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RESUMEN. Los sistemas de recirculación acuícola producen efluentes (fracción disuelta y fracción 

particulada) con altas concentraciones de nitrógeno y fósforo que son una fuente potencial de contaminación si 

no se tratan en forma adecuada. El tratamiento de los lodos y remoción de nutrientes por medio de la digestión 

anaeróbica se ha vuelto una alternativa viable para la reducción y la estabilización de los lodos provenientes de 

los sistemas de recirculación acuícola. El presente estudio determinó el efecto de cuatro diferentes 

pretratamientos (alcalino, mecánico, térmico y biológico) en la reducción de los lodos, la desnitrificación, la 

producción de biogás y la dinámica del nitrógeno y el fósforo proveniente de los efluentes de un cultivo de 

tilapia nilótica (Oreochromis niloticus, Linnaeus, 1758) en condiciones hiper-intensivas con experimentos 

mensuales durante un año, con duración de 15 días cada uno. Tras la aplicación de pretratamientos en los lodos 

de origen acuícola, se obtuvo un aumento en la liberación de nitrógeno amoniacal total con respecto al control, 

de igual forma se obtuvo una remoción de nitritos en todos los pretratamientos (˃90%), se incrementó la 

remoción de sólidos suspendidos totales, siendo mayor en los pretratamientos (˃20,3%) en comparación con el 

control (14,6%), así como también se incrementó la producción de biogás, siendo el pretratamiento biológico 

donde se obtuvo la mayor concentración (45,18 cm3 L-1). Esto indica que la aplicación de pretratamientos en los 

efluentes acuícolas mejora los procesos de desnitrificación y digestión anaeróbica, pudiendo reducir los tiempos 

de retención hidráulica. 
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  Effect of four different pretreatments in anaerobic digestion and nutrient 

  removal of effluents from a recirculating aquaculture system 
 

ABSTRACT. Intensive aquaculture recirculating systems produce effluents (dissolved and particulate solids) 

with concentrations of nitrogen and phosphorus, a potential source of pollution if they are not properly treated. 

The sludge and nutrient removal by anaerobic digestion has become an alternative for aquaculture sludge 

digestion and stabilization. In this study we determine the effect of four different pretreatments (alkaline, 

mechanical, thermal and biological) in sludge reduction and denitrification efficiency, biogas production and 

nitrogen and phosphorus dynamics from a hyper-intensive Nile tilapia (Oreochromis niloticus, Linnaeus, 1758) 

culture in 15 days experiments, one per month for one year. After application of pretreatments in aquaculture 

sludge, an increase in the release of total ammonia nitrogen was obtained with respect to the control, in the same 

way nitrate removal was obtained in all pretreatments (˃90%), The increase in total suspended solids removal 

was higher in pretreatment (˃20.3%) compared to control (14.6%), As well as the biogas production increase, 

being the biological pre-treatment where the highest concentration was obtained (45.18 cm3 L-1) The results 

indicate thatthe application of pre-treatments in the aquaculture effluents improves the denitrification processes 

and anaerobic digestion and can reduce the hydraulic retention time. 

Keywords: denitrification, anaerobic digestion, pretreatments, effluents, recirculating aquaculture systems. 
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INTRODUCCIÓN 

El rápido crecimiento anual (6,2%) de la actividad 

acuícola durante los últimos años (FAO, 2014) ha 

traído como consecuencia un aumento de los impactos 

al medio ambiente por el aumento de la descarga de 

efluentes de esta actividad (Mirzoyan et al., 2010). Los 

efluentes acuícolas al igual que la mayoría de las aguas 

residuales provocan la disminución del oxígeno disuelto 

en el medio circundante, estos efluentes causan eutrofi-

zación, aumentan la reducción anaeróbica de sulfatos, 

y en forma simultánea pueden inhibir la nitrificación 

aeróbica y los procesos de desnitrificación (Holmer & 
Kristensen, 1992; Chávez & Obreque, 2010). 

Los sistemas de recirculación acuícola (SRA) se han 

desarrollado como una alternativa de producción 

debido al menor consumo de agua, capacidad para 

cultivar organismos en altas densidades y porque se 

puede producir en forma constante a lo largo del año. 

En la operación de un SRA, la remoción de sólidos de 

la unidad de producción y después del sistema, es una 

operación fundamental que debe efectuarse diariamente 

para evitar el deterioro de la calidad de agua. En los 

SRA, una característica fundamental es que el volumen 

de recambio debe ser <10% del volumen total, debido 

a que estos sistemas se operan a densidades muy altas 

se produce una gran cantidad de sólidos que deben ser 
desechados.  

Los sólidos se componen principalmente de 

productos de excreción de los peces y un porcentaje 

pequeño de alimento no ingerido, donde su fracción 

volátil (orgánica) se encuentra en un rango de 50-92% 

(Cripps & Bergheim, 2000; Piedrahita, 2003; Gebauer 

& Eikebrokk, 2006) y se caracterizan por una baja 

concentración de sólidos totales (1,5-3%) comparada 

con otros tipos de producción animal o efluentes 

industriales (Timmons & Ebeling, 2007; Mirzoyan et 

al., 2008). Una rápida separación de los sólidos del 

agua en los efluentes es necesaria para la captura de los 

sólidos suspendidos totales (SST) y la demanda 

bioquímica de oxígeno carbonácea, así como para 

reducir la lixiviación de nitrógeno proveniente del 

nitrógeno amoniacal total (NAT) y del fósforo (Sharrer 

et al., 2010). Los sólidos se pueden concentrar por 

sedimentación, en humedales artificiales y/o bolsas 

geotextiles (Corneau et al., 2001; Sindilariu et al., 

2009; Sharrer et al., 2009), para almacenar, tratar o usar 

a fin de darle un reúso a los nutrientes y disminuir 

significativamente su manejo y disposición final 

(Summerfelt & Vinci, 2008). La digestión anaeróbica 

es el método más comúnmente usado para la 
estabilización de efluentes municipales, industriales o 

agrícolas (Mirzoyan et al., 2010). La DA de los lodos 

de origen acuícola es un concepto relativamente nuevo 

ya que en los métodos tradicionales de acuicultura en 

estanques, en sistemas de flujo continuo y sin recambio 

de agua, los lodos no se recolectan (Wik et al., 2009; 

Chávez & Obreque, 2010; Mirzoyan et al., 2010; Van 

Rijn, 1996). La información sobre el manejo de los 
lodos de los efluentes de un SRA es en general escaso.  

