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CAPÍTULO I. REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA 

 

 

 

EVALUACIÓN DE UN BIOREACTOR PARA LA RETENCIÓN DE FORMAS 

NITROGENADAS EN UN CANAL DE DESAGÜE EN UNA MICROCUENCA 

CON CULTIVO DE MAÍZ GRANO (ZEA MAYS L.) 

 

 

1. Nitrógeno y su relevancia con la contaminación difusa 

 

 

La agricultura intensiva, debido de la demanda de producción de alimentos, además de la 

producción de energía (Vitousek et al., 1997; Canfield et al., 2010), ha aumentado 

significativamente desde la revolución industrial. Sumado a esto, las altas dosis de fertilizantes en 

el mundo (Van den Heuvel, 2010), han contribuido al aumento de la contaminación difusa de 

nitrógeno (N) y fósforo (P) de origen agrícola en cuerpos de agua superficiales y subsuperficiales 

(Keeney, 1986; Melian et al., 1999; Rodvang y Simpkins, 2001). 

 

El nitrógeno (N) es uno de los nutrientes esenciales de la biota acuática y limitante de la 

productividad primaria. Al estar en exceso en el medio, formas tales como nitrato (NO3
-), amonio 

(NH4
+) o el óxido nitroso (N2O), tienen efectos adversos sobre el ambiente: contaminación de 

cursos de agua, eutrofización, hipoxia permanente, proliferación de algas dañinas de ríos, lagos, 

aguas costeras, aumento de las emisiones de gases de efecto invernadero (GEI) y contribución al 

proceso de agotamiento del ozono estratosférico (Galloway et al., 2004; Galloway et al., 2008; 

Canfield et al., 2010; Howarth et al., 2002; Phoenix et al., 2006; Rabalais, 2002). 
 

En algunas regiones de Europa, las concentraciones de N en los ríos, lagos, y zonas costeras son 

altas y las concentraciones de NO3
- en aguas subterráneas también van en aumento (Grizzetti et 

al., 2012). Junto con éstas altas concentraciones, los tiempos de residencia de los contaminantes 

que se movilizan a través del suelo, subsuelo y los acuíferos pueden ser de meses (por ejemplo, 

con buen drenaje y alta permeabilidad), a años (drenaje moderado y baja permeabilidad) (Fenton 

et al., 2011). 

 

Es importante destacar que existen dos tipos de fuentes de contaminación de cuerpos de agua: las 

puntuales (FP) y las fuentes no puntuales o difusas (FNP). La contaminación de FP incluye 

principalmente las descargas de aguas residuales municipales (zonas urbanas) y cargas de aguas 

residuales industriales, mientras que las FNP de contaminación son producidas cuando la lluvia, 

el derretimiento de la nieve o agua de riego es transportada en sentido vertical u horizontal sobre 

el suelo, transportando y depositando contaminantes en cuerpos de agua (Darradi et al., 2012; 

Ongley et al., 2010; Tang et al., 2011; Zhang et al., 2008). La contaminación difusa se establece 

por la sumatoria de estos aportes individuales imperceptibles desde distintos sitios, los que se 

prolongan y repiten con periodicidad, generándose con ello efectos acumulativos. Una 

característica básica de la contaminación difusa es que sus efectos no son locales, sino que 

tienden a afectar toda una cuenca hidrográfica, incluyendo los sectores costeros asociados (Jarvis, 

2002). 
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Tras décadas de aplicación de leyes de protección de ecosistemas acuáticos en EUA, se redujo la 

contaminación de las FP, y se determinó que la contaminación por fuentes no puntuales (FNP) 

constituía la mayor preocupación. Dado esto, la agricultura intensiva sería la mayor colaboradora 

de las emisiones contaminantes hacia el ambiente (EPA, 2000). 

 

La estimación de cargas contaminantes de FNP, es un reto debido a los complicados procesos 

hidro-meteorológicos, bioquímicos y de variabilidad espacial involucrados en el proceso de 

transporte y transformación de contaminantes (Ficklin et al., 2010; Luo et al., 2008; Nikolaidis et 

al., 1998). 

  

Las tres formas principales de contaminación de FNP agrícola son: el escurrimiento excesivo de 

sedimentos, nutrientes y pesticidas (Hunt, 1999; Schultz, 2004). La aplicación de fertilizantes y 

enmiendas orgánicas en campos agrícolas tiene el potencial de contaminar las aguas superficiales 

a través de varias rutas, incluyendo la escorrentía superficial que se descarga directamente a 

drenes abiertos y arroyos, junto con la percolación hacia aguas subterráneas. De esta forma, el 

exceso de fertilizantes nitrogenados puede lixiviar a través del perfil del suelo, comúnmente en 

forma de NO3
- (Carpenter et al., 1998; Díaz y Solow, 1999). 

 

 

2. Nitrato y el proceso de desnitrificación 

 

 

Respecto al NO3
-, su origen se debe principalmente a la contaminación atmosférica y la 

aplicación de fertilizantes nitrogenados de origen natural y sintético, de residuos orgánicos 

provenientes de planteles ganaderos estabulados, y de lodos de depuradoras (Biederbeck et al., 

1996; Hornsby, 2000; Pacheco y Cabrera, 2003; Merino, 2004). 

 

En suelos en donde se han incorporado fertilizantes nitrogenados, entre el 80 - 90% del N 

lixiviado corresponde a NO3
- (Luo et al., 2000, EPA 2005), siendo la contaminación difusa de 

NO3
- en el agua uno de los factores causantes de la degradación de los recursos hídricos 

(Machefer y Dise, 2004). 

 

A escala global, el NO3
-, en concentraciones altas, es el contaminante químico que presenta la 

mayor distribución en el agua subterránea (Jacinthe et al., 1999; Rao y Putanna, 2000). Es la 

forma más lábil de N, además, es muy móvil en el agua en comparación a otras formas 

nitrogenadas, tales como el NH4
+ (menos propenso a la lixiviación, al estar ligado principalmente 

a las partículas de suelo). La lixiviación de N depende de la carga neta del suelo y de la capacidad 

de adsorción de aniones de los suelos que, por lo general, es baja (Armstrong and Burt, 1993); 

lixivia más intensamente en suelos permeables (arenosos) que en suelos más pesados (arcillosos), 

donde la escorrentía superficial es predominante. El drenaje artificial puede exacerbar el riesgo, 

ya que acelera los flujos de agua asociados a N (Gilliam et al., 1999). De esta forma, el destino y 

transporte de las aguas subterráneas poco profundas, y junto con ella el NO3
-, está fuertemente 

ligado a la geomorfología del paisaje (Hill, 1996). 

 

Los factores de eliminación de NO3
- son complejos, dependiendo de la concentración en el agua, 

la biomasa de comunidades desnitrificantes, la temperatura y la biodisponibilidad de carbono (C). 

Además de poder ser reducido por prácticas agrícolas de control de fertilización, vinculando los 
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conceptos de manejo eficiente y racional de los fertilizantes nitrogenados (Böhlke et al., 2004; 

McMahon et al., 2006; Schipper et al., 2010). 

 

Al mismo tiempo se ha demostrado que los niveles elevados de NO3
- en el agua potable pueden 

causar distintas enfermedades. En el cuerpo, el principal efecto biológico del NO3
-, transformado 

a nitrito (NO2
-), está asociado a la oxidación de la hemoglobina a metahemoglobina, la que es 

incapaz de transportar oxígeno a los tejidos; esta condición denominada metahemoglobinemia 

causa cianosis y en concentraciones mayores el síndrome de niños azules (asfixia); mientras que 

en adultos, puede llegar a causar cáncer gástrico (Fleming y Adams, 1997; OMS, 2007). 

Teniendo en cuenta los posibles efectos negativos del consumo de NO3
- sobre la salud humana y 

el ambiente, hay una necesidad de una mejor comprensión y mitigación de la contaminación por 

NO3
- en las aguas subterráneas en todo el mundo. 

 

El proceso biológico de mayor incidencia en la eliminación de NO3
- y NO2

- es la desnitrificación 

heterótrofa (Coyne, 2008; Greenan et al., 2006; Rivett et al., 2008; Seitzinger et al., 2006; Yimin 

y Mehdi, 2012). En este proceso, las bacterias heterótrofas desnitrificantes del género Bacillus 

(Flores et al., 2007) y Corynebacterium, entre otras (Inés et al., 2011), convierten en condiciones 

anóxicas el NO3
- o NO2

- a formas gaseosas; esto es, óxido nitroso (N2O) o dinitrógeno (N2), 

utilizando C como fuente donadora de electrones. Aunque puede ocurrir una completa reducción 

de NO3
- a N2 durante la desnitrificación (Ec. 1), esta conversión implica varios pasos intermedios 

donde el NO3
- se reduce a NO2

-, óxido nítrico (NO) y también a N2O, como se indica en Ec. 2 

(Delwiche, 1981): 
 

4 NO3
- + 5 CH2O → 2 N2 + 3 H2O + 5 CO2+ 4 OH–                 Ec. 1 

 

4 NO3
-+ 4O2 → 2 N2O + 2 H2O + 4 CO2+ 4 OH–                 Ec. 2 

 

De la degradación anaerobia de los grupos funcionales orgánicos también resulta la producción 

de CO2, junto con CH4, (Ec. 3), ambos GEI. 

 

CH3COOH → CH4+ CO2                 Ec. 3 

 

El N2O generado es también un potente GEI, que se produce en la mayoría de los entornos 

desnitrificantes, pero si las condiciones son fuertemente reductoras, el N2O se reduce aún más a 

N2 y no persiste en el ambiente. El N2O como un GEI es 300 veces más eficaz que el CO2, 

contribuye al agotamiento del ozono estratosférico, siendo un producto indeseable de la 

reducción de NO3
- (Cavigelli y Robertson, 2000).  

 

Como proceso heterótrofo, la desnitrificación juega un papel particularmente importante en los 

sistemas costeros enriquecidos con N, ya que disminuye la cantidad de N fijado transportado al 

océano, reduciendo el N disponible para la producción primaria (Beman et al., 2005 y Catarina et 

al., 2010). Este proceso se ve afectado por las variaciones de fuente de C, oxígeno disuelto (OD), 

pH, la temperatura, presencia o la acumulación de NO2
- y NH4

+ durante el proceso (Xu et al., 

2009; Cameron y Schipper, 2010). 

 

 

 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0925857410000790#eq0005
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3. Susceptibilidad a la contaminación en la Región del Libertador Bernardo O’Higgins 

 

 

En Chile, parte importante de la agricultura intensiva utiliza N en dosis superiores a la óptima 

económica, incrementando costos, restando competitividad a la producción y afectando el 

ambiente (Parodi, 2010). 

 

El cultivo de maíz ha sido identificado como un importante contribuyente en la contaminación 

difusa de zonas de regadío en todo el mundo (Díez et al., 1997; Causapé et al., 2004; Strock et 

al., 2004). Asociado a la baja absorción de fertilizantes nitrogenados, con eficiencias menores al 

50% (Bundy y Andraski, 2005; Gabriel y Quemada, 2011), gran parte del N remanente en el 

suelo es vulnerable a la lixiviación durante el período de barbecho y lluvias (Dinnes et al., 2002).  

 

En la actualidad en la Región de O'Higgins, se realiza un cultivo intensivo de maíz grano, donde 

se sembraron con esta especie 47.748 ha durante la temporada 2013-2014 (INE-Chile, 2014), 

representando un 40% del total producido a nivel nacional (ODEPA-Chile, 2014).  

 

Nájera et al. (2015), evaluando dosis de N, fósforo (P) y potasio (K) en 31 predios con maíz para 

grano en la temporada 2012-2013, observan dosis de N (mezcla maicera y urea) entre 350 y 520 

kg N ha-1, mientras que Donoso et al. (1999) indican niveles de hasta 450 kg N ha-1. Así, al 

realizar un balance de N (rendimientos obtenidos, aporte de N desde el suelo y eficiencia de 

aplicación), concluyen que todos los agricultores realizan una sobre fertilización con este 

elemento. 

 

Por otra parte, más del 40% del agua consumida en las zonas urbanas de Chile es subterránea, y 

en zonas rurales alcanza valores del 76%. De esta forma, si sólo se considera la zona ubicada 

entre la Región Metropolitana y la Región del Bío Bío (33-38°S), más del 83% del agua potable 

para consumo se obtiene de aguas subterráneas (Pizarro et al., 1999). 

 

El estándar de calidad de agua de Chile establece un límite máximo de NO3
- de 50 mg NO3

- L-1 

(INN, 2005), que expresado en nitrógeno como nitrato (N-NO3) se asemeja al valor 10 mg L-1 

que ha sido establecido en los Estados Unidos (USEPA, 2014) y por la Organización Mundial de 

la Salud (WHO, 2003). Además, cabe destacar, que en condiciones naturales la concentración de 

N-NO3 en aguas es inferior a 5 mg N-NO3 L
-1 (Mueller et al., 1995; Weyer, 2001). 

