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ABSTRACT  
 
Biological wastewater treatment systems are recognized today as the most 
common biotechnological application in the World. But despite of their widely 
distributed use, there is a very limited knowledge of their distinctive microbial 
diversity, the dynamics between populations, and biogeographical pattern in the 
community structure, especially in tropical environments. In order to comprehend 
the highly complex microbial dynamics of these ecosystems, two activated 
sludge bioreactors in Puerto Rico were studied. Temporal and spatial variations 
of dominant populations, as well as patterns between community variations and 
operational parameters were assessed during a 13 months period through 
molecular techniques, consisting of t-RFLP and clone libraries analyses. Both 
biological and environmental data were analyzed using a combination of 
multivariate statistical tools, including: Canonical Correspondence Analysis, Non-
Metric Multidimensional Scaling and Analysis of Similarity. Although an apparent 
overlapping between populations was observed, the results revealed significant 
differences between the two treatment plants and shows that the microbial 
community in the smaller bioreactor (Adjuntas, 0.6 millions of gallons per day, 
MGD) is more unstable and inefficient than the community in the bigger one 
(Mayagüez, 28 MGD). We identified operational parameters such as pH, solid 
and hydraulic retention times, and flow showing strong correlations with shifts in 
the community structure. The bacterial community in Adjuntas bioreactor 
appeared to be more susceptible to chemical variations in the influent 
wastewater. Furthermore, the shorter solid retention time of the system (≈ 5 
days) promotes a codominance of microbial populations, which results in system 
inestability. In both plants, bacteria from the Proteobacteria, Cyanobacteria and 
the Bacteroidetes were the most abundant groups, which differed from some 
diversity studies previously published. In general, our findings demonstrate that 
each treatment plant has a distinctive microbial community structure while the 
microbial community at the smaller bioreactor was more inconsistent in the water 
cleaning process than the community in the Mayagüez bioreactor. These findings 
can contribute to the development and implementation of more stable, efficient 
and less expensive biological treatment systems. 
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RESUMEN 
 
Los sistemas de tratamiento biológico de aguas residuales son reconocidos hoy 
día como la aplicación biotecnológica más común en el mundo. A pesar de su 
amplio uso, existe un conocimiento muy limitado sobre sus aspectos biológicos, 
incluyendo: diversidad microbiana, dinámica de comunidades y patrones 
biogeográficos; especialmente en ambientes tropicales. Con el propósito de 
comprender mejor las complejas dinámicas microbianas en estos ecosistemas, 
se estudiaron dos biorreactores de lodos activados en Puerto Rico. Por medio de 
las técnicas moleculares de t-RFLP y bibliotecas de clones ambientales se 
estudiaron variaciones temporales y espaciales en las poblaciones dominantes, 
al igual que relacionaron variaciones en la comunidad microbiana y  variaciones 
en parámetros operacionales durante un periodo de 13 meses. Tanto datos 
biológicos como ambientales fueron analizados utilizando una combinación de 
herramientas estadísticas multivariadas, incluyendo: Análisis Canónico de 
Correspondencia, Análisis de Escalamiento Multidimensional No-Métrico y 
Análisis de Similaridad. Aunque se observo una aparente solapamiento entre las 
poblaciones, los resultados revelaron diferencias significativas entre las dos 
plantas de tratamiento y mostraron que la comunidad microbiana en el reactor 
de menor capacidad (Adjuntas, 0.6 millones de galones diarios, MGD) es más 
inestable e ineficiente que la comunidad en el reactor de mayor capacidad 
(Mayagüez, 28 MGD). Pudimos identificar parámetros como el pH, tiempos de 
retención hidráulica  y retención de sólidos, y flujo mostrando fuertes 
correlaciones con cambios en la estructura comunitaria. La comunidad 
bacteriana en el biorreactor de Adjuntas demostró ser más susceptible a 
variaciones químicas en el agua del afluente. Además, los cortos tiempos de 
retención de sólidos del sistema (≈5 días) promueven una codominancia de 
poblaciones bacterianas en el biorreactor, lo que resulta en inestabilidad del 
sistema. En ambas plantas, bacterias pertenecientes a las Proteobacterias, 
Cyanobacterias y los Bacteroidetes fueron los grupos más abundantes, lo que 
difiere de otros estudios previamente publicados. En general, nuestros hallazgos 
demostraron que cada planta de tratamiento posee una comunidad bacteriana 
distintiva, mientras que la comunidad microbiana en el reactor de menor 
capacidad fue más inconsistente en el proceso tratamiento que la comunidad en 
el reactor de Mayagüez. Los resultados de este estudio pueden contribuir al 
desarrollo e implementación de sistemas de tratamiento biológico más estables, 
eficientes y menos costosos.  
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INTRODUCCIÓN 

 

En las sociedades modernas el tratamiento de aguas residuales 

domésticas se ha convertido en una necesidad por la importancia de este 

proceso en reducir la contaminación ambiental y proteger la salud de los seres 

humanos. Las aguas residuales domesticas son principalmente una combinación 

de desechos fisiológicos de origen humano y la llamada “agua gris” que es una 

combinación de los desechos de lavado (ducha, lavado de ropa y trastes) y 

preparación de alimentos (Maier et al., 2009). Otros componentes importantes 

de las aguas residuales domésticas que llegan a los sistemas de tratamiento 

incluyen: desechos industriales (algunos son pre-tratados), desechos de 

agricultura y aguas de escorrentía. La principal meta de los sistemas de 

tratamiento de aguas residuales es reducir la demanda bioquímica de oxígeno 

disuelto (BOD) consumido por microorganismos durante la oxidación bioquímica 

de materia orgánica e inorgánica (ej. amoníaco). Así, una reducción en el BOD 

se considera una consecuencia directa de la remoción de los contaminantes 

presentes en el agua residual por la acción metabólica de la comunidad de 

microorganismos en el sistema.  

Los sistemas de tratamiento de aguas residuales, en su mayoría, se 

componen de dos etapas: un tratamiento primario y un tratamiento secundario. 