En la DA, la hidrólisis es el paso limitante de la 
velocidad del proceso global en el caso de la 
degradación de los lodos (Gavala et al., 2003). En este 
paso, se realiza la solubilización del material particulado 
y la descomposición biológica de los compuestos 
orgánicos (Graef & Andrews, 1974; Elefsiniotis & 
Oldham, 1994; Carrère et al., 2010). A fin de acelerar 
el proceso de DA se ha propuesto el uso de pretrata-
mientos cuyo objetivo general es remover materia 
orgánica y agua, reduciendo el volumen y masa de 
material degradable y en forma paralela remover olores 
y patógenos (Appels et al., 2008). El uso de 
pretratamientos al inicio de la DA de los lodos de los 
efluentes del SRA resulta atractivo, pues se disminuyen 
las emisiones de CO2 así como los costos al disminuir 
el uso de energía eléctrica. 

El proceso convencional de DA mesofílica se 
efectúa en un tiempo de retención hidráulica (TRH) de 
20 días con una conversión de 25-60% de la materia 
orgánica a gas (Parkin & Owen, 1986). Al acelerar el 
proceso de hidrólisis y degradación de los lodos se hace 
más accesible una mayor cantidad de materia orgánica 
a los microorganismos anaerobios, resultando en un 
menor TRH y aumento en la producción de metano 
(Muller, 2000; Kim et al., 2003; Vavilin et al., 2008). 
En los lodos, se pueden aplicar diferentes tipos de 
pretratamientos para acelerar la hidrólisis tales como: 
1) pretratamiento biológico, 2) pretratamiento térmico, 
3) pretratamiento mecánico y, 4) pretratamiento químico. 

Hasta el momento solamente existe registro de una 
investigación donde se utilizó un pretratamiento en los 
lodos de origen acuícola previo a la DA, en la cual se 
mejoró la reducción de la DQO en un 10% y la 
producción de biogás y de NAT se aumentó (Mc 
Dermott et al., 2001). Por tal razón, el objetivo de este 
trabajo es evaluar el efecto de cuatro diferentes pretra-
tamientos (químico, mecánico, térmico y biológico), en 
la reducción de la concentración de materia orgánica, la 
producción de biogás así como la remoción de 
nutrientes (NAT, N-NO2

-, N-NO3
- y P-PO4

-3) de 
efluentes provenientes de un SRA, utilizando digestores 
anaeró-bicos. 

MATERIALES Y MÉTODOS 

Origen de los efluentes 

Todos los experimentos se efectuaron con efluentes de 

un cultivo hiper-intensivo de producción de tilapia en 
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SRA en el Centro de Investigación Científica y 

Educación Superior de Ensenada (Baja California, 

México). Los efluentes se colectaron en tres reservorios 

de agua de 700-L de capacidad que se encontraban 

interconectados para distribuir los lodos de manera 

homogénea. Los colectores se usaron como sedimen-

tadores para realizar la separación de las fracciones 
particulada y disuelta de los efluentes. 

Digestores, diseño y uso 

Para el experimento se utilizaron 45 digestores 

anaeróbicos circulares de 4 L provistos de un depósito 

cilíndrico de 1 L utilizado para el almacenamiento del 

biogás conectado al biodigestor por un tubo flexible de 

silicón de 0,63 mm de diámetro. Los experimentos de 

DA se efectuaron por periodos de 15 días cada mes 

durante un año (octubre 2012-septiembre 2013) a 

temperatura ambiente sin control de pH. Previo a cada 

experimento, los digestores se llenaron con una mezcla 

de lodo: efluente (fracción particulada: fracción 

disuelta) en una proporción 1:4 (Rustrian et al., 1997; 

Sumico et al., 2006). En cada uno de los digestores 

anaeróbicos se añadió 180 mL de lodos activados. En 

todos los digestores se presentaron condiciones 

anaeróbicas en todos los experimentos a lo largo del 

año que duraron los experimentos.  

Pretratamientos del efluente 

Los lodos colectados del efluente del SRA fueron 

separados de la fracción acuosa en los sedimentadores. 

En cada uno de los pretratamientos se utilizó un 

volumen total de 7500 mL, que fueron colocados en 

cubetas de 12-L donde se aplicaron cuatro diferentes 

pretratamientos: T1, pretratamiento biológico: se usó 

una proporción 50:50 lodos activados: lodos primarios 

del efluente del SRA; T2, pretratamiento mecánico, los 

efluentes se mezclaron con un homogeneizador 

industrial a 5000 rpm durante 30 min; T3, pretrata-

miento alcalino, a los lodos del efluente se les agregó 

una solución de hidróxido de sodio (NaOH) hasta 

alcanzar una concentración final de 80 mMol; T4, 

pretratamiento térmico, los efluentes se expusieron a 

una temperatura de 100oC por 30 min; T5, control sin 
tratamiento (Fig. 1). 

Métodos analíticos 

La temperatura (oC), oxígeno disuelto (mg ODL-1) y pH 

se midieron con una sonda multiparamétrica YSI 565. 

El nitrógeno amoniacal total (NAT) se midió por el 

método de reacción con fenato (Solorzano & Sharp, 

1969). Los nitritos (N-NO2
-) se determinaron a través 

de la formación de los grupos azo (N=N) en presencia 

de naftil-etilen, diamina y sulfanilamida (Boltz, 1958; 

Hoather & Rackham 1959). Los nitratos (N-NO3
-) se 

determinaron en el espectro UV, para ello las muestras 

se expusieron a dos diferentes longitudes de onda, 220 

y 275 nm, y la diferencia en la absorbancia dio como 

resultado la absorbancia de los N-NO3
- (Nydahl, 1976). 

Los fosfatos (P- PO4
-3) se cuantificaron por el método 

de ácido ascórbico (APHA, 1998). La alcalinidad se 

midió por el método de titulación 2320 B, utilizando 

como indicador fenolftaleína y/o verde de bromocresol 

y rojo de metilo (APHA, 1998). Los sólidos suspendidos 

totales (SST), producción de biogás y demanda bioquí-

mica de oxigeno DBO5 se determinaron cada cinco días 

durante el periodo que comprendió cada experimento 

(15 días). La concentración inicial y final de SST se 

determinó por el método de peso en seco. Cada 5 días 

se midió la producción de biogás por el método de 

desplazamiento de agua y el DBO5 se determinó en 

botellas de color ámbar de 1 L. Todos los análisis se 

efectuaron por triplicado todos los días de la duración 
de cada experimento (15 días). 

Diseño experimental 

Se realizó un diseño experimental totalmente aleatorizado. 
Una vez que los lodos fueron separados del efluente y se 
aplicaron los cuatro diferentes pretratamientos a las 
muestras, se colocaron en los digestores, teniendo 
nueve réplicas para cada uno de los pretratamientos y 
el control (Fig. 1). Todos los días se colectaron 100 mL 
de muestra de cada biodigestor y se determinaron las 
concentraciones de NAT, N-NO2

-, N-NO3
-, P-PO4

-3 y 
alcalinidad. La cuantificación de biogás y las muestras 
para la determinación de los SST y la DBO se tomaron 
los días 0, 5, 10 y 15. 