 

Iriarte (2007), señala que la sub cuenca baja del río Cachapoal se caracteriza porque gran parte de 

sus suelos de uso agrícola facilitaría que el N-NO3 pueda contaminar el agua subterránea, dadas 

sus propiedades y el tipo de manejo a que se someten. El autor informa que el 67% de los valores 

observados, no superan los 10 mg N-NO3 L-1. Donoso et al. (1999) analizan 45 localidades 

distribuidas en todo Chile y sólo en un lugar de la Región Metropolitana, encontraron valores 

superiores a 10 mg N-NO3 L
-1. Más aún, en el sector de Peumo (Región de 0’Higgins) sólo se 

encontraron concentraciones menores al límite máximo establecido (Arumí, 2005). 
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4. Medidas de mitigación y tipos de bioreactores desnitrificantes 

 

 

La Organización de las Naciones Unidas para la Alimentación y la Agricultura (FAO, 1997), 

describe que el manejo de las FNP de contaminación difusa debe estar dirigido hacia tres de los 

factores más importantes de contaminación de recursos hídricos: el uso de fertilizantes, 

plaguicidas y la contaminación provocada por sedimentos. Estos deben estar integrados de tal 

forma que las distintas prácticas de manejo estén enfocadas al cuidado de cuencas hidrográficas, 

y al uso eficiente del agua de riego, determinante a la hora de eliminar o disminuir niveles de 

contaminantes tóxicos en agua de consumo humano. 

 

El Departamento de Medio Ambiente, Alimentación y Asuntos Rurales del Reino Unido 

(DEFRA, 2011), nombra 44 prácticas que describen el control de la contaminación difusa en 

aguas. Estas prácticas se incluyen dentro de siete categorías de mitigación, es decir: uso y manejo 

del suelo, manejo de fertilizantes, manejo del ganado, manejo del estiércol, manejo de cultivos e 

infraestructura. 

 

En general, enfrentar una situación de contaminación en el suelo y aguas de origen agrícola 

requiere un estudio multidisciplinario que incluye, identificación de la naturaleza del 

contaminante, magnitud del evento de contaminación, caracterización completa del suelo, 

caracterización del entorno, especialmente clima, y el uso proyectado del recurso. Todo lo 

anterior, orientado a aplicar en cada caso la tecnología más adecuada, minimizando costos, 

aumentando la eficacia del proceso de remediación y controlando la posible difusión de los 

contaminantes (Sepúlveda et al., 2011). 

 

Dentro de las distintas prácticas de manejos de contaminación difusa, Dinnes (2004) precisa, que 

las más notables son los cultivos de cobertura, sistemas de exclusión de ganado de las zonas 

cercanas a cuerpos de aguas, y los biofiltros. Aunque algunas de estas prácticas pueden reducir 

sustancialmente la pérdida de nutrientes en FNP, por sí sola no puede ser capaz de reducir estas 

pérdidas en la medida necesaria para cumplir las normas de calidad del agua. Los cultivos de 

cobertura es una práctica beneficiosa para reducir las pérdidas de nutrientes y sedimentos de los 

campos agrícolas y mejorar la calidad del agua, además de aumentar el contenido de materia 

orgánica del suelo (Hargrove, 1991; McCracken et al., 1994; Thorup – Kristensen et al., 2003; 

USDA, 2013). Por otro lado, los biofiltros corresponden a una asociación vegetal, conformada 

por especies herbáceas, arbustivas y/o arbóreas, que se ubican en forma perpendicular al avance 

de la escorrentía y paralela al cauce que la recibe desde las áreas de cultivo (Gilliam, 1994; 

Muscutt et al., 1993). En éstas se ha demostrado parte de la eficacia de amortiguación en la 

reducción de sedimentos y la carga de nutrientes en el flujo superficial (Dosskey, 2001), 

mostrando una reducción de hasta un 90% de la concentración de zonas contaminadas (Haycock 

y Pinay, 1993; Jordan et al., 1993; Clausen et al., 2000; Dinnes et al., 2002; Vymazal et al., 2006 

y Schipper et al., 2010). En la zona central de Chile estudios realizados por Salazar et al. (2015) 

informan eficiencias mayores al 50%, determinando que las especies forrajeras son las más 

eficientes para captar N-NO3 en flujos laterales subsuperficiales. Eficiencias similares son 

indicadas por Tapia y Villavicencio (2007), precisando que el tipo de biofiltro depende del 

contaminante que se quiera remover. 
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Con respecto a la fertilización, las restricciones ambientales a la agricultura implican que el 

manejo de N debe ajustarse a los requerimientos del cultivo, siendo éstos determinados por los 

objetivos de rendimiento (Tapia y Villavicencio, 2007; Parodi, 2010). Se mejora así la eficiencia 

de uso de N en los cultivos y el manejo de insumos nitrogenados a través de los análisis de suelo, 

a fin de decidir la dosis y fechas más adecuadas para las aplicaciones del elemento (Sims et al., 

1995; Drury et al., 1996; Dinnes et al., 2002; Jaynes et al., 2004). 

 

Otra alternativa que se ha llevado a cabo en los últimos 20 años son los bioreactores 

desnitrificantes. Estas estructuras o dispositivos se llenan con un material sólido como fuente de 

C y están diseñados para interceptar aguas subterráneas poco profundas en sistemas de drenaje 

natural o artificial, y reducir el N-NO3 mediante el proceso de desnitrificación. El proceso se 

lleva a cabo vía degradación microbiana del C orgánico producida naturalmente en suelos y 

acuíferos, utilizando materiales ricos en C y creando las condiciones óptimas para que ocurran 

altas tasas de desnitrificación (Schipper et al., 2010). 

 

Para el óptimo funcionamiento de los bioreactores desnitrificantes, éstos se deben instalar en un 

flujo de agua superficial o subsuperficial. El bioreactor podrá funcionar de forma eficiente 

siempre y cuando el flujo de agua pueda generar condiciones de anaerobiosis dentro del 

bioreactor, de tal forma que las bacterias anaeróbicas utilicen el C de la fuente orgánica, junto 

con el N-NO3 (Christianson, 2011). 

 

Hay varios diseños que utilizan fuentes de C sólidas para mejorar la desnitrificación, los que se 

diferencian por la conexión hidrológica entre el agua que contiene N-NO3 y el área de tratamiento 

(Robertson y Cherry, 1995). Uno de estos diseños es el muro o pared desnitrificante, en que el 

material orgánico se incorpora verticalmente en el suelo o aguas subterráneas poco profundas, 

por lo que el bioreactor queda perpendicular al flujo de agua. Estos flujos interceptados pueden 

ser caminos subterráneos naturales, o vías de flujo de aguas que han sido alterados por los 

sistemas de drenaje (Schipper et al., 2010). 

 

Schipper y Vojvodić-Vuković (2001), realizaron un estudio de 5 años utilizando una pared de 

desnitrificación de 78 m3 rellena con aserrín de pino; reportan una eficiencia de 95% en la 

remoción de N-NO3 en aguas subterráneas poco profundas, en donde además se destacó que no 

hubo disminución del C total del material vegetal. De una forma similar Schmidt et al. (2012), 

con un bioreactor de 168 m3, relleno con aserrín de pino, encuentran niveles de remoción de N-

NO3 de un 65%. Mientras que Jaynes et al. (2008), utilizando los mismos materiales durante 5 

años, la concentración de N-NO3
 en el flujo promedió 8,8 mg N-NO3 L

-1 en el agua de drenaje 

tratada en comparación con 22 mg N-NO3 L
-1 en el agua de drenaje sin bioreactores. 

 

Otro tipo de bioreactores son las camas de desnitrificación; es decir, contenedores rellenos de 

astillas de madera que reciben descargas concentradas de N-NO3 (Blowes et al., 1994, Robertson 

et al., 2005; Robertson et al., 2009; Robertson y Merkley, 2009; Schipper et al., 2010). Se han 

instalado en lechos de arroyos o drenes abiertos de drenajes (Robertson y Merkley, 2009), y a 

diferencia de los muros desnitrificantes, el área de tratamiento en camas suele ser mucho mayor, 

debido a que las redes de drenaje natural o artificial que interceptan al bioreactor son mayores. 

Elgood et al. (2010), durante un año trabajaron con una cama desnitrificante con un volumen 

total de 40 m3, relleno con aserrín de pino, presentando eficiencias de remoción de N-NO3 de un 
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53%. Eficiencias similares presentaron Chun et al. (2011), con un bioreactor de cama de 17 m3, 

relleno con el mismo material, pero con una eficiencia de eliminación de N-NO3 de 47%. 

 

La eliminación de N-NO3 en estos sistemas es compleja, dependiendo de la concentración, la 

biomasa de la comunidad desnitrificante, la temperatura, la biodisponibilidad de C (Schipper et 

al., 2010), la hidráulica y el oxígeno disuelto (Grennan et al., 2009; Xu et al., 2009). A altas 

cargas de N-NO3, la comunidad microbiana puede estar saturada, por lo que la cantidad 

eliminada será constante, mientras que a concentraciones más bajas, las tasas de desnitrificación 

serán proporcionales a la concentración en el medio (Schipper et al., 2010; Chun et al., 2010). En 

el Cuadro 1, se observan estudios realizados en el último tiempo sobre los tipos de bioreactores 

mencionados anteriormente. 

 

Cuadro 1. Estudios de distintos tipos de bioreactores, en donde se evaluó la remoción de 

nitrógeno-nitrato (N-NO3), además de los distintos materiales orgánicos utilizados.  
 

Tipo de 

bioreactor 

Tamaño 

bioreactor  

Material orgánico 

 

Periodo de 

medición* 

Remoción  

N-NO3 

Referencia y país 

 

 ---- m3 ----   ---- % ----  

Cama N. D Astilla de madera 1993 - 1994 99% 
Blowes et al. (1994),  

Canadá 

Cama 13,7 Astilla de  madera de pino 2007 47% Chun, et al. 2010. USA 

Cama 40 Astilla de  Madera de Pino 2009 53% 
Elgood et al. (2010). 

Canadá 

Cama 40 N.D 2007 - 2008 64% 
Robertson et al. (2009). 

USA 

Cama 0,7 Astillas de Madera 2001 - 2003 76% 
Van Driel et al. (2006). 

Canada 

Muro 168 Astillas de Madera y arena 2009 77% Schmidt et al. (2012). USA 

Muro 78,75 Astillas de Madera 1996 - 2000 95% 
Schipper et al. (2001). 

USA 

Muro 160 Astillas de Madera de Pino 2000 - 2001 78% 
Fahrner, S. (2002). 

Australia 

Muro 79 Astillas de Madera 2000 - 2005 99% Jaynes et al. (2008). USA 

Muro 78 Astillas de Madera N.D 90% 
Schipper at al. (2005). 

USA 

Muro 1 Astillas y Aserrín de Madera 1992 - 1999 96% 
Robertson et al. (2000). 

USA 

Muro 3,3 Astillas de Madera 1999 - 2009 60% 
Moorman et al. (2010). 

USA 

Laboratorio 0,03 
Astillas de Madera y aserrín de 

Pino 
2005 97% Healy et al. (2006). Irlanda 

Laboratorio 0,008 Astillas de Madera 2006 98% Greenan et al. (2009). USA 

*N.D: No se detalla la información en el artículo. 

 

Se observa que las astillas de madera han sido el material más utilizado en las pruebas de campo 

y laboratorio, demostrando una capacidad de eliminar N-NO3 a largo plazo (5 - 15 años). 

 

Estudios de campo muestran que los restos de madera (aserrín y chips), en general, además de 

tener bajo costo (Moorman et al., 2010), soportan una alta permeabilidad y además tienen una 

alta relación C/ N (> 30), dependiendo de la fuente y el tipo de madera (Vogan, 1993; Gibert et 

al., 2008), traduciéndose en una mayor vida útil del bioreactor, ya que estos tipos de restos 

vegetales tardan largo tiempo en descomponerse (Robertson et al., 2009). Por el contrario, dada 
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estas características no se recomienda material vegetal con alto contenido de N, ya que puede ser 

rápidamente degradado (Christianson, 2011). 

 

Si bien las fuentes de C más lábiles (grano de maíz, material verde, etc.) requieren una reposición 

más frecuente debido al rápido agotamiento de C en el medio, soportan mayores tasas de 

eliminación de N-NO3. Cameron y Schipper (2010), encontraron que las mazorcas de maíz tienen 

una tasa de eliminación de N-NO3 de 6,5 veces más alta que los restos de madera sobre un 

período de 24 meses. 

 

Otro aspecto a tomar en cuenta, es el tamaño de partículas de los restos de madera en 

bioreactores. Varios estudios han encontrado diferencias significativas en las tasas de remoción 

de N-NO3 a diferentes tamaños de estos restos (Carmichael, 1994; Robertson et al., 2000; Van 

Driel et al., 2006). Van Driel et al. (2006), realizan una comparación de partículas en dos camas 

de desnitrificación, uno construido con partículas gruesas de madera (astillas de madera, 1 - 50 

mm) y la otra construida con partículas finas (aserrín, 1-5 mm), midiendo tasas de remoción de 

5,9 g N m-3 d-1para los medios gruesos y una tasa similar de 5,5 g N m-3 d-1 para los medios finos. 

De la misma forma Cameron y Schipper (2010), evalúan cinco tamaños de partículas de Pinus 

radiata, en donde las tasas de eliminación de N-NO3 fueron similares. 

 

También es importante evaluar en los bioreactores la temperatura, ya que las tasas de reacciones 

biológicas aumentan junto a ésta, existiendo una relación positiva con el N-NO3 (Robertson et al., 

2008; Robertson et al., 2009; Cameron y Schipper, 2010). Por el contrario, diversos autores 

señalan que a temperaturas bajas de los efluentes (1 – 5 °C), existe una moderada velocidad de 

eliminación de NO3
- (Robertson y Merkley, 2009; Robertson et al., 2009; Elgood et al., 2010). 

