) /L), de forma simultdnea manteniendo las mismas condiciones de cultivo que

para los cultivos de actividad anammox. Para determinar la toxicidad o inhibicién de los cultivos

se realizaron cinco lavados con solucion isotonica estéril (cloruro de sodio 0.90%), con la

finalidad de retirar el Cr(VI) del cultivo. Después de este procedimiento los lodos expuestos a las

diferentes concentraciones de cromo fueron puestos en condiciones Optimas (pH de 7.5,

temperatura de 30°C, eliminacion de oxigeno, etc.) de cultivo y bajo condiciones estequiometricas

anammox (75 mg N-NH,*/ L:100 mg N-NOZ'/L).

Cuadro 4. Variables de respuesta utilizadas para evaluar el proceso anammox.

VARIABLES DE DEFINICION UNIDADES
RESPUESTA

Eficiencia del consumo de sustratos

En_npo— - (mg N—NO 3 inicial /L) —(mg N—NO3 final /L) %
N-NO; EN_NOZ mg N—NO3 inicial /L ]X 100

En_np— = (mg N—NOg3inicial /L) —(mg N—NO3 final /L) %
N-NO3 En-no3 [ mg N—NO73 inicial /L ]X 100

Ex_ nu+ _[(mg N=NH Jinicial /L) —(mg N—NH7 final /L) %
N-NHG By npg= mg N—NH ] inicial /L ]X 100

E _[(mg Cr(VI)inicial /L) —(mg Cr (VI) final /L) %
er VD) ECF(VI)_[ mg Cr (VI) inicial /L ] x 100

Rendimiento de productos
Yn, _ mgN — N, producido/L mgN — N,

N2 ™ mg N — Ny consumido/L mg N — Nyl

Velocidad especifica de produccion gp

qn, _ mgN; producido/L’t mg N, producido
inz = [X] 2SSVt
Velocidades especificas de consumo

AN-NOj q __mg N — NO; consumido/L*t mg N — NO; consumido
N X] g SSV't

dN-NOj . __mg N — NO3 consumido/L*t mg N — NO3 consumido
NTNO3 X] 2SSVt

An—NH ] _ mgN — NHj consumido/L’t mg N — NHJ consumido
An-wag = X] oSSVt
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der (v mg Cr(VI) consumido/L*t mg Cr(VI) consumido
Aerevn = X] g SSV't

Donde [X]es la biomasa como SSV/L y t, hace referencia al tiempo.

6.3 Métodos analiticos

6.3.1 Cuantificacion de solidos suspendidos volatiles por gravimetria, método APHA

Para la determinacion de los SSV, se llevaron a peso constante los crisoles, para ello fueron
colocados en una estufa 105°C por una hora, transcurrido el tiempo se colocaron en un
desecador por diez minutos, para su posterior registro de peso. El procedimiento se realiz6 en
tres ocasiones hasta tener un coeficiente de variacion menor al 1% en el peso de cada crisol.
Teniendo a peso constante los crisoles, en cada uno se colocd 10 mL de muestra homogénea
(lodo) y se dej6 evaporar el liquido de la muestra sobre en una parrilla a baja temperatura para
evitar ebullicion y disminucion de la muestra. La muestra deshidratada, se colocé en una estufa a
105°C por una hora, transcurrido el tiempo se dejaron enfriar en un desecador por 15 minutos,
subsecuentemente se pesaron en una balanza analitica y se obtuvo el peso de los sdlidos
suspendidos totales (SST). Posteriormente los crisoles con las muestras secas se colocaron en
una mufla a 505°C por 45 minutos, después se colocaron en un desecador por 20 minutos y
transcurrido el tiempo se determiné el peso y de este modo se obtuvo el peso de los solidos

suspendidos fijos (SSF).

Los datos registrados de sdlidos suspendidos totales (SST) (Ecuacion 9) y solidos suspendidos
fijos (SSF) (Ecuacion 10) permitieron la obtencion solidos suspendidos volatiles (SSV) (Ecuacion

11) de la siguiente manera:

Ecuacion 9: g === (B — A)/V

35



Ecuacion 10: g% =(C—-A))W

. gSSv gSST gSSF
1 = _
' L L

Ecuacion 1

Donde:

A: peso constante del crisol (g)

B: A+ peso del crisol (g) con el residuo secado a 105°C
C: A+ peso del crisol con el residuo incinerado a 505°C
V: volumen de la muestra (L)

6.3.2 Cuantificacion de amonio por un electrodo selectivo

La medida de amonio esta determinada por el uso de un electrodo de gas de amonio (HI 4101
Hanna), disefiado para la medicion de amoniaco en soluciones acuosas, el cual consta de un
sensor de pH de vidrio interno, con solucion de referencia Ag/AgCl y membrana de PTFE
permeable al gas. La especie medida es el gas amoniaco (NHs). Se prepararon curvas estandar
amonio con el medio mineral utilizado en cultivos discontinuos para reducir las interferencias.
Antes del muestreo, todas las muestras liquidas se filtraron a traves de una membrana de nylon

de 0.45 ym.