El tratamiento primario envuelve una separación física de la mayoría de los 

sólidos suspendidos en el afluente de la planta por medio de rejillas, un sistema 

de remoción de arena y un tanque clarificador primario que remueve los sólidos 



 2 

por sedimentación. El tratamiento secundario envuelve degradación biológica en 

donde los sólidos suspendidos y disueltos restantes son descompuestos por 

microorganismos en un reactor de tratamiento, generalmente conocido como un 

biorreactor (Bitton, 2005, Maier et al., 2009). La biomasa producida es removida 

y el efluente restante es sometido a un sistema de desinfección y luego libreado 

de la planta de tratamiento. Algunos sistemas de tratamiento especializados 

pueden incluir un tratamiento terciario para la remoción de compuestos 

específicos (ej. compuestos nitrogenados). 

El método de de tratamiento biológico más utilizado, y quizás el más 

eficiente, es el sistema de digestión en tanques de aeración, popularmente 

conocido como el sistema de Lodos Activados (Maier et al. 2009). Este proceso 

consiste esencialmente en un tratamiento aerobio que oxida materia orgánica a 

CO2 y agua, NH4 y nueva biomasa celular. El tratamiento por lodos activados 

incluye dos pasos principales: degradación de materia orgánica e inorgánica en 

el tanque o reactor aerobio, seguido por una separación física de los lodos y el 

agua tratada por medio de sedimentación en un clarificador secundario (Dignac 

et al., 2000). El efluente del tratamiento primario es bombeado a un tanque de 

tratamiento y es mezclado con una solución rica en bacterias conocida como 

lodo activado. Este proceso forma lo que se conoce como el licor mezclado, que 

es agua liberada del tratamiento primario más un inóculo de microorganismos en 

forma de lodo obtenido generalmente del clarificador secundario.  Aire u oxígeno 

puro es inyectado al biorreactor promoviendo la mezcla de los lodos con el agua 

del afluente, el crecimiento de bacterias y la descomposición de la materia 
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orgánica suspendida. El licor mezclado tratado va al clarificador secundario 

donde se retiene la biomasa celular floculada y sedimentada en el del fondo del 

tanque para eventualmente ser removida (Bitton, 2005; Maier et al. 2009). Parte 

de los sólidos removidos del clarificador secundario son recirculados y sirven de 

inóculo para mantener una constancia en la comunidad bacteriana que domina 

en el biorreactor y facilitar una oxidación más rápida de la materia orgánica 

(Bitton, 2005).  

En los Estados Unidos existen más de 15,000 plantas de tratamiento que 

procesan sobre 35 mil millones de litros de agua diariamente y al menos el 75% 

de ellas posee tratamiento secundario o terciario (Bitton, 2005). Sin embargo, a 

pesar de su amplio uso, se conoce poco sobre los aspectos biológicos del 

funcionamiento de estos sistemas. Estos procesos de tratamiento se ha utilizado 

desde el Siglo XIX como modelos de ingeniería donde las mejorías de diseño 

han sido alcanzadas empíricamente (Graham y Smith, 2004; Curtis et al., 2003). 

Muchos esfuerzos se enfocan en mejorar los procesos de ingeniería pero pocas 

investigaciones han logrado establecer el vínculo entre la estructura y función 

específica de la comunidad microbiana con el diseño y operación de los 

biorreactores (Wagner et al., 1993). Además, estudios dependientes de cultivo 

dirigidos a descifrar la diversidad de bacterias en sistemas de tratamiento 

biológicos (Días y Bath, 1964; Días y Bath, 1965) demostraron ser poco 

confiables y crearon falsas percepciones de los organismos dominantes en estos 

sistemas (Eschenhagen et al. 2002; Hiraishi et al., 1998; de los Reyes et al., 

1997; Watanabe et al., 1998; Wagner et al., 1993; Snaidr et al., 1997). Con el 
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desarrollo de técnicas moleculares independientes de cultivo en estudios de 

diversidad en lodos activados (Hugenholtz et al., 1998; Snaidr et al., 1997; 

Saikaly et al., 2005) se han mejorado las opciones para estudiar de forma más 

confiable y eficiente la ecología de los microorganismos que componen estas 

complejas comunidades (Curtis et al., 2003; Hughes-Martiny et al., 2006). 

Entendiendo la verdadera diversidad y abundancia de poblaciones en las 

distintas etapas del tratamiento y cómo estas fluctúan a través del tiempo y el 

espacio, en respuesta a variaciones operacionales y cómo estas fluctuaciones 

afectan la eficiencia de las operaciones, se podrían desarrollar sistemas más 

estables, eficientes, rápidos y menos costosos.  

Un estudio minucioso de la dinámica de las comunidades microbianas 

que dominan en sistemas de lodos activados, especialmente en los 

biorreactores, es imperativo para optimizar los procesos de tratamiento y mejorar 

los diseños de ingeniería partiendo desde un punto de vista biológico. Yuan y 

Blackall (2002) plantean que los procesos de control y estrategias operacionales 

convencionales optimizan los procesos de lodos activados más como un sistema 

químico que biológico. Esta estrategia podría optimizar el proceso a corto plazo 

pero deterioraría su desempeño a largo plazo debido a su potencial impacto 

adverso sobre el componente microbiológico. Ellos proponen que la optimización 

de la estructura y propiedades de la comunidad microbiana debe ser parte 

explícita de las metas de operación y diseño en una planta de tratamiento. Sin 

embargo, la limitación mayor para la optimización de las comunidades 

microbianas en los biorreactores resulta, precisamente, de datos inadecuados 
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referentes a la función, estructura y dinámica de las comunidades bacterianas 

(Yuan y Blackall, 2002). Esto resulta principalmente de la dependencia de 

técnicas de cultivo y microscopia que han demostrado ser poco confiables. 