 

En la actualidad, los restos de madera, han sido el material más utilizado en las pruebas de 

campo, demostrando una capacidad de entregar buenos resultados de eliminación de N-NO3
 a 

largo plazo (5-15 años), requiriendo un mínimo de mantención (Robertson et al., 

2000; Robertson et al., 2008; Robertson et al., 2009; Schipper y Vojvodic-Vukovic, 

2001; Fahrner, 2002; Schipper et al., 2005; Jaynes et al., 2008).  Además, el bajo costo de las 

astillas de madera lo hace una tecnología económica a la hora de evaluar medidas de mitigación 

(Gibert et al., 2008); junto con que gran parte de los materiales nombrados anteriormente son de 

fácil acceso para los agricultores, por lo que su implementación no sería tan compleja. 

Finalmente, a diferencia de otras medidas de mitigación, el área utilizada por la construcción de 

bioreactores no es muy considerable para la producción agrícola (Kalita et al., 2007). 
 

Una pregunta sobre el uso de bioreactores es el grado de producción de N2O. Si el N-NO3 es 

completamente reducido a N2, entonces no hay problemas de degradación ambiental. Sin 

embargo, si el N-NO3
 es reducido a N2O (GEI), un problema podría ser sustituido por otro. 

Además, la conversión total a N2 en el campo es compleja, dependiendo del clima, la hidrología, 

y la concentración de N-NO3
 (Greenan et al., 2009) 

 

En la zona Central de Chile no se han realizado estudios sobre bioreactores, por lo tanto es una 

contribución realizar experiencias en cuerpos de agua superficial. Esto permitiría identificar los 

factores más importantes a la hora de implementar esta medida de mitigación, junto con los 

distintos materiales orgánicos que se podrían utilizar. 
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CAPÍTULO II. DISEÑO DE UN BIOREACTOR CON RECARGA CONTINUA USANDO 

RESTOS VEGETALES EN UN CANAL DE DESAGÜE 

 

 

 

RESUMEN 

 

 

El objetivo del presente estudio fue diseñar un bioreactor con recarga continua, comparando 

velocidades de flujo y tiempos de retención hidráulicos de dos diseños de bioreactores (I y II). El 

sitio experimental se encuentra ubicado en la Comuna de Pichidegua, Región del Libertador 

Bernardo O’Higgins, en un canal de desagüe (Lat. 34° 25' 46'' S, Long. 71° 21' 54'' W). Durante 

el estudio se monitorearon variables de velocidad de flujo (Vf), Caudal (Q), porosidad (ρ), 

volumen de flujo activo (Vfa) y tiempos de retención hidráulicos (TRH). El diseño de los 

bioreactores consideró las velocidades de flujo y el nivel de depositación de sedimentos. El 

bioreactor I constaba con dos tubos de PVC de entrada y salida de mismo diámetro, mientras que 

el bioreactor II tenía diámetros inferiores en la salida, de forma que el caudal que pasara a través 

de este fuese menor que en el bioreactor I. Dado que el bioreactor II presentó TRH mayores que 

el bioreactor I (en un 65%) fue seleccionado para realizar un estudio de remoción de cargas de 

nitrógeno posteriormente a este trabajo. 

 

Palabras Clave: tiempo de retención hidráulico, velocidad de flujo, volumen de flujo activo. 
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ABSTRACT 

 

 

The main aim of this study was to design a bioreactor with continuous recharge, contrasting 

(comparing) flow velocity and hydraulic retention time of two bioreactor designs. The 

experimental area was located in the commune of Pichidegua, Region of Libertador Bernardo 

O’Higgins, in an outflow channel (34° 25' 46'' SL, 71° 21' 54'' WL). During the study period, 

flow velocity (Vf), discharge (Q), porosity (p), active flow volumen (vfa) and finally hydraulic 

retention time (TRH) variables were monitored. The bioreactors design consider the flow velocity 

and sediment deposition level. The bioreactor I had two input and output PVC tubes of the same 

diameter, whereas the bioreactor II had a smaller output diameter and the flow passing through 

this was lower than the bioreactor I. Since the bioreactor II showed higher TRH than the 

bioreactor I (65%), it was selected for carry out a nitrogen loads removal study later to this work. 

 

Keywords: hydraulic retention time, flow velocity, active volume flow 
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INTRODUCCIÓN 

 

 

Los bioreactores a base de material vegetal han sido utilizados en las últimas dos décadas, para 

reducir las concentraciones de nitrato (NO3
-) en cuerpos de aguas (Blowes et al., 1994; Greenan 

et al., 2006; van Driel et al., 2006; Wildman, 2002). Se han planteado distintos tipos de 

bioreactores, los cuales, fueron nombrados en el capítulo anterior. Así, el uso de bioreactores, 

junto con otras prácticas de conservación, deben ser parte de una de las medidas de mitigación a 

utilizar para evitar la degradación de la calidad del agua (Christianson, 2011; Robertson y 

Merkley, 2009; Woli et al., 2010). 

 

Actualmente los bioreactores se podrían diseñar para tratar el agua de drenaje proveniente de 

zonas cultivadas en campos de tamaño pequeño hasta medio (< 30 ha), utilizando estructuras de 

control para desviar y retener el agua, proporcionando una capacidad de flujo permanente y así 

evitar la obstrucción de sistemas de drenaje durante los eventos de mayor flujo (Christianson, 

2011). 

 

La aplicación de bioreactores, donde la desnitrificación es el proceso principal que permite 

reducir las cargas de N de un cuerpo de agua, requiere una comprensión detallada de la hidrología 

de la zona en estudio, junto con la variabilidad espacial y temporal de las concentraciones de 

NO3
- en el sitio (Robertson y Cherry, 1995). Así, los métodos de diseño optimizados para 

bioreactores son esenciales para una remoción eficiente de NO3
-. 

 

Uno de los grandes retos de los bioreactores es la alta variabilidad de los caudales de drenaje a lo 

largo del año (Van Driel et al., 2006; Woli et al., 2010), dando lugar a la fluctuación de los 

tiempos de retención hidráulicos (TRH) del agua en el bioreactor. Junto con esto, las velocidades 

de flujo (Vf) en el bioreactor, combinadas con factores como el volumen de flujo activo del 

bioreactor (Vfa), establecen el TRH en el reactor, donde TRH muy bajos pueden ser insuficientes 

para reducir la cantidad de oxígeno disuelto (OD), a tal nivel que no pueda producirse el proceso 

de desnitrificación en el agua. Por el contrario, TRH muy altos proporcionarían una excelente 

eliminación de NO3
-, pero también el potencial de reducción de procesos indeseables como la 

reducción del sulfato (Blowes et al., 1994; Robertson y Merkley, 2009; Van Driel et al., 2006). 

Chun et al. (2009) informaron que la reducción de NO3
- entre 10 – 40% se produce con TRH 

generalmente menores a 5 horas, mientras que con tiempos mayores a 15 horas esta disminución 

puede ser del 100%. Greenan et al. (2009), corroboraron lo anterior, con tiempos de retención 

que van desde 2,1 - 9,8 días, resultando eficientes en la remoción, entre un 30 - 100%, 

respectivamente.  

 

Teniendo en cuenta altas tasas de flujo en un bioreactor, las Vf es uno de los parámetros físicos 

más importantes (Robertson et al., 2005a; Schipper et al., 2004; Van Driel et al., 2006b). A 

medida que pasa el tiempo, las Vf pueden disminuir, debido a la consolidación del material 

orgánico (Chun et al., 2009; Robertson y Merkley, 2009); de esta forma los bioreactores que 

contienen partículas más grandes pueden experimentar reducciones relativamente mayores en la 

Vf, en comparación con bioreactores con partículas más pequeñas (Cameron y Schipper, 2010), 

reduciendo su capacidad desnitrificante. 
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Actualmente no se han probado bioreactores que sean instalados directamente en un canal de 

desagüe, alternativa que podría ayudar a disminuir la carga de N en dichos cuerpos de agua 

superficiales; además podría reducir parte del rastrojo que muchas veces se ve en exceso en 

distintos predios y a maximizar el uso del suelo, ya que alternativas de conservación necesitan 

parte del terreno cultivable de agricultores. 

 

A nivel nacional no existen estudios sobre bioreactores, por lo que es de gran importancia llevar a 

cabo un estudio piloto, que permita comprender una estructura básica de bioreactor y que se 

adecue a un canal de desagüe, y que además se puedan hacer análisis de manera fácil y confiable. 

 

 

 

OBJETIVOS 

 

 

Objetivo general 

 

 

- Diseñar un bioreactor con recarga continua para un canal de desague, usando restos vegetales 

de bajo costo, y que tenga un flujo de agua constante, para no limitar los factores de 

reducción de las cargas de NO3
-. 

 

 

Objetivo específico 

 

- Comparar las velocidades de flujo y el tiempo de retención hidráulico de dos bioreactores 

con recarga continua. 
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MATERIALES Y MÉTODOS 

 

 

Ubicación del estudio 

 

 

El estudio se realizó en un canal de desagüe, ubicado en el sector norte del valle central de Chile, 

perteneciente a la comuna de Pichidegua, Provincia de Cachapoal, Región del Libertador General 

Bernardo O’Higgins, entre los meses de Marzo - Septiembre de 2013. El sitio de estudio se 

ubicó en la localidad de El Caleuche (Lat. 34 ° 25' 46'' S, Long. 71 ° 21' 54'' W, altitud 124 m).   

 

 

Características de diseño de bioreactor I 

 

 

El bioreactor I, correspondió a un cilindro de policloruro de vinilo (PVC) de 20 cm de diámetro, 

con una altura de 30 cm y una tapa plástica en la parte superior para evitar la pérdida de material 

y la salida de agua, generando un ambiente anaeróbico. El bioreactor constó de dos aberturas para 

la entrada y salida de agua, con una diferencia de altura de 5 cm entre ellas. A las ya señaladas 

aberturas, se unieron los respectivos tubos de PVC de 45 cm de largo (cada uno con una válvula 

para retirar muestras de agua mediante jeringas) para la entrada y salida de agua, que tenían un 

diámetro de 4 cm. Además el orificio de entrada y salida tenía un filtro de malla plástica de 0,2 

cm para evitar pérdidas y entrada de material vegetal al interior del bioreactor (Figura 1). 

 

El cilindro de PVC de 20 cm de diámetro, se dejó expuesto en su parte basal y fue enterrado 10 

cm al interior del canal de desagüe del campo y se rellenaron los 20 cm restantes con 0,9 kg de 

material vegetal triturado a 5 mm. 

 

Los bioreactores fueron sometidos a una recarga continua de agua, indicando que están en todo 

momento bajo una lámina de agua, de tal forma de generar un ambiente anaeróbico dentro de 

ellos. 

 

 
a) 

 
b) 

Figura 1. a) Bioreactor I usado en el canal de desagüe. Vista en perfil del bioreactor I con los 

diámetros y largos de tubos, junto con la dirección del flujo de agua. E: Entrada de agua; S: 

Salida de agua. b) Vista en planta de bioreactor I en el canal de desagüe. 
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Variables a evaluar en los bioreactores 

 

 

En un mes de pruebas de campo para el diseño de un bioreactor se determinaron las variables 

velocidad de flujo (Vf), el caudal de cada bioreactor (Qb), volumen de flujo activo del material 

(Vfa), porosidad del material (ρ) y tiempo de retención hidráulica (TRH), las cuales se utilizarán 

como criterio de elección del bioreactor.  

 

 

Velocidad de flujo (Vf) 

 

Una forma teórica utilizada para determinar la Vf es mediante la ecuación de Manning: 

 

Vf = R2/3 * S 1/2 * n -1          Ec. 1 

 

Donde Vf = velocidad de la sección transversal (m h-1); n = coeficiente de rugosidad de Manning 

(0,015 - PVC); R = radio hidráulico calculado (dividiendo la sección transversal del tubo por la 

circunferencia (m) y S = pendiente del tubo de PVC (m/m) (Maidment, 1993). En campo se 

determinó utilizando un colorante natural (azul brillante), midiendo el tiempo que demoraba en 

entrar y salir el agua en el bioreactor. Además se calculó el largo del bioreactor (1,1 m). 

Finalmente se determina la Vf (m h-1). Las mediciones se realizaron cada una semana en los 

bioreactores instalados en el canal. 

 
 

Caudal (Qb) 

 

Determinada la Vf, ésta es multiplicada por el área promedio de los diámetros de los tubos de 

PVC, determinando el flujo de salida del bioreactor, obteniendo el Qb. Esto es corroborado por la 

ecuación de Darcy (1856): 

 

Qb = V * i * A           Ec. 2 

 

Donde Qb = caudal del bioreactor (m3 h-1), V = velocidad sección transversal (m h-1), A = área de 

la sección transversal (m2), i = diferencia de altura entre la entrada y salida. 