Se elabor¢ la curva estandar para la determinacion de amonio con siete concentraciones

conocidas: 0, 20, 40, 60, 80, 100 y 120 mg N-NH.4"/L (Figura 3). Se calculd la desviacion estandar
(0) y el porcentaje del coeficiente de varigci (C.V) para cad a una de las curvas realizadas;

obteniendo una 0=3.25y un C.V de 5.2%.
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Figura 3. Curva de calibracion para la cuantificacién de amonio (NH").

6.3.3 Cuantificacion de nitrato y nitrito por espectrofotometria UV-VIS

El nitrito y el nitrato se midieron por espectrofotometria ultravioleta (Thermo Scientific, GENESYS
10S) con lampara de xendn, a 300 y 350 nm respectivamente y celdas de cuarzo de 1 ¢cm de
trayectoria optica (Modificado de APHA 2005). Se prepararon curvas estandar de nitrato y nitrito
con el medio mineral utilizado en cultivos discontinuos para reducir las interferencias. Antes del
muestreo, todas las muestras liquidas se filtraron a través de una membrana de nylon de 0.45

um.

Las figuras 4 y 5 muestran el promedio de las curvas estandar de nitrito y nitrato
respectivamente, con concentraciones conocidas: 0,10, 20, 40, 60, 80, 100, 120 mg/L. Se calculo
la desviacion estandar (o) y el porcentaje del coeficiente de variacion (C.V.) para cada una de las

curvas realizadas; obteniendo una 0 = 0.64 y un C.V de 5.99%.
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Figura 4. Curva de calibracion para la cuantificacion de nitrito (NO2). Igual comentario que

la grafica anterior
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Figura 5. Curva de calibracion para la cuantificacion de nitrato (NO3).

6.3.4 Cuantificacion de nitrdgeno molecular por desplazamiento de biogés y cromatografia

de gases

La produccion de biogas se midié utilizando columnas con solucion de NaCl (300 g/L, pH=2) y la

composicion se determind sdélo al final de la cinética mediante cromatografia de gases (Gow Mac

modelo 550), con detector de conductividad térmica. Como fase movil se utilizo helio a un flujo de

16 mL/min, con una columna de acero de 1.20 m de largo, empacada con Porapak Q malla 80 -
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100. Las condiciones de temperatura fueron: para la columna, 50°C; inyector, 100°C; detector,

100°C; filamento, 135°C y un volumen de inyeccion de 0.2 mL.

El volumen de gas generado se contuvo en las columnas de gas para ser inyectado y para los
calculos de produccién de hiogas se considero la presion atmosférica de la ciudad de Toluca
(0.74 atm) y la temperatura de operacion de los cultivos (35°C). Se calculé la produccion

volumétrica de N2 (mol N2/L d) y se expreso finalmente en mg/L d.

Para medir los gases en los ensayos en lote se construy6 una curva estandar de mg/L vs area,
basada en la ecuacion de los gases ideales (n=PV/RT). Se prepararon una serie de botellas con
un volumen de fase gaseosa conocido. Se purgaron con helio y se inyect6 una cantidad conocida
de N2 (2, 5, 10, 15 mL, etc.) para construir la curva de calibracion. En la Figura 6, se muestra la

curva de calibracion para la determinacion de nitrégeno molecular.

60000

50000 A ¥

.-
-
-
P
.-
P

40000 -

-
-
-
-
-
-
-
-

30000 5

Area

20000 { -

< y =197.6x + 13476
10000 1 R2 = 0.990

0 25 50 75 100 125 150 175 200

Concentracion N, (mg/L)

Figura 6.Curva de calibracion para la cuantificacion de gas nitrégeno (N2).

39



6.3.5 Cuantificacion de cromo hexavalente por espectrofotometria UV-VIS, MNX-AA-044-
SCFI-2014

Por su parte, la cuantificacion y preparacion de Cr(VI) se realizd con base en la norma mexicana
NMX-AA-044-SCFI-2014. Procedimiento: se tomaron 2 mL de la muestra filtrada, posteriormente
se realizaron diluciones con un volumen final de 25 mL (para la dilucion no se utilizé un volumen
mayor al 10% de la muestra), se ajusté el pH a 2(x 0.5) con HCl 3M aproximadamente y se
agregaron 0.5 mL de difenil-carbazida, después de ello se dejé reposar durante 15 minutos la
muestra y finaimente se colocaron las muestras tratadas en celdas de cuarzo de 2 ml a 540 nm

para su medicion mediante espectrofotometria.
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Figura 7. Curva de calibracion para la cuantificacion de cromo hexavalente (Cr(VI)).
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VI RESULTADOS Y DISCUSION

7.1 Ensayos de actividad anammox

La Figura 8 muestra el tiempo transcurrido en el consumo de compuestos nitrogenados. En los
cultivos discontinuos, se puede observar que la concentracion de 15 mg N-NO2/L presenta una

fase de retardo de 2 horas; Mientras que los cultivos con 70 y 100 mg N-NO2/L, muestran una
fase de retraso alrededor de las 5 horas en el consumo de nitrito. Sin embargo, el consumo de
amonio no presentd una fase de retraso, este fenémeno pudo estar asociado al metabolismo
enddgeno que fue observado en los cultivos abidticos (Gonzélez-Blanco y col., 2013). No
obstante, después de las fases de retardo y para todas las concentraciones probadas de nitrito, la
oxidacion de amonio estuvo siempre asociada a la reduccion de nitrito, teniendo como producto

principal al nitrdgeno molecular, con eficiencias y rendimientos significativos.