La investigación que se presenta en este reporte estuvo dirigida a mejorar 

el entendimiento de la dinámica de las poblaciones bacterianas que habitan en 

biorreactores de los lodos activados en dos plantas de tratamiento con distintas 

capacidades de tratamiento y ubicación geográfica. Se estudió por medio de 

técnicas moleculares independientes de cultivo: las variaciones temporales en la 

diversidad de las poblaciones bacterianas más abundantes, se determinó si 

estas variaciones poblacionales están relacionadas a la separación geográfica 

de los sistemas, y si estaban influenciadas por las variaciones en parámetros 

operacionales en las distintas etapas del tratamiento. La principal técnica 

molecular empleada en el estudio fue la técnica de Polimorfismos del Largo del 

Fragmento Terminal de Restricción (t-RFLP, por sus siglas en inglés). Este 

método se destaca en estudios de ecología microbiana por ser altamente 

reproducible, relativamente sencillo y sensible a las poblaciones presentes en 

una comunidad compleja, ya que puede detectar poblaciones  que se 

encuentran en concentraciones tan bajas como el 0.1-1.0% de la comunidad 

total (Blackwood et al., 2003; Dunbar et al., 2000; Schütte et al., 2008). Esto 

facilita que el t-RFLP pueda emplearse para monitorear cambios en 

comunidades bacterianas a través de tiempo y espacio y que pueda ayudar a 

asociar cambios en la estructura comunitaria con cambios en el ambiente.  

Además, los avances en la aplicación de métodos estadísticos multivariados 
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para el análisis de la gran cantidad de datos generados en un estudio por medio 

de t-RFLP (Ramette, 2007; Shutte et al., 2008) han facilitado análisis más 

objetivos, completos y reproducibles.  
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OBJETIVOS 
 

Objetivo General: 
 

 Estudiar la dinámica de comunidades microbianas en biorreactores 

aerobios de plantas de lodos activados para el tratamiento biológico de 

aguas residuales domésticas.  

 

Objetivos Específicos: 
 

 Evaluar la estructura y dinámica de las comunidades bacterianas en 

biorreactores aerobios de lodos activados de dos plantas de tratamiento, 

una en Adjuntas, P.R. y otra en Mayagüez P.R., mediante la aplicación de 

las técnicas moleculares de t-RFLP y bibliotecas de clones ambientales.  

 

 Identificar patrones característicos en la estructura de las comunidades 

microbianas de cada planta de tratamiento que puedan estar asociados al 

diseño de los biorreactores o a las condiciones geográficas de cada lugar.   

 

 Establecer relaciones entre las variaciones en las comunidades 

microbianas, los parámetros operacionales y la estabilidad del sistema de 

tratamiento mediante la aplicación de métodos estadísticos multivariados.  
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REVISIÓN DE LITERATURA  

 

El crecimiento acelerado de las poblaciones humanas a nivel mundial ha 

propiciado el desarrollo de tecnologías que ayuden a manejar los problemas 

sociales y ambientales que este crecimiento conlleva. Uno de las tecnologías 

más antiguas diseñada con el fin de amortiguar el impacto de las actividades 

antropogénicas, son los sistemas de tratamiento de aguas residuales. Existen 

evidencias de que tan temprano como en el año 3000 a.C. ya existían sistemas 

de tratamiento de aguas residuales domésticas en ciudades de Asia y Europa 

(Graham y Smith, 2004).  

A pesar de que existe evidencia arqueológica de que sociedades como 

los Babilónicos y los Romanos diseñaron tecnologías muy sofisticadas para 

colectar y disponer de sus desperdicios, la aplicación de reglamentación 

ambiental para el manejo de aguas residuales no fue adoptada por sociedades 

antiguas, hasta que la revolución industrial en el siglo XIX forzó la intervención 

política (Lindera y Seviour, 2002). Los sólidos suspendidos son las impurezas 

más visibles en las aguas residuales, y es por esto que los primeros sistemas de 

tratamiento de agua residuales domésticas introducidos a finales del siglo XIX 

fueron diseñados como unidades para la separación de sólidos y líquidos por 

medio de sedimentación, proceso que es conocido hoy día como tratamiento 

primario. Con la operación de los primeros sistemas de tratamiento se fue 

haciendo evidente que estas unidades solo podían tratar el agua parcialmente 

por una simple razón: una gran porción del material orgánico en las aguas 
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residuales está disuelto y no se sedimenta y por tanto no se remueve en este 

tratamiento primario (van Andel y van der Lubbe, 2007). En el Reino Unido, a 

principios de siglo pasado, se establecieron los primeros estándares para la 

calidad de aguas tratadas que existieron en el Mundo por la presión ejercida 

sobre el gobierno para que buscara soluciones para los problemas sanitarios 

(epidemias, olores indeseables) que el mal manejo de los desperdicios 

provocaba.  Estos primeros estándares de calidad impulsaron el desarrollo de 

sistemas de tratamiento más sofisticados que pudiesen cumplir con los nuevos 

reglamentos, lo que propició la aparición de sistemas de tratamiento secundario 

(biológico) (van Andel y van der Lubbe, 2007). Esto a su vez resultó en la 

invención del proceso de lodos activados en el 1914 (Arden y Lockett, 1914-

1915). 

 Arden y Lockett (1914) notaron que la aeración de aguas domésticas 

resultaba en un incremento en las tasas de remoción de materia orgánica, 

mientras que al mismo tiempo se observaba la formación de agregados 

macroscópicos de biomasa que podían separarse del agua por sedimentación, 

formando lo que ellos llamaban un lodo biológico. Arden y Lockett fueron 

exitosos en el diseño de este nuevo sistema de tratamiento principalmente 

gracias a la idea de retener parte de la biomasa producida en el proceso y 

rehusarla como inóculo para tratar nuevo material en vez de descartarla 

completamente como había sido la práctica estándar en sistemas biológicos 

hasta ese momento (van Andel y van der Lubbe, 2007). Aplicando esta 

estrategia ellos demostraron que los tiempos de aeración necesarios para 
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degradar los compuestos orgánicos en el agua residual y alcanzar nitrificación 

completa eran significativamente más cortos que aquellos necesarios en otros 

sistemas de tratamiento existentes para esa época que no rehusaban la 

biomasa como inóculo. Ellos nombraron este nuevo sistema de tratamiento 

como el sistema de Lodos Activados y lo pusieron en práctica con la operación 

de la primera planta piloto de lodos activados en 1914 y la primera planta de 

tratamiento a gran escala instalada en Inglaterra para el 1915 (Lindera y Seviour, 

2002). 