 

 

Volumen de flujo activo (Vfa)   

 

El Vfa, es definido como el volumen de material orgánico que está en contacto con el agua dentro 

del bioreactor (Christianson et al., 2010). En el bioreactor I el Vfa, fue de 0,0035 m3, con un peso 

total aproximado para todos los materiales utilizados de 0,9 kg. 
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Porosidad (ρ) 
 

La ρ es la relación entre el espacio de poros y el volumen total ocupado por el material (Ima y 

Mann, 2007). Esta propiedad se determinó de forma teórica en el estudio. Estudios realizados por 

diversos autores determinaron que la ρ oscila entre los 0,6 y 0,86 para medios de astillas de 

madera con tamaños de 11 mm (Christianson et al., 2010; Chun et al., 2009; Ima y Mann, 2007; 

Robertson, 2010), mientras que otros autores determinaron valores entre los 0,65 y 0,79 (Chun et 

al., 2010; Van Driel et al., 2006; Woli et al., 2010). Así el aumento de contenido de humedad y la 

densidad podrían disminuir la porosidad de astillas (Christianson et al., 2010, (Ima y Mann, 

2007). Para este estudio se utilizó una ρ de 0,7, valor promedio de los resultados presentados 

anteriormente, teniendo en cuenta que los materiales utilizados en este estudio tenían un tamaño 

similar a los anteriores (5 mm). 

 

 

Tiempo de retención hidráulico (TRH) 

 

El TRH es la relación entre la ρ, Vfa y el Qb, el cual es un parámetro de rendimiento que 

combina factores de diseño controlables con elementos ambientales incontrolables en el 

bioreactor y el cual se ha utilizado en diversos estudios sobre diseños de bioreactores (Ima y 

Mann, 2007; Christianson et al., 2013; Chun et al., 2009). El TRH teórico se calcula mediante la 

siguiente ecuación: 

 

TRH= ρ * Vfa * Qb-1                     Ec. 3  

 

Donde Vfa =Volumen de flujo activo (m3); ρ = Porosidad del material orgánico (%) y Qb = 

Caudal del bioreactor (m3 h-1). 

 

 

 Variables a evaluar en canal de desagüe 

 

 

Al igual que en los bioreactores, se determinó la Vf y el caudal del canal (QC) utilizando el 

método del colorante natural azul brillante. Se trazó una distancia de 10 m en el canal para 

determinar el tiempo en que demoraba en llegar el colorante de un punto al otro, determinando la 

velocidad de flujo de este. Además se determinó el área de flujo del canal para poder obtener el 

Qc en cada fecha de medición. 

 

 

Diseño experimental y análisis estadístico 
 

 

La unidad experimental correspondió al bioreactor compuesto por la estructura plástica de 20 cm 

de diámetro y 30 cm de alto. Se establecieron cuatro tratamientos con tres repeticiones, donde las 

variables a evaluar fueron el tipo de material orgánico y la posición dentro del canal de desagüe. 
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Cuadro 1. Descripción de los tratamientos del ensayo de campo. 

 

Tratamiento Material orgánico 

T0 Ninguno 

T1 Restos de cosecha maíz 

T2 Restos de poda 

T3 Viruta de pino 

 

Los resultados para el ensayo de campo fueron sometidos a un análisis de varianza (ANDEVA) 

con prueba estadística DGC p<0,05 de acuerdo a un diseño de bloques completamente al azar con 

tres repeticiones, analizados con el programa estadístico Infostat (2013). Los bloques 

correspondieron a las distintas posiciones dentro del canal de desagüe. 
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RESULTADO Y DISCUSIÓN 

 

 

Variables a evaluar en bioreactor I 

 

 

En el Cuadro 2, se presentan los resultados de Vf, Qb, ρ y TRH, en las tres semanas de 

mediciones. Los resultados indican que existen diferencias significativas (p<0,05) en las distintas 

fechas de medición del TRH en los bioreactores. El TRH fue aumentando a medida que pasaron 

las fechas de medición, con un promedio de un 15% desde la primera hasta la última fecha de 

medición.  

 

Cuadro 2. Resultados de variables evaluadas en bioreactor I. 

 

Fechas de Medición 
Variables1,2 

Vf Qb ρ TRH 

 ---- m s-1---- ---- m3 h-1 ---- - ---- h ---- 

12-03-2013 0,031 0,14a  0,018 c 

19-03-2013 0,028 0,13a 0,7 0,020 b 

26-03-2013 0,026 0,12a   0,021 a 
1 Vf = velocidad de flujo; Qb = Caudal bioreactor ρ = porosidad; TRH = Tiempo de retención hidráulico.  
2 Letras distintas en una columna indican diferencias significativas entre las distintas fechas de medición, 

según prueba DGC (p<0,05, ANDEVA).  

 

Dado estos resultados y al no haber relación con el tipo de material vegetal utilizado en el ensayo, 

se puede inferir que el causante del aumento de TRH en las fechas estudiadas con respecto a la 

primera fecha, fue la sedimentación. Al no tener una barrera a la entrada de los bioreactores, las 

partículas finas que son transportadas a lo largo del canal fueron tapando los tubos de PVC de 

entrada, lo que se traduce en una disminución de la Vf, y posteriormente un aumento del TRH. 

 

Estudios indican que bajos valores de TRH podrían desfavorecer el proceso de desnitrificación al 

no ser suficiente para reducir la cantidad de OD en el efluente. Mientras que por otro lado, altos 

valores de TRH generan una remoción prácticamente completa del NO3
-, aumentando a la vez la 

posibilidad de generar condiciones inadecuadas como la producción de sulfato (SO4
2-), óxido 

nitroso (N2O) y metilación de mercurio (Blowes et al., 1994; Robertson y Cherry, 1995; 

Robertson y Merkley, 2009; Van Driel et al., 2006; Hudson y Cooke, 2011). 

 

Hoover (2012), presentó un estudio en el cual se estudiaron cuatro tipos de bioreactores en 

condiciones controladas utilizando aserrín, determinando que a mayor tiempo de retención, la 

eliminación de NO3
- es más alta, así, con TRH de 2 h se eliminó un 7% de NO3

- y con tiempos de 

18 h, alcanzaba hasta un 100 %, con la desventaja de que a tiempos muy altos, la carga de NO3
- 

se ve disminuida. Chun et al. (2011), utilizando columnas de laboratorio, obtuvo reducciones de 

hasta un 40% la concentración de NO3
-, con un tiempo de retención de 2,6 h. Por otro lado, Woli 

et al. (2010), en un bioreactor en terreno, con TRH de 26 min, reportaron una reducción de un 

50% en la carga de NO3
-, mientras que en condiciones similares se logró remover un 30% en 
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tiempos de 2,1 días (Greenan et al. 2009). Dado los resultados presentados anteriormente se optó 

por desarrollar un segundo modelo de bioreactor, el cual debía tener algún tipo de amortiguador 

para disminuir la sedimentación en los tubos de PVC y aumentar el TRH. 

 

 

Bioreactor II 

 

 

El diseño del bioreactor II correspondió a tres cilindros de PVC. El tubo central en el que se 

instaló cada residuo vegetal, tiene 20 cm de diámetro, con una altura de 30 cm y una tapa plástica 

en la parte superior para evitar la pérdida de material y salida del agua, proporcionando un 

ambiente anaeróbico a los sustratos, junto con dos tubos de 11 cm de diámetro y 30 cm de altura, 

encargados de la entrada y salida de agua del bioreactor. Para la unión entre estos tubos, se 

seleccionaron distintos diámetros de tubos conectores (4,0cm, 3,2 cm y 2,0cm) para disminuir la 

V, con una diferencia de altura de 5,0 cm entre ellas. Los tubos de entrada y salida contenían una 

jeringa de extracción de agua para hacer posible el muestreo, además de un filtro de malla de 2 

mm para evitar la entrada o pérdidas de material. 

 

El cilindro de mayor diámetro, junto con el de entrada se mantuvo abierto en su parte basal y 

fueron enterrados a 10 cm al interior del canal de desagüe, así las comunidades de 

microorganismos que habitan los sedimentos pueden colonizar el sustrato orgánico y remover el 

N a través de los procesos de inmovilización y desnitrificación. Mientras que el cilindro de salida 

se mantuvo cerrado, teniendo la función de captar el agua con menor contenido de N. Los 20 cm 

del tubo más grueso se rellenó con restos de madera (triturado a 5 mm), el cual tenía un peso de 

0,7 kg y un Vfa de 0,0027 m3. Finalmente se unieron láminas de depósito de sedimentos al tubo 

de entrada y al tubo receptor de material vegetal, de esta forma los tubos conexión de entrada y 

salida no acumularon sedimentos en su interior a diferencia del bioreactor I. 

 

 
a) 

 
b) 

Figura 2. a) Bioreactor II usado en el canal de desagüe. Vista en perfil del bioreactor con los 

distintos diámetros y largos de tubos, junto con la dirección del flujo de agua. E: Entrada de agua, 

S: Salida de agua. b) Vista en planta de bioreactores en el canal de desagüe. 
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Variables a evaluar en bioreactor II 

 

 

De la misma forma que se hizo con el primer bioreactor, se evaluarán el TRH, Vf y Qb. En el 

Cuadro 3 se presentan los resultados obtenidos para el bioreactor II, encontrándose que para TRH 

en las cuatro fechas de medición no se alcanzaron diferencias significativas (p>0,05). 

 

Cuadro 3. Resultados de variables evaluadas en bioreactor II. 

Fechas de Medición 
Variables1,2 

Vf Qb ρ TRH 

 ---- m s-1---- ---- m3 h-1 ---- - ---- h ---- 

05-06-2013 0,0128 0,033 

0,7 

0,057 a 

12-06-2013 0,01282 0,033 0,057 a 

19-06-2013 0,01277 0,033 0,057 a 

26-06-2013 0,01258 0,032 0,058 a 
1 Vf = velocidad de flujo; Qb = Caudal bioreactor ρ = porosidad; TRH = Tiempo de retención hidráulico  
2 Letras distintas en una columna indican diferencias significativas entre las distintas fechas de medición, 

según prueba DGC (p<0,05, ANDEVA).  

 

En los meses de ensayo se observó que la sedimentación dentro de ambos bioreactores era un 

factor limitante a la hora de establecerlos en el canal, ya que a medida que pasaba el tiempo los 

sedimentos utilizaban parte de los tubos de PVC que conectaban la entrada y salida de agua, 

alterando el factor de rugosidad y éste la velocidad de flujo de los bioreactores. El bioreactor II al 

presentar un tubo de entrada con láminas de sedimentación no presentó problemas por lo que su 

mantención fue inferior en comparación al bioreactor I. Además al ir disminuyendo el diámetro 

de sus tubos, aumentó su TRH en un 65% en comparación al bioreactor I, mientras que la Vf y el 

Qb disminuyeron drásticamente, lo cual era esperado. 
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CONCLUSIÓN 

 

 

Los resultados indican que al comparar los tiempos de retención hidráulicos y las velocidades de 

flujos, el diseño de bioreactor I presentó valores inferiores que el diseño de bioreactor II en 

ambos parámetros.  

 

El tiempo de retención hidráulico fue menor para el bioreactor I, en comparación al bioreactor II, 

y es un factor clave a la hora de elegir uno de ellos, ya que al aumentar esta propiedad, podría ser 

mayor la remoción de NO3
-. 

 

El diseño de bioreactor II, presentó la capacidad de no acumular alta cantidad de sedimentos en 

sus tubos, lo que facilitó su correcto funcionamiento, y en consecuencia la elección de este 

bioreactor para un siguiente estudio. 
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APÉNDICE 

 

 

A1. Variables medidas en el canal de desagüe  

 

 
Variables1 

Lc Pc Ac Áf Vf 

 -- m -- -- m -- -- m -- -- m2 -- ---- m s-1 ---- 

Entrada  0,25 1,3 0,325  

Centro 200 0,27 1,5 0,405 0,2 

Salida   0,4 2,3 0,92   
1 Pc = Profundidad canal; Lc = Longitud canal; Ac = ancho canal; Af = área flujo; Vf = Velocidad de flujo 
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CAPÍTULO III: EVALUACIÓN DE UN BIOREACTOR PARA LA RETENCIÓN DE 

FORMAS NITROGENADAS EN UN CANAL DE DESAGÜE EN UNA MICROCUENCA 

CON CULTIVO DE MAÍZ GRANO (Zea mays L.) 

 

 

 

RESUMEN 

 

 

En este estudio se evaluó un bioreactor con recarga continua usando restos vegetales para reducir 

las cargas de nitrógeno (N), en un canal de desagüe de una microcuenca con cultivo de maíz 

grano. Se evaluaron cuatro tratamientos en los bioreactores, los cuales incluían rastrojo de maíz, 

restos de poda de vid, aserrín de pino y un control sin material vegetal; con tres repeticiones cada 

uno, en un diseño de bloques completamente al azar, distribuidos en entrada – centro – salida, en 

el canal de desagüe. El ensayo se estableció en la Comuna de Pichidegua, Región del Libertador 

Bernardo O’Higgins, en un canal de desagüe colindante a campos con monocultivo de maíz (Zea 

mays L.), los cuales presentaban suelos con texturas arcillosas y una estrata impermeable (Lat. 

34° 25' 46'' S, Long. 71° 21' 54'' W). Durante el periodo de estudio se monitorearon 

concentraciones de nitrógeno - nitrato (N-NO3), junto con distintos parámetros de calidad de 

agua. Se observó que los bioreactores tienen una capacidad de reducción promedio de 50% de 

las concentraciones de N-NO3, donde los tratamientos con material vegetal presentaron 

diferencias estadísticas significativas con respecto al control, pero no entre ellos (p<0,05), lo que 

indica que los bioreactores con sustrato son capaces de reducir N-NO3 con una alta relación 

carbono nitrógeno (C/ N > 30). Aunque se demostró que los bioreactores son efectivos para 

reducir cargas de N, para disminuir la carga de N en el canal de desagüe del ensayo se 

necesitarían bioreactores de mayor tamaño. 