Las eficiencias de consumo de nitrito para las concentraciones evaluadas de 15 a 50 mg/L N-

NO; fueron superiores al 95% (Cuadro 5), mientras que el consumo de amonio aumenté del 14 al
48%, lo que implica que la concentracion inicial de nitrito mejor6 el consumo de amonio. Estos
resultados coinciden con los valores de rendimiento de produccion de N2 que son cercanos a 1, lo
que indica que el nitrégeno total consumido se recuperd principalmente como nitrdgeno
molecular. Mientras que las bajas eficiencias para el consumo de amonio podrian sugerir que la

concentracion inicial de nitrito no fue suficiente para convertir todo el amonio hasta N,.

En los ensayos con 70 y 100 mgN-NO2L, las eficiencias de consumo de nitrito fueron 74 y 58%
respectivamente y las de amonio fueron del 46 y 55%, respectivamente para cada concentracion.
Estas eficiencias bajas podrian estar asociadas a problemas de inhibicion. Por ejemplo, existen

trabajos que indican que el proceso anammox puede ser inhibido por sus sustratos (nitrito y
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amonio) y también por el nitrato producido. El nitrito es el inhibidor mas importante, ya que ha
reportado una ICsp para la actividad especifica de nitrito que oscila entre 98 y 350 N-NO, mg/L.
Rowe y col. (1979) y Rake y Eagon (1980) sugirieron que el nitrito es un desacoplador de la
cadena respiratoria. En el caso del amonio, la ICso oscila entre 770-980 N-NH:"mg/L y para el
nitrato se reporta un rango de concentracion de 630-980 N-NOsmg/L (Strous et al., 1999,
Dapena-Mora et al., 2007). El nivel de inhibicion esté fuertemente relacionado con varios factores

tales como la concentracion celular en los cultivos, la historia del indculo, entre otros.
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Figura 8. Perfiles de consumo sustratos: (A) N-NO> y (B) N-NHs*, a las diferentes

concentraciones de nitrito evaluadas en el cultivo anammox.
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Cuadro 5.Eficiencias de consumo, rendimiento N, y tasas de consumo especifico de nitrito
a diferentes concentraciones de N-NO; evaluado.

N-NO; %Ef %Ef

(mg /L) N-NO, N-NH,* Y, "qs N-NO R

15.2 +0. 6 99.6+1.1 145+08 098+0.06  0.54+0.03 0.98
30.3+0.7 96.7+0.9 282+04 096+0.05  0.56+0.02 0.98
50.1+0.5 973+17 487+03 098+004  0.59+0.04 0.91
70.2+0.6 747+12 463+06 094+006  051+0.03 0.92
100.0+ 0.6 589+ 1.2 557+12 081003  0.44+0.03 0.94

*gs tasa especifica de consumo de sustrato obtenida ajustado al modelo de Gompertz.

La disminucion en las velocidades de consumo especifico de nitrito indicd efectos inhibidores,
como puede verse en la Figura 9. La Ultima concentracion inicial de nitrito evaluada estaba en el
intervalo de inhibicion descrito por Dapena-Mora y col., 2007. A una concentracion de 100 mg N-
NO2'/L, el nitrito afectd més fuerte el proceso anammox, ya que el consumo de nitrito disminuyo,
impactando en la produccion de N, la cual disminuy6 hasta 0.81. Este valor sugirio que el 19%
del nitrdgeno total consumido seguia otro destino metabdlico. El nitrogeno que falta podria estar

en forma de anammox intermedios como hidroxilamina o hidrazina (Jetten y col., 1999).

Hu y col. (2016), reportan velocidades 11.75 nmol N/gh (1.64 mgN/gh), con eficiencia de
eliminacion de 55.6-60.0%, por el proceso de anammox en un sistema de humedal construido,
que si bien no se puede comparar con el sistema aplicado en este estudios por las diversas
condiciones de cultivo del sistema estudiado en este trabajo, por la diferencia en las condiciones
de cultivo, nos indica que el proceso anammox en humedales podria competir con los procesos

obtenidos en cultivos extraidos de sistemas de tratamiento de aguas residuales.
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Figura 9. Velocidad de consumo de N-NOzevaluada en cultivos en lote. Los cultivos
discontinuos se realizaron por duplicado.

Sun'y col., 2011, sefialan que la actividad del proceso anammox puede ser corroborada a partir
de la estequiometria del proceso. Strous y col., (1998) establecieron una relacion estequiométrica
anammox 1NHs":1.32NO, como puede verse en la Ecuacién 5. Las proporciones molares
estequiométricas en los ensayos anammox de este estudio fueron consistentes con la
estequiometria de la reaccion anammox, independientemente de la concentracion inicial de
nitrito. Las proporciones de consumo de nitrito y amonio fueron muy cercanas al valor de
referencia de la estequiometria de anammox a 1.32 (Cuadro 6). En general, los resultados

indicaron que el anammox fue el proceso dominante en los cultivos.