El sistema de lodos activados constituye el formato de operación más 

utilizado hoy día para el tratamiento secundario de aguas residuales domésticas 

en el Mundo (Eschenhagen et al., 2003). Los lodos activados no son más que 

una suspensión de cultivos de microorganismos mixtos que crecen en 

biorreactores para tratar desperdicios, oxidar materia orgánica biodegradable y 

transformarla en biomasa y CO2, para luego flocularse y removerse por 

sedimentación en clarificadores secundarios (Bitton, 2005). Los agregados o 

flóculos formados al unirse microorganismos y partículas suspendidas 

constituyen biopelículas donde los microbios colonizan y se adhieren a las 

superficies disponibles formando una comunidad compuesta de procariotas, 

hongos y protozoarios que interactúan y purifican la corriente del afluente 

(Graham y Smith, 2004). 

Con el pasar de los años y el crecimiento de la necesidad de establecer 

sistemas de tratamiento más eficientes, se han desarrollado mejoras 

sustanciales a las unidades de tratamiento pero la mayoría de las veces desde 
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una perspectiva de ingeniería sin indagar en la ciencia detrás de los complejos 

procesos microbiológicos que allí se llevan a cabo. Aun así, la producción de 

agua limpia y el mejoramiento en los sistemas de tratamiento de desperdicios a 

través de la ciencia aplicada se considera uno de los mayores logros de la 

ingeniería moderna. Sostener y mantener este logro es uno de los mayores retos 

para el futuro (Curtis et al., 2003).  

Según Graham y Smith, (2004) dos eventos importantes han propiciado el 

mejoramiento de las prácticas de manejo de desperdicios en el último siglo: la 

demostración de la ubicuidad e importancia de los microorganismos en el 

ambiente, y el descubrimiento por medio de la ingeniería sanitaria de que la 

aireación de desperdicios domésticos suspendidos en líquido acelera las tasas 

de degradación de los mismos, reduciendo la toxicidad del agua tratada. A 

medida que se propiciaban estas mejoras se hacía cada vez más evidente que 

estos procesos de tratamiento dependían considerablemente de las actividades 

de biodegradación llevadas a cabo por comunidades complejas de 

microorganismos. Pero, a pesar de esta evidencia, el mejoramiento de estos 

sistemas ha sido lento y modesto por la poca importancia que se le ha prestado 

a los procesos microbiológicos (Wagner et al., 1993).  

A pesar de que ya para 1914 se le había atribuido cierta importancia a los 

sólidos activados y la aireación en los procesos de tratamiento, y que ya para la 

década de los 40 se presentaban los primeros esfuerzos para entender la 

microbiología en plantas de tratamiento secundario (Allen, 1944), Graham y 

Smith (2004) señalan que no fue hasta la década de 1950 que se comenzó a 
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reconocer la integración de factores bioquímicos y ecológicos como 

fundamentales para el funcionamiento efectivo de los sistemas. Tan reciente 

como en la década de los 70 aun se consideraba la biomasa de los lodos 

activados como una población independiente de microorganismos (Lawrence y 

McCarty, 1970), cuando hoy día se conoce bien que esta es en realidad una 

comunidad compleja de poblaciones microbianas interactuando (Curtis et al., 

2003).  

Microorganismos procariotas, especialmente bacterias, son el 

componente principal de estos complejos ecosistemas microbianos en las 

unidades de tratamiento ya que son los responsables de la remoción de la 

mayoría de la materia orgánica y los nutrientes en el agua sin tratar (Kaewpipat 

and Grady, 2000; Wagner y Loy, 2002). Por esto los sistemas biológicos de 

tratamiento de aguas residuales están diseñados para mantener altas 

densidades y actividades microbianas para satisfacer las demandas de 

purificación. Por décadas los microbiólogos han estudiado la estructura, 

dinámica y función de las complejas comunidades microbianas en los 

biorreactores comparando sistemas que funcionan adecuadamente con 

sistemas en mal funcionamiento para poder entender su rol en la eficiencia del 

tratamiento (Amann et al., 1998). Un sin número de estudios se han realizado 

para entender estas comunidades microbianas, que incluyen estudios de 

cambios espaciales y temporales en las estructura de las comunidades 

microbianas (Boon et al., 2000; Curtis y Craine, 1998; Forney et al., 2001; 

Stamper et al., 2003), estudios de la relación entre la diversidad microbiana y la 
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estabilidad del sistema de tratamiento (von Castein et al., 2002) y de la 

correlación entre la diversidad microbiana y los parámetros ambientales (Boon et 

al., 2003). En general la mayoría de los estudios se han enfocado en monitorear 

la estructura de las comunidades como el factor principal en dirigir la operación 

de la planta de tratamiento hacia mayores tasas de eliminación y estabilidad 

(Amann et al., 1998). Todas estas investigaciones resaltan que para poder 

mejorar el funcionamiento de los sistemas de tratamiento en términos de 

estabilidad, eficiencia y consistencia es necesario un conocimiento más amplio 

de la dinámica y ecología de las comunidades microbianas en los reactores de 

tratamiento (Loy et al., 2002; Wagner y Loy, 2002), lo que se sustenta por 

estudios ecológicos que demuestran que la diversidad de las comunidades 

microbianas está relacionada positivamente a la estabilidad de los ecosistemas 

en donde se encuentran (Briones y Raskin, 2003; Naeem y Li, 1997; Tilan, 

1999).  