 

Palabras clave: cargas de nitrógeno, nitrógeno-nitrato, bioreactores 
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ABSTRACT 

 

 

In this study, a bioreactor with continuous recharge was assessed using plant residues to reduce 

nitrogen (N) loads in an outflow channel of a micro-basin with grain maize fields. Four 

treatments were evaluated in bioreactors, which included maize stove, vine prunings, pine 

sawdust and a control without plant material; with four replications each in a randomized 

complete block design, distributed inlet - Middle - outlet in the outflow channel. The assay was 

set in the commune of Pichidegua, Region del Libertador Bernardo O'Higgins, in an open 

drainage channel adjacent to monoculture maize (Zea mays L.) fields, which had clay soil 

textures and an impermeable strata (Lat. 34 ° 25 '46' 'S, Long. 71 ° 21' 54 '' W). During the study 

period, concentrations of nitrate-nitrogen (NO3-N) were monitored, along with various water 

quality parameters. It was observed that bioreactors have a mean reduction capacity of 50% of N-

NO3 concentrations, where treatments with plant material presented statistically significant 

differences compared with control, but not between them (p <0,05), which suggests that 

bioreactors are able to reduce NO3-N with high carbon to nitrogen (C/ N> 30) substrates. 

Although it was demonstrated that bioreactors are effective in reducing N loads, to reduce the N 

loads in the channel it is suggested to increase the bioreactor capacity. 

 

Keywords: nitrogen loads, nitrogen-nitrate, bioreactors. 
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INTRODUCCIÓN 

 

 

El ciclo global del nitrógeno (N) es fundamental para la biogeoquímica de la Tierra, con grandes 

flujos naturales de N desde ecosistemas terrestres y marinos a través de la fijación biológica de N. 

El N fijado se transforma posteriormente en una amplia gama de aminoácidos y es degradado por 

microorganismos, regresando a la atmósfera en forma de N molecular a través del proceso de 

desnitrificación microbiana en los suelos, las aguas dulces y marinas (Galloway et al., 2004). 

 

El exceso de N en particular, genera impactos negativos en el ambiente con efectos tan variados 

como: el aumento de la acidificación del suelo, aumento de las emisiones de gases de efecto 

invernadero como óxido nitroso (N2O) y disminución de la calidad del agua, específicamente 

nitrato (NO3
-), generando efectos tóxicos sobre la biota de agua dulce. Junto con el fósforo, el N 

es uno de los elementos más importantes que causan la eutrofización de aguas superficiales y 

subsuperficiales (Fenn et al., 1998). Por otra parte, excesos de N pueden contaminar cuerpos de 

agua utilizados para consumo humano, donde altas concentraciones causarían enfermedades 

como el síndrome del niño azul en lactantes, la que estaría atribuida a la reducción de (NO3
-) a 

nitrito (NO2
-), asociado a la oxidación de la hemoglobina normal hacia metahemoglobina, la cual, 

es incapaz de transportar oxígeno a los tejidos; como también cáncer gástrico en adultos (OMS, 

2007). 

 

Respecto al NO3
-, se ha estudiado que de forma natural, a través de procesos de amonificación y 

nitrificación, se producen distintas formas nitrogenadas como amonio (NH4
+) y NO3

-, de las 

cuales el NO3
- es más susceptible a la movilización hacia cuerpos de agua, principalmente debido 

a su carga negativa y solubilidad en agua (Havlin et al., 2013). También su origen en el suelo se 

debe a la contaminación atmosférica y a la directa aplicación al suelo de fertilizantes 

nitrogenados de origen orgánico y mineral. Así, una saturación de NO3
- en el suelo superficial, 

asociado a procesos de percolación de agua, puede generar un movimiento vertical de este soluto 

más allá de la zona radicular, generándose una pérdida elevada de éste, vía lixiviación hacia 

aguas subterráneas. Además, en suelos en donde se han incorporado fertilizantes nitrogenados, 

entre el 80 y el 90% del N lixiviado corresponde a NO3
- (EPA 2005; Luo et al., 2000). 

 

En Chile, el nivel de NO3
- máximo permitido en aguas para consumo humano es de 50 mg NO3- 

L-1(INN, 2005), alrededor de unos 10 mg N-NO3 L-1 de nitrógeno-nitrato (N-NO3), umbral 

similar al usado también en otros países como EE.UU (USEPA, 1992) y la Organización Mundial 

de la Salud (OMS, 1980). 

 

La contaminación difusa de agua por N-NO3 es uno de los factores causantes de la degradación 

de los recursos hídricos, de esta forma, en determinadas cuencas hidrográficas, el aporte difuso de 

N representa más del 50% del N total de la cuenca (Machefer y Dise, 2004). No obstante, según 

estimaciones de Ramankutty et al. (2008), respecto a la aplicación global de fertilizantes 

nitrogenados, la mayor intensidad se observa en Estados Unidos, Europa, el norte de India y el 

este de China, donde los suelos agrícolas reciben en promedio dosis de 200 kg N ha-1 

aproximadamente (Parodi, 2010). 
 

Actualmente en Chile, no se cuenta con estudios suficientes que permitan determinar el impacto 

ambiental negativo debido al aporte de fertilizantes a los suelos agrícolas (Cancino et al., 1997; 
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Goecke, 2006), y más aún, estudios que incluyan un monitoreo continuo para evaluar el impacto 

de las actividades agrícolas en los niveles de N-NO3 en los cuerpos de agua, particularmente en 

cultivos que reciben altas dosis de fertilizantes nitrogenados en la zona central de Chile (Salazar y 

Nájera, 2011). 

 

Uno de los pocos estudios realizados con monitoreo continuo en Chile fue realizado por 

Golembesky (2004), que incluyó un periodo de 13 meses, encontrándose que los niveles de N-

NO3 en pozos de agua cercanos a zonas agrícolas en la Región de O’Higgins, eran generalmente 

mayores que el límite establecido para consumo humano en Chile. 

 

Estudios en la zona sur de Chile afirman que el uso del agua en las actividades agrícolas y 

forestales ha aumentado significativamente la contaminación por N-NO3 y fosfatos (PO4
3-) en los 

ríos y lagos, lo que contribuye a los procesos de eutrofización (Steffen, 1993). Por su parte, 

Iriarte (2007), en un estudio realizado en la subcuenca del río Cachapoal bajo, determinó que 

gran parte de los suelos con uso agrícola poseían una elevada vulnerabilidad a perder N-NO3 y 

contaminar napas subterráneas. 

 

En la actualidad existe preocupación en la Región de O'Higgins, ya que en esta zona se realiza un 

cultivo intensivo de maíz grano, donde fueron sembradas con esta especie 47.748 ha durante la 

temporada 2013 - 2014 (INE-Chile, 2014), generando un 40% del total producido a nivel 

nacional (ODEPA-Chile, 2014). 

 

Dentro de los manejos de este cultivo está la aplicación de fertilizantes nitrogenados en dosis 

superiores a 300 kg N ha-1, que generalmente superan ampliamente la demanda de N del cultivo, 

generando un riesgo potencial de contaminación difusa de N (ODEPA-Chile, 2010; Salazar y 

Nájera, 2011). Así, la principal estrategia debiese estar orientada al cálculo de dosis de N en base 

a un balance que considere el potencial de rendimiento del cultivo de acuerdo a las características 

edafoclimáticas y de manejo (Havlin et al., 2013). Sin embargo, en cualquier suelo es posible que 

existan pérdidas naturales de N por lixiviación y pérdidas por escurrimiento superficial o flujo 

subsuperficial (Armstrong and Burt, 1993; Robertson and Vitousek, 2009). Esto toma mayor 

importancia, ya que, casi en su totalidad, el maíz en esta Región es regado con un sistema de 

riego convencional, con eficiencias de aplicación menores al 50% (INIA, 2010). Por lo tanto, es 

necesario establecer medidas adicionales, que permitan retener formas nitrogenadas, 

principalmente de N-NO3. 

 

Las técnicas de biorremediación son una de las medidas utilizadas para reducir las cargas de N de 

suelos y aguas (Hatzinger et al., 2002; Xu y Lee, 2008). Éstas son medidas o manejos que 

consisten en el uso de microorganismos (hongos y bacterias) para descomponer o degradar 

sustancias (Boyer, 2000; Bento et al., 2005). Una vez degradados los contaminantes, la población 

de microorganismos se reduce al agotarse su fuente de alimentos, no presentando riesgos de 

contaminación para suelos y aguas (Nealson, 2003).  

 

Un sistema que puede disminuir los niveles de N-NO3 en cuerpos de agua superficiales son los 

bioreactores de recarga continua (Fahrner, 2002; Jaynes et al., 2008; Robertson et al., 2008; 

Schipper et al., 2005;), que consisten en contenedores plásticos ubicados en la superficie o 

enterrados en el suelo, y que se rellenan con sustratos orgánicos que presenten una relación 

carbono/ nitrógeno alta (C/ N >30). Los bioreactores pueden contener materiales tales como 
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virutas de madera, restos de poda y de cosecha, entre otras (Jaynes et al., 2008). La alta relación 

C/ N, provoca una descomposición más lenta en comparación a otros residuos, donde los 

microorganismos utilizan el N-NO3 y NH4
+ para su crecimiento mientras descomponen el 

rastrojo (Havlin et al., 2013). Las comunidades de microorganismos pueden utilizar el N a través 

del proceso de inmovilización o removerlo mediante la desnitrificación, y en consecuencia 

reducir su potencial de contaminación (EPA, 2005; Luo et al., 2000). Este último es un proceso 

biogeoquímico que ocurre naturalmente cuando ciertas bacterias heterótrofas, en ausencia de 

oxígeno, usan N-NO3 como aceptor terminal de electrones en sus procesos respiratorios, 

originándose óxido nítrico (NO) y óxido nitroso (N2O) (Soares, 2000; Van den Heuvel, 2010), 

siendo el C la fuente donante de electrones para este tipo de bacterias (Seitzinger et al., 2006). 

Por otro lado el término recarga continua se refiere a un continuo flujo de agua a través del 

bioreactor. 

 

La capacidad de desnitrificación la presentan numerosas bacterias presentes en los suelos y ha 

sido demostrada experimentalmente en representantes del género Bacillus, Pseudomonas, 

Micrococcus y Achromobacter (Manucharova et al., 2000). 

 

En ensayos realizados con bioreactores por Jaynes et al. (2008), durante más de 5 años,  se 

encontró una disminución en la concentración de N-NO3, utilizando astillas de madera de roble, 

donde el agua de drenaje subterráneo tenía concentraciones de 8,8 mg N-NO3 L
-1, mientras que 

en el agua de drenaje sin tratar presentó valores de 22 mg N-NO3
- L-1. Así también Blowes et al. 

(1994) demostraron que las astillas de madera se pueden utilizar como un filtro biológico para el 

tratamiento de la escorrentía del agua de riego. Kim et al. (2003) investigaron que materiales 

como virutas de madera y paja de trigo podían ser utilizados como sustratos en los bioreactores 

para la reducción de N-NO3.  

 

Dentro de las ventajas más importantes de los bioreactores se destacan su simplicidad, bajos 

requerimientos y bajos costos de mantención por un largo periodo de tiempo, además de tener 

una amplia capacidad de adaptación en un sistema hidrogeológico (Schipper et al., 2005). 

Robertson et al. (2008) muestran que la eliminación de N-NO3
 puede tener una vida mínima de 

15 años, en donde no sería necesario un mantenimiento adicional o suplemento de material 

carbonado, ya que los chips de madera se degradan con suficiente lentitud en condiciones de 

anoxia, junto con la posibilidad de diseñar y ajustar a la medida según el manejo necesario. Estos 

sustratos orgánicos son de fácil acceso para los agricultores, teniendo los bioreactores un gran 

número de ventajas para su utilización. 
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HIPÓTESIS 

 

 

Los bioreactores con recarga continua, utilizando restos de poda de vid, aserrín de pino y 

rastrojos de maíz, son efectivos en la retención de formas nitrogenadas en un canal de desagüe. 

 

 

OBJETIVOS 

 

 

Objetivo general 

 

 

- Evaluar un bioreactor con recarga continua usando restos vegetales para reducir las cargas de 

nitrógeno en un canal de desagüe de una microcuenca con cultivo de maíz grano. 

 

 

Objetivos específicos 

 

 

- Comparar la eficiencia de restos de poda de vid, aserrín de pino y rastrojos de maíz, en un 

bioreactor, en condiciones de campo, como sustratos de un bioreactor para retener N-NO3. 

 

- Monitorear la variación temporal, en el canal de desagüe, los niveles de N-NO3, pH, 

conductividad eléctrica, oxígeno disuelto y demanda química de oxígeno, en relación a la 

capacidad de los bioreactores para retener N-NO3. 
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MATERIALES Y MÉTODOS 

 

 

Ubicación del Estudio 

 

 

El estudio se realizó en una microcuenca situada en el sector norte del valle central de Chile 

(Figura 1), perteneciente a la comuna de Pichidegua, Provincia de Cachapoal, Región del 

Libertador General Bernardo O’Higgins, bajo un sistema de monocultivo de maíz para grano 

(Zea mays L.) y barbecho entre los meses de Octubre – Marzo (2013 – 2014). El sitio de estudio 

se ubicó en la localidad de El Caleuche (Lat. 34° 25' 46'' S, Long. 71° 21' 54'' W, altitud 124 m).  