Estos resultados revelan que el lodo extraido de las raices de Typha sp. Presenta la capacidad
metabdlica para llevar a cabo el proceso anammox y la eliminacion de nitrogeno en el humedal

natural.
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Cuadro 6.Balance de Nitrdgeno, relacion estequiométrica del cultivo a diferentes
concentraciones de nitrito evaluadas.

Concentracion inicial  Consumo NO2
. ) Consumo o N .
N-NO2 N-NH, N-NO (mglL) eliminado/NH4 consumido
(mg/L) (mglL) Relacion (mol/mol)
15.2 +0.6 10.5+ 0.7 15.1+0.2 1.39+0.3
30.3+£0.7 21.1+05 29.3+0.8 1.38+£0.2
50.1+05 36.5+05 48.7+£ 1.1 133+ 0.4
70.2+0.6 349+ 1.2 52.4+ 0.9 151+ 0.3
100.0 £ 0.6 41.7+£0.9 58.3+ 0.5 1.40+£ 0.3

7.2 Ensayos con cromo hexavalente

La evaluacion de Cr(VI) con diversas concentraciones fue evaluada inicialmente a una
concentracion de 2.0 mg/L, la cual, se encontraba por debajo del CI50 reportado en 9,84 mg/L
(Yu y col.,, 2016). Al no registrar actividad anammox se midieron concentraciones inferiores de
Cr(VI) en los cultivos (1.5, 1, 0.5y 0.1 mg/L Cr(VI)), sin embargo, no se observé en actividad en
las concentraciones evaluadas durante 180 horas de cultivo. Por lo que se realizaron ensayos de
recuperacion, los cuales consisten en realizar lavados con solucion fisiologica de los lodos
expuestos a Cr(VI) para retirar el cromo de los cultivos, los cuales, fueron puestos a condiciones
anammox ideales para su evaluacion con el objetivo de descartar un efecto toxico del Cr(VI) en
los cultivos anammox.

Tras la evaluacion de los ensayos de recuperacion de pudo observar el restablecimiento en el
consumo de NO2 y NH4" para todos los cultivos expuestos a Cr(VI) (Figura 10 A y B).Para la
concentracion expuesta a 0.1 mg Cr(VI)/L, el consumo de sustrato se observd despuées de 122

horas de cultivo, mientras que para la concentracion de 2 mg/L el consumo de amonio se
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present6 hasta las 176 horas (Cuadro 7) con produccion de nitrdgeno gaseoso. Sin embargo, en
términos de eficiencias de eliminacion los cultivos se vieron afectados con respecto al cultivo
control (Cuadro 7). La produccion de nitrdgeno molecular sélo se midio al finalizar la cinética y de
acuerdo con los resultados el rendimiento fue cercano a uno, a excepcion de la concentracion
més alta (expuesto a 2 mgCr(VI)/L), donde no se detectd produccion de biogas por el método
establecido. Estos resultados indican que la presencia de cromo provocd un efecto inhibitorio y
no téxico en los cultivos. Los resultados coinciden con lo observado por Cheung y Gu (2007),
quienes indican que ocurren fendmenos de inhibicion por Cr(VI), tanto en cultivos aerobios como
anaerobios.

Por otro lado, los resultados difieren de lo reportado por Yu y col. (2016), quienes reportan un
concentracion inhibitoria del 50% (ICso) calculada de 9.84 + 0.61 mgCr/L, para el cultivo
anammox. No obstante, cabe sefialar que los mismo autores indican que la concentracion de Cr
en los ensayos fue indetectable después de 8 horas de cultivo por fenémenos de absorcion en la
biomasa de anammox, cuando se probo una concentracion de 0.9 mg Cr/L, lo que indic6 que la
eliminacion de cromo reportada es debido a la retencion de los metales pesados por la biomasa
anammox Yy no por actividad microbiana. Los autores también indican que el efecto inhibitorio
depende de la concentracion de biomasa en el cultivo, asi como de la concentracion del metal en

la solucién.
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Figura 10. Perfil de recuperacién de consumo de: A) N-NOz'y B)N-NH4",de los cultivos
expuestos a diferentes concentraciones de Cr(VI).
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Cuadro 7.Eficiencias de consumo, rendimiento de N, y tiempo de inicio de actividad
anammox de los lodos expuestos a diferentes concentraciones de Cr(VI) evaluadas.

Exposicién Y%Ef Y%Ef Yi Tiempo de
(Cr(VI) mg/L) N-NOy N-NH," 2 respuesta (hr)
Control 97317 95.7+0.8 0.98 +0.03
0.1+0.01 72.7+0.8 709+11 0.97 £ 0.04 120
05+0.01 508+11 55.8+04 0.98 £ 0.05 134
1.0+0.02 327+14 31.0+£13 0.98 £ 0.04 152
15+0.01 151+12 126 +0.8 0.92+0.03 160
2.0+0.01 11.2+£0.7 845+1.1 NA 176

De acuerdo con Kosolapov y col. (2004), los microorganismos suelen realizar sélo la absorcion
de los metales en su material celular y este se puede controlar mediante multiples mecanismos e
interacciones que pueden incluir intercambio ionico, quelacion, adsorcion y atrapamiento.
Algunas bacterias pueden acumular metales dentro de sus células formando inclusiones
minerales amorfas (Vainshtein y col., 2002). También pueden inmovilizar los metales tdxicos
precipitandolos, ya sea como resultado de una reduccion desasimilatoria o interacciones del

metabolismo microbiano (Kosolapov y col., 2004).