Sin embargo, muchos factores han dificultado el que se pueda alcanzar 

un entendimiento amplio y adecuado del componente microbiológico de las 

plantas de tratamiento. Por ejemplo, muchos diseños y estudios dirigidos a 

mejorar los sistemas han fracasado en estabilizar las comunidades microbianas 

debido posiblemente a la naturaleza no lineal de estas complejas comunidades 

lo que causa que estas respondan muchas veces a cambios en la ambiente de 

maneras impredecibles que pueden ser consideradas caóticas (Kaewpipat y 

Grady, 2002; Kooi et al., 1997). También se ha señalado la preferencia por el 

uso de reactores a escala de laboratorio en estudios dirigidos a mejorar los 
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sistemas de tratamiento (Padayachee et al., 2006). Estos reactores a escala de 

laboratorio resultan ser inadecuados en reflejar las verdaderas condiciones de 

operación de un reactor a gran escala, creando un gran abismo entre las 

contribuciones teóricas y las contribuciones prácticas de estos estudios (Saikaly 

et al., 2005). Pero de todas las dificultades que ha tenido el desarrollo de un 

entendimiento adecuado de las comunidades microbianas en sistemas de 

tratamiento, el mayor reto lo ha presentado la amplia utilización de técnicas 

dependientes de cultivo y de microscopía para caracterizar estas complejas 

comunidades.  

Hasta principios de la década de 1990 estos estudios dependían de las 

herramientas que habían estado disponibles desde principios del siglo pasado: 

microscopios y medios de cultivo (Amann et al., 1998). Todo el conocimiento 

generado sobre la composición de las comunidades microbianas en sistemas de 

lodos activados alrededor del Mundo hasta ese momento, hoy día se considera 

obsoleto y lejos de la realidad. Está documentado que menos del 16% de los 

microorganismos en cualquier muestra de lodos activados puede ser cultivado 

en el laboratorio con los métodos disponibles y que los métodos de microscopía 

tradicional pueden ser muy subjetivos y poco precisos en la clasificación de 

microorganismos por su morfología (Loy et al., 2002). Así el uso de cultivos y 

otros métodos tradicionales ofrece una imagen incompleta de la comunidad 

microbiana dominante en las distintas etapas del tratamiento. Aun el medio de 

cultivo microbiológico menos selectivo es poco probable que pueda promover el 

crecimiento de más del 1% de las especies bacterianas presentes en una 
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muestra de lodos activados (Sevior y Maszenan, 2002). A pesar de que los 

procesos biológicos de tratamiento han sido utilizados intencional y 

exitosamente por más de un siglo, debido a estas limitaciones metodológicas el 

conocimiento de la microbiología real de estos sistemas de tratamiento de aguas 

residuales ha comenzado a surgir en apenas los últimos 20 años (Loy et al., 

2002). 

Hoy día es ampliamente reconocido que estos estudios dependientes de 

cultivo y microscopia, de alguna u otra forma, crearon falsas percepciones de las 

poblaciones bacterianas dominantes en los sistemas de tratamiento (Wagner et 

al., 1993) y de aquellas que tienen mayor influencia sobre los parámetros 

operacionales (De los Reyes et al., 1997). Según Eschenhagen et al. (2003) los 

métodos independientes de cultivo aplicados a estudios de diversidad en plantas 

de tratamiento de lodos activados están prejuiciados por la selección de 

especies que obviamente no representan la estructura real de la comunidad 

dominante. Estos métodos favorecen el crecimiento de poblaciones que quizás 

no son dominantes en el sistema pero dominan bajo las condiciones de 

aislamiento (Hiraishi et al.,1998, Yoshie et al., 2004), mientras excluyen aquellas 

poblaciones realmente dominantes que por razones de estrés ambiental no se 

reflejan en los cultivos (Watanabe et al., 1998).  

Con el fin de reducir los errores intrínsecos e ineludibles que conllevan el 

uso de métodos dependientes de cultivo para los estudios de diversidad y 

ecología de microorganismos en las plantas de tratamiento, recientemente se 

han propuesto métodos moleculares independientes de cultivos para estos 
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propósitos (Hugenholtz et al., 1998; Loy et al., 2002; Onuki et al., 2000; Wilderer 

et al., 2002). La aplicación de métodos moleculares a los ecosistemas de lodos 

activados, no solamente han revelado un nivel de diversidad microbiana sin 

precedentes, pero también han cuestionado muchas ideas antiguas sobre la 

composición de estas comunidades microbianas. Por ejemplo, cuestionan cuáles 

son las bacterias responsables de procesos importantes en los sistemas como la 

remoción de fósforo y nitrógeno, y aquellas envueltas en problemas con la 

sedimentación de los lodos (Seviour y Maszenan, 2002). Especies de bacterias 

que antes se consideraban como organismos modelos de estos sistemas de 

tratamiento, resultaron no ser importantes en los procesos reales (Loy et al., 

2002) y otras especies de procariotas que antes no eran tomadas en 

consideración, como las arqueas nitrificadoras, resultaron ser importantes en los 

biorreactores (Park et al., 2006).  

Algunos de estos ejemplos son destacados por Wagner et al. (2002) para 

enfatizar la inconsistencia de los métodos moleculares y aquellos dependientes 

de cultivo. Por ejemplo, tradicionalmente se consideraba que especies del 

género Nitrosomonas (oxidadoras de amoniaco) y Nitrobacter (oxidadoras de 

nitrito) eran los componentes principales de las comunidades nitrificadoras en 

estas plantas de tratamiento. Sin embargo métodos moleculares han 

demostrado que especies de los géneros Nitrosococcus y Nitrospira son 

generalmente más comunes y dominantes en estos ecosistemas. También 

destacan la sobreestimación de la contribución del género Acinetobacter en el 

proceso de remoción de poli-fosfatos y la subestimación de microorganismos 
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claves en procesos de formación de flóculos sedimentables y desnitrificación en 

los reactores de tratamiento. Snaidr et al., (1997) también reportan discrepancias 

entre resultados de métodos dependientes e independientes de cultivo. Ellos 

encontraron que métodos independientes de cultivo resaltan la dominancia de 

especies de la subclase Beta de las Proteobacteria que habían sido 

subestimadas con métodos de cultivo, mientras que especies de la subclase 

Gamma, como las del genero Acinetobacter,  habían sido sobreestimadas. 