Análisis estadístico 

Después que los datos cumplieron con los supuestos de 
normalidad y homogeneidad de varianza se realizó un 
análisis de varianza con repeticiones para determinar el 
efecto de los pretratamientos en la degradación de 
nutrientes (NAT, N-NO2

-, N-NO3
-, PO4

-3,), los SST, 
producción de biogás y dinámica del DBO5 con 
respecto a los meses. Cuando se encontraron diferencias 
significativas se efectuó un análisis de medias a 
posteriori tipo Tukey con un nivel de significancia de 
0,05. De igual forma se aplicó un análisis de regresión 
múltiple de las variables independientes sobre la 
concentración de nutrientes, así como de remoción de 
los SST, la DBO y la producción de biogás. Todos los 
análisis estadísticos se efectuaron con el programa 
estadístico Statistica 8.0 para Windows (Stat. Soft. Inc., 
2007). 

RESULTADOS 

Factores físicos y químicos 

La concentración de oxígeno disuelto en los digestores 
de todos los pretratamientos, presentó al inicio de cada 
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Figura 1. Diagrama de flujo del diseño experimental. 

 

 

experimento valores <1,0 mg OD L-1 y para el final de 

cada ciclo, la concentración fue <0,1 mg OD L-1. La 

temperatura en los digestores no fue controlada y varió 

de acuerdo a las condiciones ambientales, registrándose 

las temperaturas más bajas en enero (15,7 ± 1,9ºC) y las 

más altas en agosto (22,7 ± 1,7ºC) (Tabla 1). Se 

determinaron diferencias significativas en el pH (P < 

0,001) entre los pretratamientos y entre los meses (P < 

0,001). En todos los pretratamientos se observó una 

disminución del pH hacia el final de cada experimento 

(15 días de TRH) y una relación entre temperatura y pH 

(a bajas temperaturas menor pH y viceversa) (Tabla 1). 

La alcalinidad inicial presentó diferencias significativas 

(P < 0,001), entre los diferentes pretratamientos y entre 

los meses (P < 0,001) detectándose un incremento en la 

concentración en todos los pretratamientos al final de 

los 15 días del TRH, excepto en el pretratamiento 

alcalino de enero a junio y agosto. La mayor alcalinidad 

se presentó en el pretratamiento alcalino de diciembre 

(1,545 ± 93,6 mg CaCO3 L
-1) y la menor en el control 

en agosto (312 ± 45,5 mg CaCO3 L
-1) (Tabla 1). 

Nitrógeno amoniacal total 

Se detectaron diferencias significativas (P < 0,001) en 

la concentración inicial de NAT entre los meses, la 

mayor concentración se presentó en mayo y la menor 
en julio (Tabla 2). En general se observó en todos los 

pretratamientos una producción constante de NAT en 

los 15 días de TRH, con excepción del pretratamiento 
alcalino. 

La concentración de NAT en los efluentes se 

incrementó al final de cada experimento en todos los 

pretratamientos en la mayoría de los meses (Figs. 2a, 

2e). Se observaron diferencias significativas en la 

producción de NAT entre los meses (P < 0,01) y entre 

los pretratamientos (P < 0,01). El pretratamiento con 

menor producción promedio a lo largo de los meses fue 

el alcalino (Fig. 2a). La mayor remoción de NAT se 

presentó en el control en febrero (-2,45 ± 0,08 mg NAT 

L-1) (Fig. 2b) y la mayor producción en el pretrata-

miento térmico en agosto (56,16 ± 2,69 mg NAT L-1), 

siendo significativamente mayor (P < 0,01) al resto de 

los pretratamientos (Fig. 2d). 

Nitritos 

La concentración de N-NO2
- al inicio de cada 

experimento fue <1 mg L-1 en todos los pretratamientos, 

encontrándose diferencias significativas (P < 0,001) en 

la concentración inicial de N-NO2
- entre los meses. La 

mayor concentración inicial se determinó en febrero y 

la menor en octubre (Tabla 2). Se detectaron diferencias 

significativas en la producción de N-NO2
- entre los 

meses (P < 0,01) y entre los pretratamientos (P < 0,01) 

(Fig. 3). La mayor producción se presentó en el 

pretratamiento alcalino en julio (13,38 ± 2,28 mg N-

NO2
- L-1) y la mayor remoción en el pretratamiento 

mecánico en abril (-1,93 ± 0,02 mg N-NO2
- L-1) (Figs. 

3a, 3c). En general, el tratamiento alcalino presentó la 

concentración final más alta y fue significativamente 
mayor que el resto de los pretratamientos (P < 0,001), 
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Tabla 1. Concentraciones iniciales y finales de las variables físicas y químicas de los efluentes después de la aplicación de 

los pretratamientos. Los suscritos a˃b˃c˃d˃e˃f˃g indican diferencias significativas (P < 0,05) entre los meses para cada 

pretratamiento. 

Mes Pretratamiento Temp. (˚C) pH inicial pH final 
Alcalinidad) inicial 

(mgCaCO3 mL-1) 

Alcalinidad final 

 (mg CaCO3 mL-1) 