 

 
Figura 1. Ubicación del sitio experimental. En los ejes X e Y se muestran las coordenadas UTM. 

Además se aprecian los potreros que alimentan al canal de desagüe (1 - 2 - 3). 

 

La localidad posee un régimen térmico que varía, en promedio, entre temperaturas máximas de 

29 °C en el mes de enero y una mínima de 4,9 °C en julio (INIA, 2013), corresponde a un clima 

semiárido Mediterráneo, con veranos cálidos e inviernos relativamente fríos, con una 

precipitación media anual de 696 mm concentradas entre los meses de mayo a octubre 

(Santibáñez y Uribe, 1993). 

 

El suelo de la zona de estudio pertenece a la Serie de Suelos Caleuche, clasificado por CIREN 

(1996), como parte de la Familia franco arcillosa fina, de los Typic Duraqualf, caracterizado por 

presentar suelos planos y delgados, con drenaje imperfecto y presencia de duripán a los 96 cm.  

 

 

Descripción del ensayo en campo 

 

 

En este estudio se evaluó el uso de tres tipos de sustratos orgánicos, con los cuales se rellenaron 

los bioreactores (bioreactor II, según resultados del capítulo anterior), mientras que el bioreactor 



41 
 

 
 
 

control no posee sustrato. Los sustratos son restos de poda de vid (Vitis vinifera) obtenidos del 

Valle del Maipo, rastrojo de maíz, procedentes de la comuna de Pichidegua y aserrín de pino, 

adquirido en un aserradero ubicado en el Campus Sur de la Universidad de Chile. Todos los 

sustratos fueron triturados hasta alcanzar un tamaño menor a 5,0 mm. 

 

Los bioreactores se ubicaron en tres posiciones dentro del canal de desagüe de la microcuenca: 

entrada, centro y salida; para evaluar la efectividad de éstos ante distintas cargas de N-NO3 que se 

pudieron generar dentro del canal (Figura 2). 

 

 
a)                                                 

 

 
 

 

b) 

Figura 2. a) Localización de los bioreactores (bloques) en el canal de desagüe. Las flechas color 

blanco indican la ubicación de los bioreactores en el canal, mientras que la flecha negra indica la 

dirección del flujo de agua. b) Bioreactores observados de un plano superior en el canal de 

desagüe. 

 

 

Muestreo de agua 

 

La obtención de muestras de aguas de entrada y salida de cada bioreactor ubicado en el canal de 

desagüe se realizó una vez a la semana entre Octubre de 2013 y Marzo de 2014 (10:00 am – 

14:00 pm) para el análisis de N-NO3, conductividad eléctrica (CE), pH y oxígeno disuelto (OD). 

 

Se realizaron muestras compuestas de agua para que se representara de mejor forma el contenido 

de N-NO3. Así, se obtuvieron tres muestras de agua para la entrada y salida de cada bioreactor, 

tomadas cada una hora. Las muestras fueron guardadas en botellas plásticas de 100 ml, 

mantenidas en un cooler a 4°C, fueron transportadas el mismo día al laboratorio para ser 

analizadas dentro de 48 horas.  
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Variables a evaluar en terreno 

 

En las aguas recolectadas en el canal de desagüe se determinaron el contenido de oxígeno 

disuelto (mg L-1), utilizando un medidor portátil de oxígeno disuelto (HI9146 Hanna Instruments, 

EE.UU), pH, temperatura (°C) y conductividad eléctrica (dS m-1), medidos con un pH-metro de 

campo (HI991301 Hanna Instruments, EE.UU). 

 

 

Variables a evaluar en laboratorio 

 

En los restos vegetales, con los cuales se rellenaron los bioreactores, se determinó el C orgánico 

mediante el método de calcinación (550 °C) en mufla (Labtech, LEF-115S), mientras que el 

contenido de N total fue obtenido mediante digestión ácida (Lachica et al., 1965). Estas 

evaluaciones se realizaron al inicio y al final del estudio para establecer las relaciones C/ N en 

cada tratamiento.  

 

Previo a los análisis, las muestras de aguas del canal fueron ambientadas a temperatura de 20 °C 

y posteriormente filtradas utilizando filtros tipo pirinola de 0,45 µm libres de N-NO3, las que 

dieron un filtrado claro, en el cual se determinaron las formas nitrogenadas. En las muestras de 

aguas se determinó la concentración de NO3
- (mg N-NO3 L

-1) usando un kit Hach (NitraVer ® 

Reagent Set X Cat N º 26053-45, EE.UU) por métodos colorimétricos, utilizando un 

espectrofotómetro (Hach DR5000, EE.UU). Además, se midió la demanda química de oxígeno 

(DQO) utilizando un kit Hach (solución de digestión para COD Rango 3-150 ppm art 21258-25, 

EE.UU), siguiendo los métodos propuesto por Hach (2005). El agua del canal se caracterizó 

mediante la Norma secundaria de calidad ambiental (CONAMA, 2006).  

 

 

Análisis de cargas y eficiencia de remoción de nitrógeno-nitrato 

 

La carga neta de N-NO3 es la cantidad de nutriente en un tiempo específico. Para su 

determinación se debe obtener el caudal junto con la concentración de N-NO3 en el agua. Dicho 

esto, se identificó el área de flujo del canal de desagüe de la siguiente forma: 

 

ahAf                        Ec.1 

 

Donde Af  corresponde al área de flujo (m2), h es la altura (m) del tirante de agua y a al ancho (m) 

de la sección transversal del canal. Además una vez al mes se determinó la velocidad del flujo del 

agua (Vf) en las tres secciones del canal de desagüe (entrada, centro, salida), para calcular el 

caudal. Esto fue realizado con un colorante natural como trazador (azul brillante) en un tramo de 

10 m. 

  

Para obtener la carga de N-NO3 del canal de desagüe (CN-NO3 C), se utilizó la diferencia de 

concentraciones de N-NO3 (Δ N-NO3 C) entre el bloque de entrada y salida (Figura 2), el Af y Vf, 

para determinar caudal y finalmente un periodo de tiempo (t), obteniendo la siguiente ecuación: 

  

C N-NO3 C = ⅀ (ΔN-NO3 C * Af * Vf * t)                               Ec.2 
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De la misma forma se determinó la carga de N-NO3 de todos los bioreactores en el canal de 

desagüe (CN-NO3 B). La diferencia de concentraciones fue entre la entrada y salida de cada 

bioreactor (Δ N-NO3 B), mientras que el Af se calculó por el promedio de los radios de cada tubo 

de salida del bioreactor (0,015 m) y la Vf  se determinó por el promedio de tiempo que demoraba 

en trasladarse el agua entre la entrada y salida del bioreactor (0,01 m s-1). El periodo de tiempo (t) 

fue el mismo para el canal de desagüe. 

 

C N-NO3 B = ⅀ (ΔN-NO3 B* Af * Vf * t)                                                                              Ec.3 

 

Además se determinó la eficiencia de remoción de N-NO3 (ER N-NO3) entre las cargas de 

entradas y salidas en los bioreactor, para cada una de las fechas de medición. 
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NONER             Ec.4 

 

 

Diseño experimental y análisis estadístico 
 

 

La unidad experimental correspondió a un bioreactor compuesto por la estructura plástica de 20 

cm de diámetro y 30 cm de alto. Se establecieron cuatro tratamientos con tres repeticiones, donde 

las variables a evaluar fueron el tipo de material orgánico y la posición dentro del canal de 

desagüe (Cuadro 1). 

 

Cuadro 1. Descripción de los tratamientos del ensayo de campo 

 

Tratamiento Material Orgánico 

T0 Ninguno 

T1 Restos de cosecha maíz 

T2 Restos de poda 

T3 Viruta de Pino 

 

Los resultados para el ensayo de campo fueron sometidos a un análisis de varianza mediante 

modelos mixtos (ANDEVA), para determinar diferencias significativas en las variables de 

concentración, carga y eficiencia de remoción de N-NO3 (p<0,05), de acuerdo a un diseño de 

bloques completamente al azar con tres repeticiones; si existiesen diferencias significativas, se 

utilizó la prueba de comparación múltiple DGC. Cabe destacar que para la variable concentración 

de salida, se usó la covariable concentración de entrada, pudiendo observar si es determinante en 

el análisis. Los bloques correspondieron a las distintas posiciones dentro del canal de desagüe 

(Figura 2). Además se utilizó el programa Infostat y un software complementario R. 

 

Para el análisis de datos de material orgánico (C/ N), se realizó una comparación mediante t-

Student (p<0,05) por tratamientos, para ver si existe diferencias en el material orgánico al inicio y 

al final del estudio. 
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RESULTADOS 

 

 

Condiciones climáticas del sitio en estudio 

 

 

La Figura 3 muestra la precipitación acumulada durante el período de estudio. La cifra 

acumulada desde Octubre a Marzo fue de 9 mm. En comparación a los últimos 10 años, este 

valor alcanza sólo el 23% de precipitación acumulada esperada para esa fecha (Dirección 

General de Aguas, 2015). 

 

La temperatura media registrada durante el período de medición fue de 17,9 °C. Los meses más 

fríos (Octubre – Noviembre) presentaron una temperatura media de 15,8 °C, mientras que la 

temperatura media en los meses más cálidos (Enero – Febrero) fue de 20 °C. 

 

 

Figura 3. Precipitación (pp) medida e informada por DGA para la estación Pichidegua, junto con 

temperatura media mensual (T) medidas en el lugar de estudio (Temporada 2013 - 2014). 

 

 

Parámetros de calidad de agua en las distintas fechas de medición 

 

 

En el Cuadro 2, se presentan los distintos parámetros de calidad de agua a lo largo del estudio. 

Los valores de pH tendieron a mantenerse neutros a ligeramente neutros, y en sólo la séptima 

fecha de muestreo alcanzó valores moderadamente alcalinos (pH 8,1), datos normales para aguas 

de riego cuyos valores deben variar entre pH 5,5 – 9,0 (INN, 2005). 

 

La conductividad eléctrica en las aguas del canal de desagüe se mantuvo en niveles no salinos en 

la mayoría de las fechas de medición, y en sólo la sexta fecha esta aumentó notablemente hasta 

alcanzar valores promedios de 2,9 dS m-1, indicando valores moderadamente salinos.  
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La temperatura presentó una variación entre los 14,8 y 28,3 ºC, alcanzando los mayores valores 

en el mes de Enero (Fechas de medición 3 – 4 – 5 – 6). 

 

Las concentraciones de OD se mantuvieron constantes a lo largo de toda la medición presentando 

valores promedio de 6,7 mg L-1, siendo como límite 5,0 mg L-1 para bacterias y vegetales 

acuáticos (INN, 2005). 

 

Cuadro 2. Parámetros de Calidad de Agua obtenidos en el canal de desagüe. 

 

Variable 
Parámetros de calidad de agua1,2 

pH T  CE  OD DQO 

    ---º C--- ---dS m-1--- ---mg L-1--- ---mg L-1--- 

Valor 7,5 ± 0,4 21,3 ± 4,5 0,9 ± 0,8 6,7 ± 0,8 17,5 ± 4,2 
1 T = temperatura; CE = Conductividad eléctrica; OD = Oxígeno disuelto; DQO = Demanda Química de 

Oxígeno. 
2 Media ± desviación estándar. 

 

 

Medición de relación C/ N en tratamientos con material orgánico 

 

 

A continuación se presentan los valores de la relación C/ N de los materiales orgánicos utilizados 

en los tratamientos al inicio y al final del estudio. La relación C/ N no presentó diferencias 

estadísticamente significativas (p <0,05) en el tiempo en cada tratamiento. 

 

Se destaca que el valor inicial de C/ N para el tratamiento T2 supera en un 55% al tratamiento T1 

y en un 60% al tratamiento T3. 

 

Cuadro 3. Resultados iniciales y finales de relación carbono nitrógeno (C/ N) en los tratamientos 

evaluados. 

 

Tratamiento 

 
                     Relación C/ Na 

Inicial Final 

T0 ---------- ---------- 

T1 79,0 ± 3,9 a  76,6 ± 1,7 a 

T2 141,0 ± 1,5 a 137,3 ± 2,0 a   

T3 55,0 ± 3,5 a 53,9 ± 0,5 a 
a Letras distintas en una fila indican diferencias significativas entre tratamientos según t-Student (p<0,05). 

Media ± desviación estándar. 
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Concentración y carga de nitrógeno-nitrato  

 

 

Concentración nitrógeno-nitrato en aguas del canal de desagüe  

 

En la Figura 4, se aprecian las concentraciones medias de N-NO3 en el canal de desagüe 

estudiado a lo largo del tiempo, junto con el límite máximo permitido de nitratos para el agua 

potable en Chile. Las mediciones indicaron concentraciones que variaron entre 3,0 y 16 mg N-

NO3 L
-1. En la figura se aprecia que en la segunda fecha de medición, la concentración de N-NO3 

superó la norma establecida para agua potable (> 10 mg N-NO3 L
-1), superando además la media 

de concentraciones de todas las fechas de medición en una relación 4:1. 