Aunque cada técnica que se utiliza conlleva cierto error dependiente de 

las limitaciones de sus metodologías (Snaidr et al., 1997), estos métodos 

moleculares resultan ser más efectivos en alcanzar descifrar la verdadera 

diversidad de estos ambientes y en el establecimiento de relaciones ecológicas y 

dinámicas de los microorganismos que componen la comunidad de cada 

biorreactor (Saikaly et al., 2005; Eschenhagen et al., 2003; Hiraishi et al., 1989). 

Con mucha eficacia se han utilizado distintas técnicas independientes de cultivo 

que incluyen métodos químicos directos como: análisis de perfiles de quinonas 

(Hiraishi et al., 1989; Hiraishi et al., 1998), análisis de patrones de ácidos grasos 

(Werker et al., 2003) y análisis de poliamina (Auling et al., 1991); métodos 

moleculares directos como: Hibridización In-Situ de Fluorescencia (FISH, por sus 

siglas en inglés) (Juretschko et al., 2002; Thomsen et al., 2004; Wagner et al., 

1993); métodos moleculares indirectos como: análisis de Polimorfismo del Largo 

de Fragmentos Terminales de Restricción (t-RFLP, por sus siglas en inglés) 

(Terahara et al., 2004; Saikaly et al., 2005), Bibliotecas de Clones Ambientales 

(Blackall et al., 1998; Eschenhagen et al., 2003; Layton et al., 2000; Sakano et 
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al., 2002), Electroforesis en Gel de Gradiente Denaturalizante (DGGE, por sus 

siglas en inglés) (Boon et al., 2002-2003; Cebrón et al., 2004; Kaewpipat and 

Grady, 2002), Análisis de Restricción de genes de ARN Ribosomal Amplificado 

(ARDRA, por sus siglas en inglés) (Gich et al., 2000), Microarreglos de ADN 

(Dennis et al., 2003; Kelly et al., 2005) y Reacción en Cadena de la Polimerasa 

en Tiempo Real (Boon et al., 2003; Dionisi et al., 2003).  

La aplicación de estos procedimientos han facilitado establecer posibles 

relaciones entre las variaciones operacionales y poblacionales en los 

biorreactores (De los Reyes et al., 1997; Layton et al., 2000; Fernández et al., 

2000) y la posible variación biogeográfica de las comunidades microbianas en 

cada planta de tratamiento (Curtis et al., 2003). Sin embargo, aun con todos 

estos avances en el estudio de la ecología microbiana de los sistemas de lodos 

activados, falta mucho camino por recorrer antes de poder establecer y aplicar 

efectivamente criterios de diseño y operación basados primordialmente en la 

optimización del componente biológico de las plantas de tratamiento (Hallin et 

al., 2005). En vista de los avances recientes en ecología microbiana, la 

aplicación de métodos de biología molecular, la aplicación de herramientas de 

bioinformática en estudios ambientales y en el estudio de la biogeografía 

microbiana, todo considerado bajo el contexto de sistemas de ingeniería 

biológicos, se podrían desarrollar estudios más competentes para solucionar 

problemas comunes en plantas de tratamiento de agua residuales a partir del 

mejor entendimiento de la diversidad y dinámica de las poblaciones que 

interactúan en estos ecosistemas (Bond et al., 1999).  
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Uno de los métodos moleculares que ha recibido mayor atención en los 

últimos años y que ha sido aplicado con éxito en una gran variedad de estudios 

de ecología microbiana es el método de t-RFLP (Blackwood 2003; Schütte et al., 

2008; Stres, 2006). El método de t-RFLP constituye una herramienta poderosa 

para el estudio de las comunidades microbianas y sus dinámicas, caracterizado 

por ser relativamente rápido y reproducible (Kitts, 2001; Theis, 2007). Esta 

técnica envuelve el uso de iniciadores para PCR marcados con moléculas 

fluorescentes. Los genes amplificados en el PCR, los cuales son  del mismo 

tamaño, son sometidos a digestiones enzimáticas separadas en geles de 

poliacrilamida, y finalmente visualizados utilizando un secuenciador de ADN. En 

el secuenciador solo son detectados aquellos fragmentos del gen que emiten 

fluorescencia y que se produjeron por medio de la restricción enzimática. Estos 

fragmentos terminales que varían en tamaño para grupos filogenéticos distintos, 

son conocidos como fragmentos terminales de restricción (TRFs) o unidades 

taxonómicas operacionales (OTUs) y son utilizados para caracterizar la 

diversidad y estructura de comunidades microbianas en el ambiente (Saikaly et 

al., 2005).  

La naturaleza dinámica y compleja de las comunidades microbianas en 

los biorreactores de lodos activados impone un nivel de dificultad considerable 

para aquellos estudios que traten de comparar comunidades en distintos 

sistemas de tratamiento. Debido a que las comunidades cambian 

constantemente, muestras aisladas proveen solo una representación parcial de 

la composición real. Esto sugiere que para el estudio comparativo de varias 
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plantas de tratamiento se deben analizar muestras suficientes a través de 

periodos prolongados de tiempo para poder generar una imagen representativa 

de la comunidades y su dinámica (Kaewpipat y Grady, 2002). La versatilidad y 

facilidad de implementar el análisis de comunidades microbianas por medio de t-

RFLP, presenta este método como una herramienta ideal para caracterizaciones 

más completas de comunidades microbianas en múltiples plantas de tratamiento 

durante largos periodos de muestreo. Al mismo tiempo, la técnica provee 

suficiente información para poder correlacionar las fluctuaciones en estructura 

de las comunidades con cambios en los parámetros fisicoquímicos que las 

afectan (Kitts, 2001). Esto es importante si se considera que actualmente una de 

las mayores faltas de conocimiento en estudios de la ecología de lodos 

activados es el entendimiento de la relación entre el desempeño de las 

comunidades y los parámetros ambientales y operacionales a los que son 

sometidas (Saikaly et al., 2005). 