En este trabajo los cultivos control tanto bidticos como abidticos, revelaron que las
concentraciones de cromo probadas siempre se encontraron en la fase acuosa del cultivo. Lo que
garantiza que los lodos estuvieron expuestos a las concentraciones reportadas. De acuerdo con
Yu y col. (2016), de forma biologica la reducciéon de Cr(VI) podria llevarse a cabo bajo
condiciones anammox debido a que los microorganismo anammox contienen la enzima
oxidorreductasa, y citocromos (citocromo b y citocromo c), que se reportan como catalizadores de

la reduccion de Cr(VI).Bajo las condiciones probadas en este estudio no se midié la reduccion del
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Cr(V1), Sin embargo, los resultados obtenidos sugieren un fenémeno de inhibicion y no toxico del

Cr(VI) en los cultivos (Lotti y col., 2012; Ren-Cun y col., 2012).
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VIl.  CONCLUSIONES GENERALES
En este estudio se determind la presencia de actividad anammox en lodos obtenidos del rizoma
de Typha sp., ubicado en humedal natural de la Presa José Antonio Alzate. En todas las
concentraciones evaluadas se observo la oxidacion del amonio asociada a la reduccion de nitrito

con produccion de nitrégeno molecular, lo que evidencia el metabolismo anammox.

A concentraciones de 15 a 50 mg N-NO2/L, las eficiencias de consumo de nitrito fueron

superiores al 95%, acoplada a la oxidacién del amonio con un incremento del 14 al 48%

respectivamente, con una correlacion estequiométrica cercana a la tedrica (INH4":1.3NO2). En
los ensayos con 70 y 100 mg N-NO-7/L, la eficiencia de consumo de nitrito fue inferior al 80% y
estuvo acoplada a la oxidacion de amonio en un 46 y 55%, respectivamente, lo que sugiere

posibles efectos inhibitorios por el incremento en la concentracion de nitrito.

Al evaluar la actividad anammox en presencia de distintas concentraciones de Cr(VI) (0.1, 0.5,
1.0, 1.5y 2.0 mg/L) no se registrd actividad en los cultivos. Los ensayos de recuperacion
mostraron un efecto inhibitorio de la actividad anammox, ya que se registré nuevamente consumo
de amonio y nitrito en los lodos expuestos a Cr(VI), después de 122 horas de cultivo en lodos
expuestos a la concentracion mas baja probada (0.1 mg Cr(VI)/L), mientras que a la maxima
concentracion (2 mg Cr(VI)/L), la actividad se recuper6 hasta las 176 horas de cultivo, lo que

descarta un efecto toxico en el proceso.
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Resumen:

Se evalué la actividad de oxidacién anaerobia de amonio (anammox) usando un lodo obtenido
del rizoma de Typha sp., de un humedal natural localizado en la presa José Antonio Alzate, en
el valle de Toluca, México. Se evaluaron cinco concentraciones de N-NO, (15, 30, 50, 70 y 100
mg / L) manteniendo constante la concentraciéon de N-NH," en 100 + 10 mg/L. Todos los
cultivos presentaron una fase lag en el consumo de amonio, concluida esta fase, la oxidacién
del amonio estuvo acoplada a la reduccién del nitrito, con produccidon de N,. Las eficiencias de
consumo de nitrito para las concentraciones de 15 a 50 mg/L de N-NO, fueron mayores a 95%,
mientras que las eficiencias de amonio aumentaron de 14 a 48%. En los experimentos con 70 y
100 mg/L de N-NO,, el consumo de nitrito fue de 74 y 58%, respectivamente observando un
fendmeno de inhibicion, reflejado en la disminucién de las velocidades especificas (0.51 a 0.44
mg N-NO,/g SSV d). El estudio proporciona informacién nueva y util sobre la actividad
anammox en lodos procedentes de humedales, los cuales pueden ser utilizados como indculo
potencial para el tratamiento de aguas residuales en reactores anammox 6 en humedales
construidos.

Palabras claves: Anammox, humedales, actividad especifica, nitrito, Typha.
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Abstract:

The anaerobic ammonium oxidation (anammox) activity was evaluated using sludge obtained
from the rhizome of Typha sp., found in a natural wetland localized in the Jése Antonio Alzate
dam, Toluca Valley, Mexico. Five NO,-N concentrations (15, 30, 50, 70 and 100 mg/L) were
evaluated and the ammonium remained constant at 100 = 10 mg N/L. All cultures presented a
lag phase in the ammonium consumption. Nevertheless, after the phase lag the ammonium
oxidation was linked to nitrite reduction, producing N,. The nitrite consumption efficiencies for
the concentrations evaluated from 15 to 50 mg/L of NO,-N were above 95%, while the
ammonium consumption efficiency increased from 14 to 48%. In experiments with 70 and 100
mg/L of NO,-N, nitrite consumption efficiencies were 74 and 58% respectively. The higher
nitrite concentrations tested inhibited the anammox process since the specific rates diminished
at 0.51 and 0.44 mg NO, -N/g VSS d respectively. This study provides new and useful
information about the anammox activity in sludges coming from wetlands, and these can be
used as potential inoculum to treat wastewaters into anammox reactors, or in constructed
wetlands.