Oct 

Control 19,5 ± 1,7bc 8,1a 6,9d 340f 640cd 

Alcalino  1,5 ±1,7 bc 11,5a 11,0a 1030a 940b 

Mecánico 19,5 ± 1,7 bc 7,9a 7,0d 380e 660cd 

Térmico 19,5 ± 1,7 bc 8,3a 6,9d 370ef 670c 

Biológico   19,5 ± 1,71 bc 8,0a 7,1d 380e 490d 

Nov 

Control 17,9 ± 2,3 cd 7,9a 6,3e 405ef 580d 

Alcalino 17,9 ± 2,3 cd 11,1a 10,9a 1430a 1380a 

Mecánico 17,9 ± 2,3 cd 8,0a 6,3e 410e 555d 

Térmico 17,9 ± 2,3 cd 7,8a 6,4e 365g 545d 

Biológico 17,9 ± 2,3 cd 7,9a 6,4e 410e 485e 

Dic 

Control 15,8 ± 1,9e 8,0a 6,3e 430f 580d 

Alcalino 15,8 ± 1,9 e 11,5a 11,4a 1610a 1425a 

Mecánico 15,8 ± 1,9 e 7,9a 6,5e 460e 615cd 

Térmico 15,8 ± 1,9 e 8,1a 6,4e 360g 615cd 

Biológico 15,8 ± 1,9 e 7,6a 6,5e 460e 610cd 

Ene 

Control 15,7 ± 1,9 e 7,6a 6,3e 440g 610ed 

Alcalino 15,7 ± 1,9 e 12,6a 11,2a 1390b 1460a 

Mecánico 15,7 ± 1,9 e 7,2a 6,4e 430g 720c 

Térmico 15,7 ± 1,9 e 7,1a 6,4e 420g 690cd 

Biológico 15,7 ± 1,9 e 7,1a 6,4e 430g 670cd 

Feb 

Control 16,1 ± 2,9 de 7,2a 6,5e 250d 440f 

Alcalino 16,1 ± 2,9 de 11,5a 7,8c 545b 780c 

Mecánico 16,1 ± 2,9 de 7,1a 6,4e 250d 430f 

Térmico 16,1 ± 2,9 de 6,8a 6,7de 260d 520d 

Biológico 16,1 ± 2,9 de 6,9a 6,6de 250d 390f 

Mar 

Control 15,9 ± 1,2 de 7,3a 6,5e 320ef 550d 

Alcalino 15,9 ± 1,2 de 10,9a 8,0c 450d 910a 

Mecánico 15,9 ± 1,2 de 7,3a 6,4e 310f 600cd 

Térmico 15,9 ± 1,2 de 7,1a 6,5e 340d 580d 

Biológico 15,9 ± 1,2 de 6,3b 6,6e 310f 530df 

Abr 

Control 17,6 ± 1,1 cde 7,5a 7,0d 230h 420f 

Alcalino 17,6 ± 1,1 cde 11,9a 11,7a 790b 860bc 

Mecánico 17,6 ± 1,1 cde 7,5a 7,0d 260g 510df 

Térmico 17,6 ± 1,1 cde 7,6a 7,0d 330f 580d 

Biológico 17,6 ± 1,1 cde 7,0a 7,0d 260g 510d 

May 

Control 19,3 ± 1,2 bc 7,5a 7,0d 230g 500df 

Alcalino 19,3 ± 1,2 bc 12,1a 10,1b 650b 930b 

Mecánico 19,3 ± 1,2 bc 7,6a 7,1d 260fg 460df 

Térmico 19,3 ± 1,2 bc 7,5a 7,0d 270fg 510df 

Biológico 19,3 ± 1,2 bc 7,1a 7,1d 260fg 450f 

Jun 

Control 20,5 ± 0,9b 7,5a 7,6cd 280c 460f 

Alcalino 20,5 ± 0,9 b 12,5a 10,1b 800b 970b 

Mecánico 20,5 ± 0,9 b 7,6a 7,4d 290c 480f 

Térmico 20,5 ± 0,9 b 7,7a 7,3d 340d 500df 

Biológico 20,5 ± 0,9 b 7,3b 7,5d 290c 450f 

Jul 

Control 20,2 ± 0,7 b 7,6a 7,7cd 200g 470f 

Alcalino 20,2 ± 0,7 b 12,2a 11,6b 740a 640cd 

Mecánico 20,2 ± 0,7 b 7,6b 7,9c 190g 420f 

Térmico 20,2 ± 0,7 b 7,8a 7,9c 240f 520df 

Biológico 20,2 ± 0,7 b 7,5a 7,6cd 190g 510df 

Ago 

Control 22,7 ± 1,7a 7,5a 7,3d 200f 370e 

Alcalino 22,7 ± 1,7 a 12,2a 9,8b 670b 850bc 

Mecánico 22,7 ± 1,7 a 7,4a 6,8d 200f 430f 

Térmico 22,7 ± 1,7 a 7,7a 6,7de 260e 410fe 

Biológico 22,7 ± 1,7 a 7,2a 6,8d 200f 350e 

Sep 

Control 19,2 ± 1,5 bc 7,3a 7,3d 220g 460f 

Alcalino 19,2 ± 1,5 bc 12,8a 11,9a 890a 820bc 

Mecánico 19,2 ± 1,5 bc 7,4a 7,1d 230g 530df 

Térmico 19,2 ± 1,5 bc 7,1 a 7,0a 270f 650cd 

Biológico 19,2 ± 1,5 bc 7,1b 7,3d 230g 450f 
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Tabla 2. Características de los efluentes utilizados durante cada uno de los meses de experimento a lo largo de un año. Los 

suscritos a˃b˃c˃d˃e indican diferencias significativas (P < 0,05) entre los meses para cada parámetro. NAT: nitrógeno 
amoniacal total, SST: Sólidos suspendidos totales, DBO: demanda biológica de oxígeno, NR: no reportado. 

Mes 
NAT 

(mg L-1) 

NO2-N 

(mg L-1) 

NO3-N  

(mg L-1) 

PO4-P 

(mg L-1) 

SST 

(mg L-1) 

DBO 

(mg L-1) 

Oct 1,76 ± 0,23ef 0,40 ± 0,01e   9,97 ± 0,89f 3,95 ± 0,28a 3,51 ± 0,06d NR 

Nov 1,72 ± 0,54ef 0,59 ± 0,02cd 10,70 ± 1,20f 3,24 ± 0,18b 4,04 ± 0,15cd NR 

Dic 0,94 ± 0,39f 0,42 ± 0,03d 21,87 ± 3,21e 2,35 ± 0,17de NR NR 

Ene 2,23 ± 0,76de 0,43 ± 0,03d 27,01 ± 2,13de 1,63 ± 0,17fg 2,67 ± 0,04e    571 ± 74c 

Feb 3,79 ± 0,93bcd 1,95 ± 0,013a 43,67 ± 2,59c 1,74 ± 0,19f 2,67 ± 0,34e    472 ± 52c 

Mar 2,54 ± 0,73cde 0,98 ± 0,08b 62,07 ± 2,21a 1,36 ± 0,11g 3,53 ± 0,01d 1283 ± 446ab 

Abr 5,29 ± 1,39ab 1,99 ± 0,16a 54,32 ± 1,16b 2,37 ± 0,21de 4,47 ± 0,14bc   645 ± 105bc 

May 6,43 ± 1,02a 0,56 ± 0,02d 53,15 ± 1,23b 2,83 ± 0,23c 5,41 ± 0,31a    716 ± 182 bc 

Jun 3,64 ± 0,89bcd 0,77 ± 0,21bcd 42,71 ± 1,76c 2,05 ± 0,22ef 4,49 ± 0,32bc    605 ± 105 bc 

Jul 0,53 ± 0,17f 1,78 ± 0,12a 32,52 ± 2,59d 2,52 ± 0,22d 5,09 ± 0,19ab  1716 ± 148a 

Ago 3,52 ± 1,02abc 0,50 ± 0,04cd 29,62 ± 2,38d 3,84 ± 0,31a 4,33 ± 0,32c  1486 ± 90a 

Sep 1,10 ± 0,29ef 0,75 ± 0,04bc 59,67 ± 2,29a 2,15 ± 0,09e 3,53 ± 0,11d  1876 ± 505a 

 

 

Figura 2. Concentraciones de nitrógeno amoniacal total (NAT) en digestores con lodos expuestos a cinco diferentes 

pretratamientos una vez al mes durante un año: a) alcalino, b) control, c) mecánico, d) térmico y e) biológico. Los suscritos 

a˃b˃c˃d˃e˃f˃g indican diferencias significativas (P < 0,05) entre los meses para cada pretratamiento. 
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Figura 3. Concentración de N-NO2
- en digestores con lodos expuestos a los cinco diferentes pretratamientos una vez al mes 

durante un año: a) alcalino, b) control, c) mecánico, d) térmico y e) biológico. Los suscritos a˃b˃c˃d˃e˃f˃g˃h indican 

diferencias significativas (P < 0,05) entre los meses para cada pretratamiento. 