Se debe tomar en consideración que la gran cantidad de datos que son 

generados en un análisis de t-RFLP de tal magnitud son casi imposibles de 

analizar manualmente de forma objetiva. En este caso la aplicación de métodos 

estadísticos multivariados facilita un análisis matemático más completo, rápido y 

objetivo de estos grandes grupos de datos (Ramette, 2007). Muchos de estos 

métodos estadísticos multivariados que han sido desarrollados para facilitar 

estudios ecológicos han podido ser aplicados eficazmente en el análisis de 

comunidades microbianas en distintos ambientes (Córdova-Kreylos et al., 2006; 

Muckian et al., 2007; Nelson y Mele, 2007; Pringault et al., 2008), incluyendo 
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biorreactores de lodos activados (Boon et al., 2002).  Recientemente se ha 

destacado en la literatura la aplicación de una amplia variedad de métodos 

multivariados en el análisis de perfiles de t-RFLP para poder resaltar complejos 

gradientes ecológicos que no podrían ser detectados visualmente (Benette et al., 

2008, Culman et al., 2008; Osborne et al., 2006; Rees et al., 2004; Schütte, 

2008). Entre la variedad de métodos multivariados disponibles para estudios de 

ecología microbiana se pueden destacar el análisis de Escalamiento 

Multidimensional No Métrico (NMDS) (Clarke, 1993), aplicado en la comparación 

de distintas comunidades microbianas en gradientes de tiempo y espacio 

utilizando medidas de distancia (Ramette, 2007); Análisis de Similaridad 

(ANOSIM) (Clarke, 1993), utilizado para determinar significancia de las 

diferencias observadas entre dos o más grupos aplicando medidas de distancia 

(Ramette, 2007); y el Análisis Canónico de Correspondencia (ter Braak y 

Verdonschot, 1995), utilizado para relacionar fluctuaciones en las estructura de 

las comunidades estudiadas con variaciones en los parámetros ambientales 

(Ramette, 2007).  

Como se mencionó anteriormente, un aspecto ecológico importante de las 

comunidades bacterianas en biorreactores de lodos activados que debe ser 

estudiado es la existencia de patrones biogeográficos en la estructura de dichas 

comunidades (Curtis et al., 2003). Considerar que la distribución de poblaciones 

es consistente en sistemas de tratamiento físicamente distantes y que están 

sometidos a presiones ambientales distintas, es un concepto equivocado que se 

ha descubierto progresivamente con la aplicación de métodos moleculares. 
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Aunque es una disciplina relativamente reciente y poco desarrollada, la 

biogeografía microbiana ha cobrado un gran interés en los últimos años que ha 

surgido con el desarrollo de estas técnicas moleculares que permiten estudiar 

poblaciones microbianas importantes en cualquier ecosistema aun cuando 

nunca han sido cultivadas (Fierer, 2008; Hughes-Martiny et al., 2006). Patrones 

biogeográficos en la distribución de poblaciones microbianas a través de 

gradientes ambientales han sido estudiados en distintos ambientes (Dolan, 

2005; Fierer y Jackson, 2006; Green et al., 2008; Taylor et al., 2005), e inclusive 

se ha sugerido la existencias de estos patrones en sistemas de tratamiento de 

aguas residuales (van der Gast et al., 2006). El hecho de que los 

microorganismos presentes en biorreactores de tratamiento están contenidos en 

un espacio limitado y que tienen tiempos de generación relativamente cortos en 

estos ambientes permite estudios más completos de la ecología de estas 

comunidades tan complejas y diversa en periodos cortos de tiempo (Graham y 

Smith, 2004). Esto facilita el que se puedan establecer patrones biogeográficos 

entre plantas físicamente distantes y que sirven a poblaciones humanas distintas 

para desarrollar un conocimiento más amplio de cómo la diversidad bacteriana 

en cada planta de tratamiento particular afecta su funcionamiento y estabilidad 

(Curtis et al., 2003).  

Según Curtis et al., (2003) es normal la existencia de variaciones 

poblacionales constantes en los sistemas de tratamiento y que estas variaciones 

surjan simplemente de la naturaleza compleja de las comunidades microbianas. 

Ellos señalan que uno de los factores que tiene mayor influencia sobre la 
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estabilidad de las comunidades es la composición del afluente; idea que también 

ha sido sustentada por otros investigadores (Hiraishi et al., 1998; Terahara et al., 

2004). Curtis et al., (2003) proponen que los biorreactores en plantas de lodos 

activados pueden ser considerados como “islas biológicas independientes” 

(MacArthur y Wilson, 1967) ya que deben existir variaciones en la comunidad 

promedio de cada planta de tratamiento como consecuencia de su ubicación 

geográfica y las condiciones ambientales que la influencian. Esta teoría de las 

Islas Biogeográficas, según Curtis et al., (2003), sustenta la idea de que los 

biorreactores con mayor capacidad pueden soportar una mayor diversidad de 

especies y ser más estables, mientras que biorreactores más pequeños tendrán 

altas tasas de extinción y una mayor susceptibilidad de las especies nuevas 

invasoras y los componentes químicos del afluente. Estas características hacen 

que los sistemas con poca capacidad tiendan a ser más inestables. Esto pone 

en desventaja de eficiencia a sistemas de tratamiento locales, sumado a otros 

aspectos como el hecho de que las plantas de lodos activados pequeñas 

conllevan un costo energético per cápita mayor (Balmér y Mattsson, 1994). La 

idea de aplicar la teoría de las Islas Biogeográficas a sistemas de tratamiento 

también ha sido investigada y propuesta por otros investigadores (van der Gast 

et al., 2006).  