Keywords: Anammox, wetlands, specific activity, nitrite, Typha.
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1. Introduction

The Anaerobic Ammonia Oxidation (anammox) process was discovered in a denitrifying pilot
plant (Mulder et al.,, 1995). The anammox reaction involves the oxidation of ammonium
coupled to the reduction of nitrite to produce the main product, molecular nitrogen, and a
minor product, nitrate (Eq. 1) (Strous et al., 1998) under anoxic conditions. The biological
reaction is catalyzed by chemolithoautotrophic bacteria which have been identified as a distinct
phylogenetic order, the Brocadiales, which is part of the phylum Planctomycetes (Kartal et al.,
2008; Jetten et al., 2009). Since its discovery, it has gained attention due to its importance in
the global nitrogen cycle that has been estimated accounts for over 50% of nitrogen loss in
marine ecosystems (de Camp et al.,, 2016). Anammox has mainly been investigated in
wastewater treatment plants, enrichment cultures, in sediments and water columns (Dalsgaard
et al., 2003; Zhu et al., 2013). However, there is few information of anammox in natural and
constructed freshwater wetlands (Zhu el al., 2010).

NH; + 1.3 NOj + 0.0425 CO, — 1.042 N, + 0.22N03 + 0.425CH, 005N, 15 + 1.87H,0 +
A0 LT 2 OO <1 X £

The José Antonio Alzate Dam (JAAD) in the Toluca Valley, Mexico, receives wastewaters of
origin domestic and industrial, through the Lerma River (Barcel6-Quintal et al., 2012a, 2012b).
The uncontrolled wastewaters discharges from municipal and industrial activities, as well as
from agricultural runoffs, untreated or partially treated; induce contamination of water
sources, risking more and more its complete use becoming a potential source of diseases. The
main pollutants contained in the dam are organic matter, metals, phosphorous and reactive
nitrogen (3 at 60 mg/L) (Lopez-Glavan et al., 2010; Barcelé-Quintal et al., 2012a). Nitrogen
removal is necessary because of the environmental impact, such as eutrophication,
acidification and toxicity to aquatic life (Téllez-Pérez et al., 2013). The dam has wetlands with
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monocots (Typha, Juncus and Eichhornia), the wetlands are buffer zones between land and
waters that maintain good water quality for reducing nutrients and pollutants (Fisher and
Acreman, 2004; Ramirez-Carrillo et al., 2009; Trepel 2010; Wang and Gu, 2013). It has been
shown in several studies the capacity of wetlands to remove organic matter, nitrogen,
phosphorus, suspended solids, pathogens and heavy metals (Fisher and Acreman, 2004,
Humbert et al., 2012; Waki et al., 2015). This capability is attributed to biological diversity they
possess, for instance, it has been reported that the mechanism of nitrogen removal was
conducted by: 1) ammonium assimilation by plants and 2) microbial activity through
nitrification followed by denitrification (Verhoeven and Meuleman, 1999; Vymazal, 2007; Knox
et al., 2008; Lee et al., 2009). However, the participation of anammox microorganisms, can also
be assumed to contribute to nitrogen removal, but there is relatively little literature about the
anammox activity in natural and constructed wetlands (Zhu et al., 2010).

Most of the studies that have been conducted were focused on evaluating the diversity of
anammox bacteria, abundance and population dynamics (Zhu et al., 2011; Humbert et al.,
2012), distribution patterns (Waki et al., 2015) but knowledge about the specific activity of
anammox bacteria is scarce and particularly in soils wetland. Therefore, the goal of this study
was focused on the respiratory activity of anammox process using anoxic sludge as inoculum
potential in the treatment of dam’s water. So in this paper the anammox activity was evaluated
using sludge taken from the rhizome of Typha sp. of this natural wetland in the dam Jose
Antonio Alzate from the Lerma River.

2. Materials and Methods

2.1 Collection and preservation of microbial consortium

Ten plants of Typha sp. were collected of five sample points of the natural wetland present in
the dam. It was collected with a portion of soil at the roots (Leander, 1972). These were carried
at room temperature in plastic bags. The sludge obtained was spiked in an Erlenmeyer flask
with 1000 mL of sterile isotonic solution (sodium chloride 0.90%). The mixing was homogenized
at 20 min., and it allowed settling the sludge in an Imhoff cone. This operation was performed
three times in order to determine the amount of total suspended solids (SSV). The biomass
concentration quantified was 4.7 £ 0.2 g VSS/L (APHA, 2005).