 

 

mientras que la concentración más baja se presentó en 
el pretratamiento biológico. 

Nitratos 

Se detectaron diferencias significativas (P < 0,001) en 

la concentración inicial de N-NO3
- entre los meses. La 

mayor concentración inicial se encontró en marzo y la 

menor en octubre (Tabla 2). Se detectó que la 

desnitrificación ocurrió en todos los pretratamientos 

con una eficiente remoción de los N-NO3
- y se 

detectaron diferencias significativas (P = 0,01) en la 

concentración final de N-NO3
- entre los meses y entre 

los pretratamientos (P = 0,01) (Fig. 4). La mayor 
producción se presentó en pretratamiento alcalino en 

septiembre (23,88 ± 2,19 mg N-NO3
- L-1) y la mayor 

remoción en el pretratamiento biológico en septiembre 

(-58,24 ± 0,10 mg N-NO3
- L-1) (Fig. 4). La concentración 

final promedio más baja de N-NO3 se obtuvo en el 

pretratamiento biológico, mientras que la concen-

tración se obtuvo en el pretratamiento alcalino, siendo 

significativamente mayor (P < 0,001) a la del resto de 
los pretratamientos. 

Fosfatos 

La concentración inicial de fosfato presentó diferencias 

significativas (P = 0,001) entre los meses. La mayor 

concentración inicial se determinó en octubre y la 

menor en febrero (Tabla 2). La producción o remoción 

de P-PO4
-3 presentó diferencias significativas entre 

meses (P < 0,001) y entre pretratamientos (P < 0,001) 

(Figs. 5a-5e). La mayor producción se observó en 

pretratamiento térmico en marzo (2,71 ± 0,80 mg P- 
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Figura 4. Concentración de N-NO3

- en digestores con lodos expuestos a los cinco diferentes pretratamientos una vez al mes 

durante un año: a) alcalino, b) control, c) mecánico, d) térmico y e) biológico. Los suscritos a˃b˃c˃d˃e˃f˃g˃h˃i˃j˃k 
indican diferencias significativas (P < 0,05) entre los meses para cada pretratamiento. 

 

 

PO4
-3 L-1) mientras que la mayor remoción se observó 

en el control en octubre (2,34 ± 0,26 mg P-PO4
-3 L-1) 

(Figs. 5d, 5b). Todos los pretratamientos mostraron la 

mayor remoción en octubre, mientras que en el 

pretratamiento alcalino se encontró la mayor constancia 

en la remoción de P-PO4
-3. La concentración final 

promedio de P-PO4
-3 fue significativamente menor (P 

< 0,001) en el pretratamiento alcalino, mientras que no 
se observaron diferencias significativas en el resto de 
los pretratamientos. 

 

Solidos suspendidos totales 

La concentración inicial presentó diferencias signifi-

cativas entre los meses (P < 0,001) donde la mayor 

concentración se encontró en mayo y la menor en enero 

y febrero (Tabla 2). La remoción de los SST presentó 

diferencias significativas entre los meses (P < 0,001), 

no así entre pretratamientos (P > 0,05). La mayor 
remoción se presentó en el pretratamiento térmico en 

noviembre (65,5 ± 2,15%) y la menor en el control en 
febrero (5,51 ± 2,59%) (Fig. 6). 
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Figura 5. Concentración de P-PO4
-3 en digestores con lodos expuestos a los cinco diferentes pretratamientos una vez al mes 

durante un año: a) alcalino, b) control, c) mecánico, d) térmico y e) biológico. Los suscritos a˃b˃c˃d˃e˃f˃g indican 

diferencias significativas (P < 0,05) entre los meses para cada pretratamiento. 

 

 

Producción de biogás 

Se encontraron diferencias significativas entre los 

pretratamientos (P < 0,001). El resultado de la 

producción de biogás fue notablemente mayor en los 

pretratamientos biológico, térmico y mecánico en 

comparación con el control. El pretratamiento alcalino 

no presentó producción de biogás durante ninguno de 

los doce meses que duró el experimento. La mayor 

producción de biogás se obtuvo en el pretratamiento 
biológico en abril, mientras que la menor ocurrió en el 
control en enero (Tabla 3). 

 

Disponibilidad de DBO 

La DBO inicial fue significativamente diferente entre 

los meses (P < 0,001), el mayor valor (1,876 ± 505 mg 

L-1) se observó en septiembre y el menor (472 ± 52 mg 

L-1) en febrero (Tabla 2).  La DBO en todos los 

pretratamientos y los meses presentó en su mayoría, un 

aumento en relación con la DBO inicial, observándose 

diferencias significativas entre los meses (P < 0,001) y 

entre pretratamientos (P < 0,001). La DBO final mayor 
se detectó en marzo en el control y la DBO menor en 
mayo en el pretratamiento térmico (Tabla 3). 
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Figura 6. Porcentaje de remoción de los sólidos suspendidos totales SST en digestores con lodos expuestos a los cinco 

diferentes pretratamientos ca da mes durante un año: a) alcalino, b) control, c) mecánico, d) térmico y e) biológico. Los 
suscritos a˃b˃c˃d indican diferencias significativas (P < 0,05) entre los meses para cada pretratamiento. 

 

 

DISCUSIÓN 

Factores físicos y químicos 

En base a las temperaturas registradas en cada una de 

las doce corridas experimentales realizadas por el 

periodo de un año, se determinó que la digestión 

anaeróbica fue realizada por bacterias psicrófilas 

(Marchaim, 1992). La temperatura tiene un efecto en 

las propiedades de los componentes encontrados (NAT, 

N-NO2
-, N-NO3

-, P-PO4
-3) en los lodos, además de 

influenciar la tasa de crecimiento y el metabolismo de 

los microorganismos (Appels et al., 2008). El 

pretratamiento de aguas residuales a temperaturas 

moderadamente bajas, no es un factor limitante, 

siempre y cuando exista un proceso de adaptación para 
los microorganismos que realizan los procesos 

anaeróbicos (Hulshoff, 1995; Van Lier, 1996; Lettinga 
et al., 2001). 