 

 

Figura 4. Concentración media de nitrógeno-nitrato (N-NO3) (mg L-1) en el canal de desagüe en 

distintas fechas de medición.  La línea punteada indica el límite máximo permitido de nitratos 

para el agua potable en Chile (INN, 2005). 

 

 

Concentración nitrógeno-nitrato de bioreactores, en fechas de medición 

 

Los resultados presentaron diferencias significativas (p<0,05) entre las concentraciones de N-

NO3 de entrada y salida en las fechas de medición. En el Cuadro 2, se observa que para las 

concentraciones de entrada, sólo la segunda fecha presenta valores significativos en comparación 

a las demás fechas. Por otro lado, para las concentraciones de salida, se destaca que en la segunda 

fecha de medición hay una disminución de un 60% en comparación al contenido inicial de N-

NO3. 
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Cuadro 4. Concentración de nitrógeno-nitrato (N-NO3) (mg L-1) de entrada y salida en las 

distintas fechas de medición.  

 

Fechas Medición 

               Concentración N-NO3 
a 

Entrada Salida 

        ----------mg N-NO3 L
-1---------- 

1.-          29-10-2013 3,4 ± 0,4  b 2,6 ± 0,9  a 

2.-          05-11-2013 16,4 ± 1,4  a 6,6 ± 2,9  a 

3.-          07-01-2014 3,6 ± 0,2  b 1,9 ± 0,8  b 

4.-          14-01-2014 3,1 ± 0,5  b 1,1 ± 0,7  c 

5.-          21-01-2014 3,1 ± 0,4  b 1,6 ± 0,6  b 

6.-          28-01-2014 2,9 ± 0,4  b 1,7 ± 0,7  b 

7.-          18-03-2014 2,9 ± 0,9  b 1,4 ± 0,6  b 

8.-          25-03-2014 3,6 ± 0,5  b 1,2 ± 0,4  c 
a Letras distintas en una columna indican diferencias significativas entre las distintas fechas de medición, 

según prueba DGC (p<0,05, ANDEVA en base a Modelos Mixtos). Media ± desviación estándar. 

 

 

Concentración nitrógeno-nitrato de bioreactores, en distintos tratamientos 

 

En el Cuadro 5, se presentan las concentraciones de entrada y salida de cada bioreactor. Este 

indica que no existieron diferencias significativas en las concentraciones de N-NO3 de entrada en 

los tratamientos (p>0,05). Por otro lado, la concentración de N-NO3 de salida muestra que 

existieron diferencias significativas entre los tratamientos (p<0,05). Estas diferencias se aprecian 

en los tratamientos con material orgánico y el tratamiento control.  

 

Cuadro 5.  Concentraciones de nitrógeno-nitrato (N-NO3) de entrada y salida en los distintos 

tratamientos. 

 

Tratamiento 
            Concentración N-NO3 

a 

Entrada Salida 

 ----------mg N-NO3 L
-1---------- 

T0 4,9 ± 4,4     a 3,0 ± 2,3     b 

T1 4,9 ± 4,7     a 2,1 ± 2,4     a 

T2 5,0 ± 4,7     a 2,1 ± 2,0     a 

T3 4,8 ± 4,1     a 2,0 ± 1,5     a 
a Letras distintas en una columna indican diferencias significativas entre tratamientos según prueba DGC 

(p<0,05, ANDEVA en base a Modelos Mixtos). Media ± desviación estándar. 
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Carga nitrógeno-nitrato de bioreactores, en distintas fechas de medición 

 

Las cargas de N-NO3 en la entrada presentaron diferencias significativas (p<0,05), en donde la 

fecha de medición 2 alcanzó las mayores cargas de N-NO3, en comparación con las otras fechas. 

Mientras que en las cargas de salida, en la segunda fecha ocurre la mayor carga de N-NO3, al 

igual que la carga de entrada (Cuadro 6).  

 

Cuadro 6. Cargas de nitrógeno-nitrato (N-NO3) en bioreactores de entrada y salida, en las 

distintas fechas de medición. 

 

Fechas de Medición 
               Carga N-NO3 

a 

Entrada Salida 

                ----------g N-NO3 d
-1---------- 

1.-          29-10-2013 1,9 ± 0,3 b 0,4 ± 0,4 b 

2.-          05-11-2013 9,0 ± 0,8 a 5,3 ± 1,7 a 

3.-          07-01-2014 2,0 ± 0,1 b 1,0 ± 0,5 b 

4.-          14-01-2014 1,7 ± 0,3 b 1,1 ± 0,5 b 

5.-          21-01-2014 1,7 ± 0,2 b 0,8 ± 0,4 b 

6.-          28-01-2014 1,6 ± 0,2 b 0,6 ± 0,3 b 

7.-          18-03-2014 1,6 ± 0,5 b 0,8 ± 0,5 b 

8.-          25-03-2014 1,9 ± 0,3 b 1,3 ± 0,4 b 
aLetras distintas en una columna indican diferencias significativas entre las fechas de medición, según 

prueba DGC (p<0,05, ANDEVA en base a Modelos Mixtos). Media ± desviación estándar. 

 

Carga nitrógeno-nitrato de bioreactores, en distintos tratamientos 

 

Al igual que ocurre en las concentraciones de N-NO3 de entrada, las cargas de entrada no tienen 

diferencias significativas (p>0,05) entre los distintos tratamientos (Cuadro 7). Mientras que las 

cargas de N-NO3 de salida, los tratamientos con material orgánico (T1, T2 y T3) presentaron un 

mismo comportamiento con las concentraciones de N-NO3, siendo significativos (p<0,05) en 

comparación al tratamiento control. 

 

Cuadro 7. Cargas de nitrógeno-nitrato (N-NO3) de bioreactores en la entrada y salida, en 

distintos tratamientos. 

Tratamiento 
Carga N-NO3 

a 

Entrada Salida 

 ----------g N-NO3 d
-1---------- 

T0 2,7 ± 2,4 a 1,0 ± 1,5 b 

T1 2,7 ± 2,6 a 1,5 ± 1,7 a 

T2 2,8 ± 2,6 a 1,6 ± 1,9 a 

T3 2,7 ± 2,5 a 1,6 ± 1,6 a 
a Letras distintas en una columna indican diferencias significativas entre los tratamientos, según prueba 

DGC (p<0,05, ANDEVA en base a Modelos Mixtos). Media ± desviación estándar. 
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Eficiencia de remoción de nitrógeno-nitrato de bioreactores, en fechas de medición 

 

La eficiencia de remoción (ER) presenta diferencias significativas (p<0,05) en las distintas fechas 

de medición (Figura 5). Por otro lado, la ER promedio de los bioreactores presentada en todas las 

fechas de medición es de un 50%. Además entre la primera y última fecha de medición, la ER 

aumenta en un 40% aproximadamente. 

 

 
Figura 5. Eficiencia de remoción de nitrógeno-nitrato (N-NO3) (%), en las distintas fechas de 

medición. Letras distintas en las columnas indican diferencias significativas entre fechas de 

medición según prueba DGC (p<0,05, ANDEVA en base a Modelos Mixtos). Línea vertical indica ± 

desviación estándar. 

 

 

Eficiencia de remoción de nitrógeno-nitrato de bioreactores, en distintos tratamientos 

 

En el Cuadro 8, se presentan diferencias significativas en la ER entre los tratamientos evaluados 

(p<0,05). El tratamiento control (T0) presentó las menores ER en comparación a los tratamientos 

con material orgánico. Entre los tratamientos T1, T2 y T3 no se observan diferencias 

significativas. Se destaca que los tratamientos con material orgánico aumentaron ER en alrededor 

de un 60% en comparación al tratamiento control. 

 

Cuadro 8. Eficiencia de remoción de nitrógeno-nitrato (N-NO3) (%) de los bioreactores, en los 

distintos tratamientos. 

 

Tratamiento ER N-NO3  

 -----%----- 

T0 32,8  ± 23,2 b 

T1 57,3  ± 19,4 a 

T2 53,7  ± 24,2 a 

T3 54,8  ± 23,2 a 
Letras distintas en la columna indica diferencias significativas entre tratamientos según prueba DGC 

(p<0,05, ANDEVA en base a Modelos Mixtos). Media ± desviación estándar. 
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DISCUSIÓN 

 

 

Parámetros de calidad de agua 

 

 

pH 

 

La importancia del pH a lo largo del estudio radica en su relación con el proceso de 

desnitrificación, (Tate, 2000), dado que el pH óptimo para los microorganismos que participan en 

este proceso varía entre los pH 6,0 – 8,0 (Mathava et al., 2010). Damaraju et al. (2015), con una 

ER de N-NO3 del 99% en bioreactores, evaluaron variaciones de pH entre 6,5 – 7,5. En este 

estudio se registró que el pH en muestras de agua del canal de los bioreactores varió entre los 6,6 

y los 8,2, lo que no habría afectado negativamente al proceso de desnitrificación. 

 

 

Temperatura 

 

Uno de los factores determinantes para el proceso de desnitrificación es la temperatura del agua 

de drenaje o del canal de desagüe. En general, las tasas de reacciones biológicas aumentan junto 

con la temperatura, existiendo una relación positiva entre la eliminación de N-NO3
 y la 

temperatura media (Cameron y Schipper, 2010; Robertson et al., 2008; Robertson et al., 2009), 

incluso con temperaturas bajas entre los 2 – 4 °C (Robertson y Meckley, 2009). Las condiciones 

de temperatura en el ensayo se mantuvieron en niveles adecuados para el desarrollo de 

microorganismos responsables del proceso de desnitrificación, con temperaturas mayores a 15 °C 

y con un promedio de 21 °C, entre los meses de Octubre y Marzo. Greenan et al. (2009), en 

condiciones controladas indicó temperaturas medias de 10 °C, con una remoción de N-NO3 de 

98%, mientras que Healy et al. (2006), con temperaturas medias de 17 °C obtuvo una remoción 

de 97%. 

 

 

Oxígeno Disuelto  

 

La baja concentración de OD es uno de los principales factores para que ocurra el proceso de 

desnitrificación (Robertson, 2010). El N-NO3 se elimina a bajos niveles de OD, entre 0,15 – 0,35 

mg L-1. La ER de NO3- se reduce en un 17% a medida que aumenta el OD a 0,5 mg L-1 

(Hocaoglu et al., 2011; Koreom et al., 2011). Otras investigaciones también han reportado que 

las bacterias desnitrificantes pueden tolerar concentraciones de OD de hasta 4,5 mg L-1 (Gómez 

et al., 2002; Foglar et al., 2005). 

 

Por otro lado, Robertson (2011), en un estudio de columnas con recarga continua de agua, 

encontró valores de OD de 7 mg L-1, los que disminuyen a 2 mg L-1, con tiempos de retención 

hidráulica (TRH) de 1 h y ER de N-NO3 de un 75%. Adicionalmente, Christianson (2011), en un 

ensayo con cuatro tipos de bioreactores, reportó valores de OD de entrada mayores a 8,5 mg L-1 

en verano y menores a 5 mg L-1 en otoño, los cuales disminuyeron a valores < 2 mg L-1 a la salida 

de los bioreactores. Estos ensayos presentaron valores promedios de TRH de 0,6 h y una ER N-

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0925857410000807#bib0040
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0925857410000807#bib0255
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0925857410000807#bib0260
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NO3 de un 45%. Así, altas concentraciones de OD en el agua pueden ser disminuidas con altos 

TRH.  

 

En el ensayo en el canal de desagüe se presentaron valores promedios de OD de 6,5 mg L-1, los 

cuales pueden ser comparados con los autores mencionados anteriormente. El valor de TRH fue 

de 0,06 h, con un promedio en la ER de N-NO3 de un 50%. 

 

 

Concentración de nitrógeno-nitrato en el canal de desagüe 

 

 

Las mediciones de N-NO3 indicaron concentraciones que variaron entre 3 mg N-NO3 L
-1

 en la 

mayoría de las fechas de medición, y en sólo la segunda fecha ésta sobrepasó el límite establecido 

por la Norma chilena, de 10 mg N-NO3 L
-1 (INN, 2005). Estas mediciones, estarían dentro de los 

rangos obtenidos por Hurtado (2015), entre los meses de enero y marzo, con concentraciones < 

10 mg N-NO3 L
-1

. 

 

Iriarte (2007), realizó un estudio sobre clasificaciones de riesgos de lixiviación en la cuenca del 

Cachapoal, en el extremo norte de la cuenca del río Tinguiririca, concluyendo que la zona 

presenta un riesgo medio a alto, especialmente en suelos Inceptisoles. Además se encontró que la 

mayoría de las muestras del río, canales y pozos, contenía concentraciones por encima del nivel 

establecido (Golembesky, 2004; Iriarte, 2007). A lo anterior se menciona que puede haber un 

aumento de las descargas de aguas en el sector del Caleuche, debido a la presencia de un 

horizonte con duripan (Cm), generando flujo lateral subsuperficial, evitando así la lixiviación y el 

aumento de las cargas de N-NO3 hacia el canal de desagüe (Corradini, 2012; Follet, 2008; 

Hofmann et al., 2004; Rojas, 2015). Además, el régimen de precipitaciones y la temperatura son 

dos de los factores más importantes que determinan el suministro de N-NO3 desde el suelo, 

donde podría esperarse que en un suelo de secano de la zona central de Chile los niveles de N-

NO3 sean más altos en primavera y en otoño, después de las primeras lluvias. En consecuencia al 

haber más N-NO3 disponible en el suelo, dado las altas fertilizaciones realizadas en la zona (> 

300 kg N ha-1), es esperable que los niveles de N-NO3 en los cuerpos de agua cercanos se 

incrementen si se generan las condiciones para su desplazamiento (Salazar, O y Nájera, F, 2011). 