2.2 Batch cultures

Batch cultures were conducted in 125 mL serological bottles containing 60 mL of basal medium
formulated with the following compounds (mg/L): NaHCO; (2500); NaH,PO,-H,0 (57.5);
CaCl,-2H,0 (100); MgS0,4-7H,0 (200); and 1.5 mL/L of trace element solution. Trace element
solution contained (in mg/L) FeSO, (5000) and ethylenediamine-tetraacetic acid (EDTA) (5000);
ZnS0O4-7H,0 (430); CoCly-6H,0 (240); MnCl, (629); CuSO4-5H,0 (250); Na,Mo0,2H,0 (220);
NiCl,-6H,0 (190); MgCl, (500). The initial sludge concentration was 2 = 0.01 g of VSS/L. the
liquid and headspace were flushed during 3 min, with He/CO, mixture (80/20, v/v) to exclude
oxygen from the assays. All bottles were sealed with butyl rubber stoppers and aluminum
crimp seals. Separate bottles were set up for gas phase measurements of N,. Abiotic controls
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lacking inoculum were run in parallel to monitor the possible abiotic elimination of the
substrates. Biotic controls lacking nitrite or ammonium were also included to correct for
compound losses not associated with anammox. All assays either abiotic or biotic were carried
out by duplicate in an orbital shaker 150 rpm and 35°C. The initial pH for all batch cultures was
of 7.5 + 0.2. Five concentrations of N-NO, (15, 30, 50, 70 and 100 mg/L) were evaluated and
the concentration of electron donor remained constant at 100 + 10 mg N-NH,"/L. Microbial
activity was evaluated in terms of consumption efficiency (Eq. 2), production yield (Eq. 3) and a
specific consumption rate (Eq. 4). The kinetic parameters such as the specific rates were
calculated using the Gompertz model and non-linear regression program (OriginPro 8.0). Each
bottle was an independent experimental unit, which was sacrificed after sampling. Samples
were filtered (0.45 um) and analyzed for ammonium, nitrite, and nitrate determination.

mg N initial /L — mg N final /L
mg N consumed /L

WEy = N (111 N T 1 )

mg produced /L

Yp/s =

mg sutrate consumed /L

mg NO; —N consumed

qN—NOZ_ B T T LT T LT T Y Eq (4)

biomass gt

2.3 Analytical methods

Ammonium was analyzed by a selective electrode (Phoenix electrode company, USA). Nitrite
and nitrate were measured by ultraviolet spectrophotometry (Thermo Scientific, GENESYS 10S)
with xenon lamp provides high intensity at 300 and 350 respectively and quartz cells 1 cm
optical path (Modified of APHA 2005). Standard curves of nitrate and nitrite were prepared
with the mineral medium used in batch cultures to reduce interferences. Before sampling, all
liquid samples were filtered through a 0.45-um nylon membrane. Biogas production was
measured using columns with NaCl solution (300 g/L, pH = 2) and the composition was
determined only at the end of the kinetic by gas chromatography with thermal conductivity
detector (Gow Mac model 550). Temperatures for the column, injector, and detector were 50,
100, and 110 °C, respectively. Helium was used as carrier gas at a constant flow rate of 16
mL/min. The stainless steel column (Porapak Q mesh 100-80) was of 1.20-m long and 1/8
diameter.

3. Results and Discussion
3.1 Control Assays

Batch assays were performed for a period of approximately 55 h. Abiotic cultures spiked with
NO, -N and NH,"-N did not show any chemical reaction, because at the end of the batch
experiments the initial concentrations remained without change. Regarding to inoculated
treatments, NO, -N consumption without electron donator (NH," -N) and vice versa were
evaluated in order to observe contribution of a possible endogenous metabolism. At the end of
the batch assays ammonium was almost completely recovered (~98 %), while for the nitrite
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assays it showed a consumption of 8%, this can be attributed to the endogenous metabolism or
the presence of residual organics in the culture favoring the denitrification process (Peng and
Zhu, 2006; Tora et al., 2011). Finally, these experimental data showed that consumption of
both substrates were mainly associated to the anammox activity of the sludge.

3.2 Anammox activity assays

Figure 1 shows the time-course of nitrogen compounds consumption. In batch cultures spiked
with 15 mg/L NO,-N, it presented a lag phase of 2 h; while batch cultures with 70 and 100 mg/L
NO,-N displayed lag phases around 5 h. Nonetheless, nitrite consumption did not present lag
phase. Nitrite was consumed from the beginning, due to the endogenous metabolism as was
described above. In overall, in all batch cultures the ammonium oxidation was linked to nitrite
reduction, being the main product, N,. For instance, the nitrite consumption efficiencies for the
concentrations evaluated from 15 to 50 mg/L of NO,-N were above 95% (Table 1). The
ammonium consumption efficiency increased from 14 to 48%, this means, that initial nitrite
concentration improved the ammonium consumption. The values obtained for the N,
production yield indicated that total nitrogen consumed was recovered mainly as molecular
nitrogen. The low efficiencies for ammonium consumption might suggest that initial nitrite
concentration was not enough to convert all ammonium up to N,.