El pH registrado en los 12 meses en todos los 

pretratamientos a excepción del alcalino, en promedio 

varió entre 6 y 7,5, que es adecuado para que en los 

digestores efectuaran proceso de digestión anaeróbica, 

ya que cuando el pH es >6 ó <9 se inhibe el proceso de 

acetogénesis (Patrick & Wyatt, 1964; Campos & 

Flotats, 2003; Huiliñir et al., 2008), metanogénesis 

(Boe, 2006; Turovskiy & Mathai, 2006) y la 

desnitrificación (Estuardo et al., 2008). La disminución 

del pH se encuentra inherentemente asociada a la 

producción de ácidos grasos volátiles (AGV) durante la 

digestión anaeróbica (STORA, 1985). De igual forma, 

la producción de CO2 puede acidificar el medio acuoso, 

debido a que al hidratarse forma ácido carbónico 

(H2CO3) con alto grado de ionización lo que disminuye 
concomitantemente el potencial hidrógeno (pH) (Graef 

& Andrews, 1974). 
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Tabla 3. DBO promedio mensual final y producción de biogás en lodos expuestos a diferentes pretratamientos. Los 

suscritos a˃b˃c˃d indican diferencias significativas (P < 0,05) entre los meses para cada pretratamiento. DBO: demanda 
biológica de oxígeno. 

Mes 

Pretratamientos 

Alcalino Control Mecánico Térmico Biológico 

DBO DBO Biogás DBO Biogás DBO Biogás DBO Biogás 

Ene 1000 ± 157e   863 ± 139d 12.3 ± 2.51
b
   907 ± 76d 24.3 ± 4.1

bc
 488 ± 121b 26.7 ± 5.8

de
 497 ± 46cd 28.3 ± 2.9

c
 

Feb 1860 ± 30bcd 1593 ± 29b 14.0 ± 1.73
b
 1863 ± 25abc 21.0 ± 3.6

c
 627 ± 72ab 23.3 ± 2.9

e
 797 ± 46cd 26.7 ± 5.8

c
 

Mar 3063 ± 267ª 1792 ± 343b 25.0 ± 13.2
a
 2100 ± 379ab 45.0 ± 5.0

a
 800 ± 167ab 38.3 ± 2.9

bcd
 875 ± 185cd 21.7 ± 2.9

c
 

Abr 1444 ± 328cde 1511 ± 24bc 12.5 ± 2.5
b
 1525 ± 498bcd 28.3 ± 2.8

bc
 545 ± 145b 48.3 ± 7.6

ab
 803 ± 77c 66.7 ± 2.9

a
 

May 1044 ± 328e 1106 ± 65cd 20.0 ± 5.0
ab

 1137 ± 71d 46.7 ± 2.8
a
 387 ± 66b 45.0 ± 5.0

abc
 471 ± 29d 55.0 ± 5.0

ab
 

Jun 1663 ± 394bcde 1407 ± 78bc 26.7 ± 2.8
a
 1145 ± 85d 54.0 ± 3.6

a
 625 ± 145ab 51.7 ± 2.9

a
 500 ± 326cd 55.0 ± 5.0

ab
 

Jul 1233 ± 122.2de 1530 ± 79b 26.7 ± 2.8
a
 2283 ± 231ª 54.0 ± 3.6

a
 1030 ± 36ab 51.7 ± 2.9

a
 1630 ± 20ab 55.0 ± 5.0

ab
 

Ago 1943 ± 80bc 2237 ± 102ª 21.7 ± 2.8
ab

 1470 ± 144bcd 31.7 ± 2.8
b
 1370 ± 606ª 33.3 ± 2.9

cde
 1422 ± 101b 55.0 ± 5.0

ab
 

Sep 2250 ± 101b 1623 ± 130b 23.3 ± 2.8
a
 1363 ± 64cd 28.3 ± 2.8

bc
 1097 ± 448b 38.3 ± 2.9

bcd
 1943 ± 80a 43.3 ± 2.9

b
 

 
 

En todos los pretratamientos en las doce corridas 

experimentales se observó un aumento en la alcalinidad 

a lo largo de los 15 días de TRH. Este incremento se 

explica de dos formas: 1) la presencia de bacterias 

metanogénicas que produjeron alcalinidad (alcalinidad 

de carbonatos) en forma de CO2, CO3
-2 y HCO3

- 

(Turovskiy & Mathai, 2006; Appels et al., 2008), 2) la 

desnitrificación en condiciones anaeróbicas produce 

3,57 g HCO3
- por cada g-1 N que se remueve (Liher, 

1995; Henze, 1997). El incremento en la alcalinidad 

puede ser utilizado como un indicador de un proceso de 

desnitrificación eficiente, ya que tiene una correlación 

inversa con la concentración de nitrógeno (Li & Irvin, 
2007). 

Remoción de nutrientes 

Nitrógeno amoniacal total 

En la fase experimental se presentó una producción 

constante de NAT.  La concentración inicial de NAT 

varió de acuerdo al ciclo de producción y la época del 

año. Sólo en febrero se observó una disminución en la 

concentración en todos los pretratamientos (-2,13 ± 

0,23 NAT mg L-1) y esto se debió a la baja temperatura 

con un pH cercano a la neutralidad en casi todos los 

pretratamientos, así como una baja en la DBO. El 

estado de óxido-reducción del amonio depende de la 

temperatura y el pH del medio, mediante la alteración 

de estas dos variables es posible modificar el equilibrio 

hacia el gas NH3 (Arogo et al., 1999; Lei et al., 2007). 

En todos los pretratamientos a excepción del alcalino, 

se presentó una alta producción de NAT durante todos 

los meses y consistentemente el pretratamiento con la 

mayor producción fue el térmico y el menor, el 
mecánico.  

La temperatura tuvo un efecto en la concentración 

de NAT, registrándose en los meses cálidos la mayor 

producción de NAT, mientras que la menor se obtuvo 

en los meses más fríos. Los aumentos en temperatura 

tuvieron como consecuencia un incremento en la tasa 

de amonificación de la materia orgánica, la cual fue aún 

mayor en TRH más largos. Conforme el TRH se 

incrementa, también lo hace la concentración de NAT 

(Stewart et al., 2006). Cuando ocurre un incremento de 

10˚C en la temperatura, se duplica la tasa de 

amonificación (Reddy & Patrick, 1979). En digestores 

anaeróbicos también han sido reportados incrementos 

en la concentración de NAT de 129 a 218 mg L-1 en 

efluentes de cultivo de salmón que tienen una 
temperatura de 35oC (Gebauer & Eikebrokk, 2006). 