 

Corradini (2012), en el canal de desagüe estudiado, encontró que las concentraciones de N-NO3 

aumentaron durante invierno del año 2012. La misma tendencia se presentó en el estudio 

realizado por Bowes et al. (2011) en el río Frome, Reino Unido, encontrando que las 

concentraciones de N-NO3 mostraron claros ciclos anuales, con valores más altos en verano e 

invierno, respectivamente, debido al aumento de las descargas de agua por lluvias y riegos. Dicho 

esto, las altas concentraciones en la segunda fecha de medición podrían estar dadas especialmente 

por el uso de riego y el excesivo uso de fertilizantes (> 300 kg N ha-1), ya que las precipitaciones 

en el ensayo fueron mínimas en esa época. 
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Relación carbono nitrógeno (C/ N) en tratamientos con material orgánico 

 

 

La relación C/ N del tratamiento T1, con una relación de 79 fue similar a los datos presentados 

por Apablaza (2014). Rodríguez (1993), menciona una relación de 60 o cercano a este valor, al 

igual que Barreto (1989), citando valores entre 60 – 80. Para el tratamiento T2 con promedios de 

C/ N de 141, INIA cita valores de 115 para sarmientos de vides, y de 135 para restos de cosecha 

de frutales en general, por lo que estaría cercano al rango obtenido en las muestras del ensayo. 

Finalmente el tratamiento T3 con material vegetal presentó valores inferiores a los presentados 

anteriormente, con un promedio de C/ N de 55, lo cual no era esperado, teniendo en cuenta que se 

trata de aserrín de pino, en donde la literatura cita valores superiores a 200.  

 

Con respecto a la relación C/ N en el tiempo, en el estudio no se presentaron cambios en los 

distintos materiales orgánicos utilizados, lo que se ve reflejado en la mayoría de los estudios. 

Moorman et al. (2010), en un estudio durante 8 años con fuentes de C en base a madera, 

concluyó que las muestras que estuvieron en condiciones saturadas, contenían un 80% del C del 

comienzo del ensayo, promediando una vida útil para el material de 36 años y una ER de N-NO3 

de 60%. Lo anterior se debe a que en condiciones saturadas hay una lenta velocidad de 

descomposición de la madera. Robertson (2010), en un estudio con astillas de madera tras 7 años 

de trabajo, presentó ER de N-NO3 de un 75%; mientras que Schipper y Vojvodic-Vukovic 

(2001), informaron que no hubo pérdida de C en más de 5 años, por lo que la relación C/ N no se 

vio disminuida. 

 

En general, no se conoce con exactitud, el tiempo de agotamiento de C, dado que ninguno de los 

sistemas de bioreactores estudiados han presentado fallas a lo largo del tiempo (Schipper et al., 

2010). De esta forma, la duración de los bioreactores es muy importante ya que éstos 

probablemente no serían económicamente factibles, si la fuente de C fuese reemplazada 

frecuentemente (Robertson et al., 2000). 

 

Dada la información por distintos autores, se establece que el presente estudio realizado en el 

canal de desagüe concuerda con éstos, ya que la relación C/ N no se ve influenciada, lo que 

también puede estar relacionado al poco tiempo de estudio en el canal. 

 

 

Concentración de nitrógeno-nitrato en bioreactores 

 

 

Las concentraciones N-NO3 de entrada (las mismas concentraciones del canal de desagüe) 

presentaron diferencias significativas, y en sólo la segunda fecha de medición superó el promedio 

de las mediciones. Esto fue abordado anteriormente, en donde se presentaron ciclos anuales de 

flujo de N-NO3, los que están influenciados por las lluvias en invierno y riegos en las estaciones 

de verano.  

 

Con respecto a las concentraciones de N-NO3 de salida, en todas las fechas de medición existió 

una disminución con respecto a la concentración de N-NO3 de entrada. En la primera fecha hubo 

una caída de un 25%, mientras que en la segunda fecha de medición se destaca una remoció del 

60%. En las siguientes fechas hubo un promedio de 50%, finalizando cerca del 70%. Estos 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0925857410000819#bib0150
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0925857410000819#bib0150
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resultados indican que los bioreactores con material orgánico fueron capaces en disminuir la 

concentración de N-NO3 de cursos de agua, mediante procesos de inmovilización o 

desnitrificación. 

 

Un estudio realizado durante dos años por Healy et al. (2012), presenta que las concentraciones 

de N-NO3 en bioreactores fueron siempre menores en la salida de éstos, utilizando materiales 

orgánicos con una relación C/ N entre 50 – 500, valores similares al ensayo. Mientras que Jaynes 

et al. (2008), en un estudio en temporada primavera – verano, midió las concentraciones de N-

NO3 determinando que las concentraciones de salida eran menores que las de entrada (> 50%), 

utilizando astillas de madera. 

 

Además se destaca que la concentración de entrada de N-NO3 en la segunda fecha de medición 

sobrepasa el límite establecido (>10 mg N-NO3 L
-1), mientras que la concentración de salida de 

N-NO3 presentó rangos inferiores, dato relevante que demuestra que los bioreactores disminuyen 

las concentraciones de N-NO3 en aguas. 

 

 

Eficiencia de remoción de nitrógeno-nitrato en bioreactores 

 

 

En las fechas de medición se apreció una alta ER de N-NO3, comenzando con un promedio de 

20% en la primera medición, mientras que en las siguientes fechas fue mayor al 50%, con valores 

superiores al 60%. Si bien existe un aumento en la ER de N-NO3 en el ensayo, no existe una 

estabilización, lo que puede haber estado dado por el bajo tiempo de medición del estudio (5 

meses de medición).  

 

Con respecto a los tratamientos con material orgánico (T2 – T3 – T4), no hubo diferencias 

significativas entre éstos en el análisis de concentraciones, cargas y ER N-NO3. Lo anterior 

indica que la diferencia de relación C/ N entre los materiales no tuvo efecto, por lo que sólo el 

uso de material vegetal con alta relación C/ N en bioreactores tiene efecto significativo, pudiendo 

utilizar cualquier material con relaciones C/ N altas. 

 

Healy et al. (2012), en el primer año de estudio, utilizando hojas y aserrín de pino con una 

relación C/ N de 50 y 500 respectivamente, destaca que la ER N-NO3 varió entre un 65 – 85%, 

los datos anteriores son similares a los presentados en este estudio con relaciones C/ N entre 50 – 

120. Si bien el promedio de ER N-NO3 fue de un 50%, en algunas fechas de medición alcanzó 

valores de un 65%. 

 

Sobre el tratamiento T0 (sin material orgánico) existieron diferencias significativas, en donde el 

T0 obtuvo los menores valores en los parámetros de concentraciones, cargas y ER N-NO3, 

indicando que existe una relación directa en el uso de material vegetal con relación C/ N alta (> 

30). Si bien hubo una ER N-NO3 mayor al 50% en los tratamientos con material orgánico, en el 

tratamiento T0, se presentó un promedio de un 30%, indicando que en los bioreactores pudieron 

haber tenido un aporte de C, debido a la presencia de sedimentos en el flujo de entrada de los 

bioreactores. 
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Cargas de nitrógeno-nitrato en el canal de desagüe y en bioreactores 

 

 

Las cargas de N-NO3 en el canal de desagüe (Apéndice A.3), variaron a lo largo del tiempo. En 

algunas de las fechas de medición no hubo una ganancia de N-NO3 a lo largo del canal, por lo 

que se obtuvieron cargas negativas (diferencia de concentración de N-NO3 entre bloques de 

salida y entrada negativas), lo que se traduce en el uso de este nutriente a lo largo de la 

microcuenca. Lo anterior pudo estar dado por procesos de desnitrificación, dada las bajas 

velocidades de flujo en el canal de desagüe (Seitzinger, 2002). 

 

La máxima carga de N-NO3 alcanzada por el canal de desagüe se registró en la séptima fecha con 

un total de (14 kg N-NO3 d
-1), mientras que en los bioreactores promediaron 0,6 g N-NO3 d

-1 en 

todas las fechas de medición, valor considerablemente más bajo que el canal, por lo que no sería 

suficiente para eliminar parte del N-NO3.  

 

Una alternativa a seguir para que la función de los bioreactores sea factible a la hora de disminuir 

significativamente las cargas de N-NO3 del canal, es aumentar la capacidad de flujo y de 

volumen de éstos. Dicho esto, se realizó una simulación en donde el volumen de los bioreactores 

fue aumentado de tal forma que éstos puedan surtir efecto en el canal, para luego ver si es posible 

realizar nuevos estudios. 

 

En el siguiente cuadro se presenta el volumen de flujo activo (Vfa) de distintos bioreactores y la 

carga de N-NO3 de bioreactores y canal de desagüe. 

 

Cuadro 9. Simulación de cargas para un nuevo bioreactor y máxima carga de nitrógeno en el 

canal de desagüe. 

 

Modelo 
Variables1 

Vfa Carga 

 ---m3--- ---kg N-NO3 d
-1--- 

 Bioreactor ensayo 0,0026 0,0006 

 Bioreactor X 2,6 0,6 

Canal de desagüe ----- 14,3 
1 Vfa = Volumen de flujo activo. 

 

Dado estos datos, el bioreactor X aumenta la carga en una relación de 1000:1 con respecto al 

bioreactor en el ensayo, pero de todas formas su carga es inferior a la máxima del canal de 

desagüe. Es por esto que una de las soluciones sería instalar un número considerable de 

bioreactores a lo largo de la microcuenca, aumentando la carga total. Con la instalación de diez 

bioreactores la carga aumentaría a 6 kg N-NO3 d
-1. Si bien este valor alcanzaría el 40% sobre la 

máxima carga en el canal, este abarcaría un 75% de la segunda fecha con mayor carga en el canal 

de desagüe (segunda fecha de medición) y además sobrepasaría el promedio de carga del canal de 

2,6 kg N-NO3 d
-1, en un 65%. Por lo tanto, el uso de bioreactores con mayores Vfa, podrían ser 

una solución para disminuir las cargas de N-NO3 en el canal de desagüe.  

 

 



55 
 

 
 
 

CONCLUSIÓN 

 

 

Los resultados de este estudio sugieren que los bioreactores utilizados fueron capaces de 

disminuir las cargas de formas nitrogenadas entre la entrada y salida, con eficiencias de remoción 

significativas. Si bien se logró disminuir la carga de formas nitrogenadas en los bioreactores, para 

reducir las cargas de N del canal de desagüe, se debiese aumentar la capacidad de 

almacenamiento de éstos. 

 

La eficiencia de los bioreactores con materiales vegetales en comparación al tratamiento control, 

fue considerablemente mayor, resultado esperado al utilizar sustratos con alta relación C/ N. Al 

comparar la eficiencia de los distintos materiales vegetales, con diferentes relaciones C/ N entre 

ellas, no se encontraron diferencias significativas, por lo que el tipo de material no fue 

determinante en este estudio. 

 

Al observar distintos parámetros de calidad de agua, como el pH, temperatura y oxígeno disuelto, 

se determinó que éstos estaban dentro de los rangos establecidos para que los bioreactores 

pudieran reducir el contenido de N de las aguas del canal de desagüe. Por otro lado, la 

concentración de N-NO3 del canal de desagüe alcanzó niveles altos en sólo una fecha de 

medición, la que se pudo deber a la variación dada por la estación del año, junto con las altas 

aplicaciones de fertilizaciones en las épocas de riego.  
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APÉNDICES 

 

 

A1. Prueba de hipótesis secuenciales para concentraciones de Salida de los bioreactores. 

 

Columna numDF denDF F-value p-value 

Fecha 7 61 14,56 0,000 

Entrada 1 61 5,84 0,040 

Tratamiento 3 61 7,25 0,000 

Fecha : Tratamiento 21 61 1,32 0,199 
La entrada es significativa (p<0,05), siendo una covariable a la concentración de N-NO3 de salida de cada 

bioreactor, no existiendo dependencia entre los bloques. 

 

 

A2. Cuadro parámetros Calidad de Agua 
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A3. Promedio de cargas de nitrógeno-nitrato (N-NO3) en distintas fechas de medición: Canal de 

desagüe y Bioreactores. 

 

Fecha medición  Canal de desagüe Bioreactor ensayo  Bioreactor X  

 kg N-NO3 d
-1 g N-NO3 d

-1 kg N-NO3 d
-1 

1 4,8 0,2 0,2 

2 7,8 2,4 2,4 

3 -1,2 0,4 0,4 

4 0,6 0,5 0,5 

5 -4,5 0,4 0,4 

6 0,9 0,3 0,3 

7 14,3 0,4 0,4 

8 -1,9 0,6 0,6 

Promedio 2,6 0,6 0,6 

 

 

A4. Promedio de velocidad canal de desagüe en distintas fechas de medición 

 

Fecha Velocidad  

 ------m s-1------ 

29-10-2013 0,16 

07-01-2014 0,23 

14-01-2014 0,26 

28-01-2014 0,25 

18-03-2014 0,18 

Promedio 0,22 

 

 

 

 
 