In batch assays evaluated with 70 and 100 mg/L of NO,-N, nitrite consumption efficiencies
were 74 and 58% respectively. The ammonium consumption efficiencies were 46 and 55%,
respectively. At these initial nitrite concentrations the substrate affected was the nitrite profile,
due to ammonium consumption continued increasing. These low efficiencies might be
associated to inhibitory troubles. For example, there are works indicating that anammox
process can be inhibited by their substrates (nitrite and ammonium) and also for the nitrate
produced. Nitrite is the most important inhibitor, because it has reported an ICs, for the nitrite
specific activity ranging from 98 to 350 NO,-N mg/L. Rowe et al. (1979) and Rake and Eagon
(1980) suggested that nitrite is an uncoupler of the respiratory chain.In the case of ammonium,
the ICso reported ranges from 770-980 NH,'-N mg/L and for nitrate of 630-980 NO;-N mg/L
(Strous et al., 1999; Dapena-Mora et al., 2007). The level of inhibition is strongly related to
several factors such as cell concentration in the cultures, history of inoculum, among others.

The diminishing in the specific consumption rates for nitrite indicated inhibitory effects, as can
be seen in the Figure 2. The last initial nitrite concentration evaluated was in the range of
inhibition reported by Dapena-Mora et al., 2007. At concentration of 100 mg/L of NO,-N,
nitrite affected stronger the respiratory process of anammox, since nitrite consumption
diminished, and also the N, production diminished up to 0.81; this value suggested that 19% of
total nitrogen consumed followed another metabolic fate. The nitrogen missing might be in
form of anammox intermediates like hydroxylamine or hydrazine (Jetten et al., 1999).

According to Sun et al., 2011, the activity of anammox process can be corroborated from the
stoichiometry of the process. Strous et al., (1998) stablished the stoichiometry of the anammox

72



reaction, as can be seen in Eq. (1). The stoichiometric molar ratios in the anammox assays of
this study were consistent with the stoichiometry of anammox reaction regardless of initial
concentration of nitrite. The reactant ratios of NO, consumption to NH," consumption were all
very near the benchmark value of anammox stoichiometry at 1.32 (Table 2). Overall, the results
indicated that anammox was the dominant process in the cultures.

Finally, the sludge taken from the roots of Typha sp. showed the metabolic capability for
carrying out the anammox process. In this work, the characterization of the bacterial microflora
was not possible. Nonetheless, phylogenetic studies in natural and artificial wetlands have
identified anammox bacterial like Candidatus and Anammoxoglobus genus (Zhu et al., 2011;
Waki et al., 2015).

4. Conclusions

The sludge taken from the roots of Typha sp. showed the potential to carry out the anammox
biological process. At initial nitrite concentrations below to 70 mg/L were obtained high
consumption efficiencies for nitrite, whereas for above, the consumption efficiencies for nitrite
diminished. At higher nitrite concentrations was observed an inhibitory phenomenon,
however, the reaction time was relatively short. Therefore, the use of this kind of sludge might
shorten the start-up process. The anaerobic ammonium oxidation is an emerging technology
for nitrogen removal that provides a more environmentally sustainable and cost effective
alternative compared to conventional biological treatments.

Acknowledgements

The first author acknowledges the support of the National Council for Science and Technology
(CONACyYT) through a scholarship to attend the post-doctorate within the Postgraduate
Sciences of the Autonomous University of the State of Mexico, State of Mexico.

Nomenclature

Anammox Anaerobic Ammonia Oxidation

%E efficiency of consume of NO,-N or NH,*-N, %

JAAD Jése Antonio Alzate dam

gdnozn specific substrate consumption rate mg of N consumed/g VSS h
VSS volatile suspended solids, g/L

Yess Anammox yield, mg of N, produced/mg of N consumed
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List of legends of tables and figures

Table 1. Efficiencies consumption, performance N, and specific consumption rates nitrite at
different concentrations of N-NO, evaluated.

NO; -N %Ey %EpN

(mg /L) NO, -N NH,"-N ™, a NOz -N* R’
152+0.6 996+11  145+08 098006 0.535 0.98
30.3+0.7 967+09 282404  0.96%0.05 0.562 0.98
50.1+05 973+17 487403  0.98+0.04 0.588 0.91
70.2+0.6 747412  463+06  0.94+006 0.512 0.92
100.0 % 0.6 589+12 557412  0.81+0.03 0.440 0.94

gs * specific substrate consumption rate obtained by adjusting Gompertz.
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Table 2. Nitrogen Balance, stoichiometric relation of culture to different concentrations of
nitrite evaluated.

NH,*-N NO,-N NO, removed/
Consumptions Consumptions NH,4 consumed
(mg/L) (mg/L) Relations (mol/mol)
10.5+ 0.7 151+0.2 1.39+£0.3
21.1+05 29.3+0.8 1.38+£0.2
36.5+0.5 48.7+ 1.1 1.33x0.4
349+ 1.2 52.4+0.9 1.51+0.3
41.7£0.9 58.3£ 0.5 1.40+£ 0.3

Figure 1. Profiles of consume of an anammox enrichment culture to different concentrations of
nitrite evaluated (A) NO, -N; (B) NH,*-N
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Figure 2 NO, -N consumption rate evaluated in batch cultures. Batch cultures were carried out
in duplicate. Error bars represent the standard deviation.
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