Nitritos y nitratos 

Ambos nutrientes se producen tanto en los procesos de 

nitrificación como de desnitrificación. La nitrificación 

que todavía ocurre en los primeros 1-2 días de TRH, se 

efectuó en los efluentes por las bacterias nitrificantes 

contenidas en el exceso de biopelícula provenientes del 

producto de retrolavado de los filtros biológicos 

(Timmons & Ebeling, 2007). La desnitrificación fue 

realizada por las bacterias heterótrofas que usaron el 

carbono orgánico (solidos totales) como donador de 

electrones (Knowles, 1982). En el caso de los 

digestores anaeróbicos utilizados en nuestro trabajo, la 

fuente de carbono provista por los procesos de 

digestión anaeróbica fueron los mismos sólidos (Klas 

et al., 2006; Chávez & Obreque, 2010). El pretrata-

miento alcalino siempre tuvo las mayores concentra-

ciones de N-NO2
- debido a que a pH altos se inhiben los 

procesos de nitrificación y desnitrificación. 

El pH > 6 en todos los experimentos, tuvo un efecto 
en la remoción de N-NO2

- y N-NO3
- en todos los 

pretratamientos al favorecer el crecimiento de los 

microorganismos anaeróbicos y desnitrificadores (Campos 
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& Flotats, 2003; Estuardo et al., 2008). La temperatura 

también tuvo un papel importante en la tasa de 

desnitrificación en los reactores anaeróbicos, el cambio 

de temperatura de 10 a 35°C, incidió en un aumento de 

la tasa de desnitrificación, de 1,5 a 3 veces (Dawson & 

Murphy, 1972; Bailey & Beauchamp, 1973; Stanford et 

al., 1975). Estos resultados coinciden con los reportado 

por Fontenot et al. (2007) quienes observaron tasas de 

remoción de 100% del NO3-N cuando la temperatura 
del efluente fue de 22ºC. 

Las altas concentraciones de N-NO3
- en los 

efluentes fueron removidas casi en su totalidad en cada 

corrida experimental y en todos los meses sin que se 

detectaran diferencias entre los pretratamientos a los 15 

días de TRH. La aplicación de cualquiera de los 

pretratamientos permitió un incremento en la tasa de 

desnitrificación superior al 90%, así como en la tasa de 

degradación de materia orgánica, que fue utilizada 

como una fuente de carbono en los procesos de 

desnitrificación (Muller, 2000; Dytczak et al., 2007; 

Carrére et al., 2010). Este mismo comportamiento fue 

descrito por Fontenot et al. (2007), quienes observaron 

remociones del 100% del N-NO3
- y mayores al 89% 

para las otras especies de N presentes en el efluente de 

un cultivo de camarón. El pretratamiento de efluentes 

de un cultivo de tilapia en SRA donde los sólidos se 

concentraron usando bolsas geotextiles y después 

fueron expuestos a condiciones anaeróbicas, lograron 

remociones >99% de N-NO2
- y N-NO3

- (Sharrer et al., 
2009; Guerdat, et al., 2013). 

Fosfatos 

Las condiciones ambientales de los biodigestores en 

todos los pretratamientos fueron propicias para la 

reducción/eliminación del P-PO4, Sin embargo, la 

concentración se incrementó conforme fue aumentando 

el TRH (Ucisik & Henze, 2008). En todos los 

pretratamientos, fenómenos como la lixiviación de la 

materia orgánica, causaron un aumento significativo 

del fósforo reactivo debido a las condiciones 

anaeróbicas en los digestores. Para que la remoción de 

los fosfatos se realice, los organismos acumuladores del 

fosfato (OAP´s) requieren condiciones anaeróbicas 

(Lee et al., 2001). Uno de los procesos con los cuales 

se logra la precipitación de la molécula de fosfato es a 

través de procesos químicos (Stratful et al., 1999; 

Zhang et al., 2010). El agente químico debe ser un 

ácido-base débil, cationes y otras especies químicas que 

se crean a partir del apareamiento de iones con el P-

PO4
-3 en la fase acuosa (Barat et al., 2011). En este 

experimento no se utilizó ningún proceso físico o 

químico para remover los fosfatos, por lo que el 

incremento en las concentraciones fue constante, 

excepto durante agosto y octubre donde todos los 

pretratamientos mostraron una disminución en su 

concentración. El único pretratamiento que mostró una 

reducción en la concentración en la mayoría de los 

meses fue el alcalino, donde se observaron concen-

traciones finales de 0,03-1,8 mg L-1 P-PO4
-3 lo que 

significó una remoción del 54,4 al 99,9%. En el 

pretratamiento alcalino, el pH presentó valores entre 9-

12, el pH al ser mayor a 8, se provoca una reducción en 

la concentración de P-PO4
-3 (Zhu et al., 2001). Esto se 

debió a que la precipitación del P tiene como requisito 

un pH más alto, lo cual incrementa la eficiencia de 

remoción (Doyle & Parson, 2002; Mogensen et al., 
2003; Pind et al., 2003). 

En los digestores se observó que la concentración de 

P-PO4
-3 aumentó conforme aumentaba la temperatura. 

La liberación de P se incrementa conforme aumenta la 

temperatura, observándose que cuando cambia de 15 a 

30ºC, la liberación de PT se incrementa a más del doble 

al aumentar la actividad metabólica de las bacterias 

liberando el P en el agua (Jiang et al., 2008; Zheng et 
al., 2013). 

Sólidos suspendidos totales 

En cada una de las corridas experimentales a lo largo 

de los 12 meses que duró el experimento, se observó 

una mayor degradación de los SST cuando fueron 

expuestos a los diferentes pretratamientos (biológico, 

mecánico, térmico y alcalino). En la mayoría de los 

meses, el pretratamiento control presentó la menor tasa 

de degradación de SST. En el pretratamiento térmico, 

los altos niveles de degradación fueron causados por el 

incremento inicial de la temperatura, que promovió una 

efectiva hidrolisis de sustancias orgánicas (Carrère et 

al., 2010). En todos los pretratamientos la tasa de 

degradación varió entre 14,6 y 22,2% (Fig. 6). El 

objetivo de los diferentes pretratamientos fue de 

optimizar el proceso de hidrólisis, obteniendo buenos 

resultados en la estabilización y reducción de los SST. 

Las células deben romperse por algún tipo de 

pretratamiento químico, físico o biológico para obtener 

una mayor solubilidad de la materia orgánica, menor 

producción de lodos y mayor producción de biogás en 

comparación con la digestión anaerobia clásica 

(USEPA, 1993; Van Lier et al., 2001; Carrére et al., 
2010; Rani et al., 2012). 

Kim et al. (2003) usaron un pretratamiento 

mecánico (ultrasonido), obteniendo en 7 días de TRH 

una tasa de reducción de SST entre 56 y 89% con un 

pretratamiento térmico. Bougrier et al. (2006), 

reportaron una disminución del 80% en los lodos 

después de aplicar pretratamiento térmico a 170ºC. En 

contraste, los pretratamientos térmicos a 40ºC, 90ºC y 

con autoclave a 121ºC tuvieron menores tasas de 

degradación, 5%, 6% y 7% respectivamente (Barjenbruch 
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& Kopplow, 2003). El aumento de la temperatura en los 

digestores tiene un efecto directo en la reducción de los 

TRH al aumentar la tasa de degradación de los SST de 

los efluentes de un SRA (Tchobanoglous et al., 2003). 

Producción de biogás 

En la digestión anaeróbica de los lodos además de 

reducirse el contenido de lodos, hay una producción de 

biogás que puede ser valorizado energéticamente 

(Appels et al., 2008). La producción de biogás se ve 

altamente beneficiada por la aplicación de pretra-

tamientos en los lodos logrando una mayor estabi-

lización, degradabilidad y en consecuencia, un incre-

mento en la producción en comparación con la 

digestión anaeróbica clásica (Pham et al., 2009). De los 

pretratamientos, en el único que no produjo biogás fue 

el pretratamiento alcalino debido a las altas concen-

traciones de NaOH que inhibieron a las bacterias 

anaeróbicas (McCarty, 1964). Los otros pretrata-

mientos mostraron un incremento en la producción de 

biogás, lo cual se asocia al mejoramiento del proceso 

de hidrólisis de los lodos (Carrére et al. 2010), donde 

se presenta una lisis de la pared celular de las bacterias 

así como de material orgánico degradable, que es 

trasformando en compuestos fácilmente biodegra-

dables (Weemaes & Verstraete, 1998).   

La temperatura ambiental tuvo un efecto signifi-

cativo en la producción de biogás ya que conforme 

aumentaba, se incrementó la producción de biogás 

(Rehm et al., 2000). El TRH es también importante, ya 

que después de ocho días la digestión de la MO se 

estabilizó, incrementándose así la producción de AGV, 

que son los intermediarios más importantes en el 

proceso de digestión anaeróbica (Li & Noike, 1989; 

Appels, et al., 2008), incrementando la producción de 

metano (Mechichi & Sayadi, 2005; Appels et al., 

2008). Rani et al. (2012), observaron alta tasa de 

producción de biogás durante los primeros días del 

periodo de incubación de lodos de los efluentes y dicha 

tasa de producción se ve reducida conforme el TRH 

aumenta, ya que la cantidad de compuestos volátiles 

disponibles en el digestor disminuye. Esto indica que 

en lodos de un efluente de un SRA, la aplicación de 

pretratamientos resulta en un efectivo incremento en la 

velocidad de los procesos de digestión y el grado de 

degradación de lodos, reduciendo así el TRH para la 

digestión anaeróbica e incrementando la producción de 

biogás (Muller, 2000). 

Disponibilidad de DBO 

La DBO es un método que cuantifica la cantidad de 

oxígeno necesario por los microorganismos para oxidar 

la MO, se puede usar para cuantificar la masa potencial 

de carbono disponibles para realizar los procesos de 

desnitrificación y digestión anaeróbica (Hamlin et al., 
2008). Al determinar el DBO inicial y final (días 0 y 

15) en los pretratamientos, se observó un incremento, 

siendo el pretratamiento biológico significativamente 

menor al resto de los pretratamientos. La DBO mayor 

se registró en el pretratamiento térmico y en el control 

con un promedio de 1722 ± 660 mg L-1 y 1775 ± 708 

mg L-1, respectivamente (Tabla 3). En los cinco 

pretratamientos existió suficiente carbono para que se 

efectuara en forma simultánea la desnitrificación como 

la digestión anaeróbica aún después de 15 días de TRH. 

La remoción de la materia orgánica en digestores 

anaeróbicos se puede realizar por tres procesos: 1) 

conversión de la materia orgánica a metano, 2) 

desnitrificación, y 3) síntesis de nueva biomasa (Barker 
& Dold, 1995; De la Rubia et al., 2006).  

En los meses con temperaturas más altas, el DBO 

fue significativamente más alto que en el resto de los 

meses, lo que indica que al aumentar la temperatura 

hubo un aumento en la solubilidad de los compuestos 

orgánicos y en consecuencia un aumento en la 

concentración de DBO (Boe, 2006; Rehm et al., 2000). 

Los aumentos en temperatura tienen como conse-

cuencia un incremento en la velocidad de las reacciones 

biológicas y químicas en los lodos, provocando una 

rápida degradación de la materia orgánica en un menor 
periodo de tiempo (Rehm et al., 2000). 

La cantidad de materia orgánica en los efluentes 

acuícolas fue alta mientras que la tasa de digestión fue 

baja, esto se hizo evidente ya que el DBO medido en 

los digestores al final de 15 días de TRH fue mayor al 

inicial (presentándose los mayores incrementos en el 

pretratamiento térmico y control), lo que indica una 

liberación constante de DBO soluble. Este incremento 

en el DBO está asociado a la disrupción de las uniones 

químicas en las paredes celulares y membranas por lo 

que el material intracelular orgánico se liberó a la fase 

líquida, aumentando así el DBO y el carbono orgánico 
disuelto (COD) (Appels et al., 2010; Banu et al., 2012).  

CONCLUSIONES 

Los pretratamientos utilizados en este estudio resul-

taron efectivos y redujeron de manera significativa la 

concentración de N-NO3 y los SST en un periodo de 

tiempo relativamente corto (5 a 15 días). La aplicación 

de cualquiera de los cuatro pretratamientos incrementó 

la solubilidad de la MO, la cual a su vez, aumentó la 

producción de biogás. La DBO en los digestores se 

incrementó durante los primeros 5 a 10 días de TRH 
como resultado del incremento en la liberación del 

material orgánico soluble, siendo más efectiva en el 

pretratamiento biológico. El pretratamiento biológico 

presentó la mayor remoción de N-NO2, N-NO3 y la 

288 



14                                                           Latin American Journal of Aquatic Research 
 

 
mayor producción de biogás. La aplicación de un 

pretratamiento biológico en los efluentes acuícolas 

puede resultar en un mejoramiento en los procesos de 

desnitrificación y digestión anaeróbica, reduciendo el 

TRH requerido para una completa remoción de N-NO3, 

así como una alta remoción de lodos y una mayor 

producción de biogás en comparación con el resto de 

los pretratamientos aplicados. El pretratamiento bioló-

gico además es de bajo costo comparado con el resto de 

los pretratamientos utilizados en esta investigación, 

debido a que requiere un menor consumo de energía y 

no hay costos elevados de operación por la compra de 
aparatos, consumo de energía y uso de reactivos. 
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