Además de la remoción de materia orgánica en el afluente, los sistemas 

de lodos activados tienen la capacidad de reducir y hasta eliminar nutrientes que 

pueden ser perjudiciales para el ambiente si son liberados en exceso en el 

efluente. Los dos principales nutrientes, a cuya remoción se le da mayor 
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importancia en estos sistemas de tratamiento, son el fósforo (Liao et al., 2003; 

Mino, 1999) y el nitrógeno (Cervantes-Carrillo et al., 2000; Hu et al., 2003; 

Barnard, 2006). En especial, la remoción de nitrógeno se ha manejado como un 

tema de suma importancia en sistemas de tratamiento debido a su toxicidad y al 

protagonismo de los compuestos nitrogenados en los problemas de eutroficación 

que se reportan en los tributarios que reciben los efluentes (Park et al., 2006; 

Cervantes-Carrillo et al., 2000). Muchos estudios se han enfocado en descifrar 

las comunidades de bacterias y arqueas nitrificadoras (Holben et al., 1998; 

Juretschko et al., 1998; Daims et al., 2001; Park et al., 2006; Nelly et al., 2005) 

estipulando que estas son las responsables de oxidar nitrógeno contenido entre 

la materia orgánica. Mas sin embargo, la transformación de amoniaco a nitratos 

y nitritos no resuelve el problema de contenido de nitrógeno en el efluente ya 

que estos compuestos, por su alta solubilidad, permanecen en el agua tratada. 

Por otro lado, las poblaciones desnitrificadoras poseen el rol crucial de 

transformar por respiración anaerobia estos compuestos inorgánicos 

nitrogenados hasta compuestos gaseosos (Zumft, 1997). Por esta razón es 

importante estudiar la eficiencia de las comunidades bacterianas en 

biorreactores de lodos activados tomando en consideración la reducción de 

nitratos y nitritos como una medida más completa de la remoción de compuestos 

nitrogenados en el agua tratada.  

Ya se ha probado que estimular el crecimiento de bacterias nitrificadoras 

en sistemas de tratamiento resulta muy lento y costoso (Sakano et al., 2002;  

Holben et al., 1998). Sin embargo, los procesos de oxidación de amoniaco y 
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nitrito son los más comunes en biorreactores aerobios, lo que ha menospreciado 

la posibilidad de estimular bacterias desnitrificadoras como un complemento 

importante en el proceso de remoción de nitrógeno. Wagner et al., (1993) 

encontraron por métodos independientes de cultivo que las poblaciones 

dominantes de bacterias (80%) en sistemas de tratamiento de lodos activados 

correspondían a Proteobacteria de las subclases α, β, γ. Estos hallazgos son 

sustentados por otros estudios más recientes, como los de Sakano et al., (2002) 

y Yashie et al., (2004) que obtuvieron resultados similares. Esto es importante si 

se considera que la mayoría de las desnitrificadoras verdaderas descritas se 

agrupan en géneros pertenecientes a estos tres grupos filogenéticos (Hielen et 

al., 2006). Los procesos de desnitrificación que estos grupos median son más 

rápidos y eficientes que los de nitrificación. Barragán et al., (2005), reportan que 

una concentración tan alta como 164 mg/L de nitratos puede ser removida 

completamente por desnitrificación con suficientes fuentes de carbono en un 

periodo de 13 horas. Estimular la desnitrificación en los biorreactores también 

reduciría el tiempo de retención hidráulica (Hallin et al., 2006), la demanda 

bioquímica de oxígeno (Zeng et al., 2004) y hasta se podrían mejorar los 

procesos de remoción de fósforo en agua tratada (Chung et al., 2006; Zeng et 

al., 2004). 

Al igual que las concentraciones de nutrientes en las aguas residuales, 

otros parámetros fisicoquímicos, ambientales y operacionales ejercen presiones 

selectivas sobre las comunidades que dominan en cada reactor, lo que pude 

tener un efecto directo en la estabilidad y eficiencia del sistema de tratamiento. 
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Un parámetro importante que puede destacarse es el tiempo de retención de 

sólidos (SRT), también conocido como tiempo de retención de lodos o edad de 

los lodos.  Este parámetro ha sido estudiado recientemente por su importancia y 

posible influencia en determinar la estructura y eficiencia de las comunidades 

microbianas en los sistemas de tratamiento de lodos activados (Bolzonella et al., 

2005; Clara et al., 2005, Kreuzinger et al., 2004; Saikaly et al., 2005). Este 

parámetro representa el tiempo que permanece en el sistema la biomasa 

bacteriana producida en el reactor de tratamiento. Tiempos de retención muy 

cortos (<5 días) pueden perjudicar poblaciones bacterianas importantes que 

poseen tiempos de generación prolongados que sobrepasan el SRT, como por 

ejemplo las poblaciones nitrificadoras (Saikaly y Oerther, 2004). Estas 

poblaciones no logran establecerse y muchas veces son eliminadas del sistema. 

Manejar el SRT es importante para mantener la eficiencia de tratamiento ya que 

dependiendo del tiempo que se le provea a las distintas poblaciones bacterianas 

para poder crecer y establecerse en el reactor de tratamiento, se puede generar 

una estructura comunitaria más estable y metabólicamente diversa (Hallin et al., 

2005). Generalmente, SRTs de aproximadamente 10 días son considerados 

ideales (Hallin et al., 2005; Saikaly y Oerther, 2004).  

En general, la ecología de las comunidades microbianas en sistemas de 

tratamiento de aguas residuales es tan importante que estos sistemas podrían 

ser considerados como modelos de estudio para los ecólogos microbianos 

(Daims et al., 2006). Daims et al. (2006) destacan que estos ecosistemas no 

tienen comparación en el contexto de hábitats con comunidades microbianas tan 
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complejas funcionando bajo condiciones tan bien definidas y controlables como 

en estos sistemas de ingeniería. Estudiar la diversidad, abundancia, distribución 

y dinámica de comunidades microbianas en biorreactores a gran escala 

utilizando principalmente métodos moleculares, ayudaría a desarrollar 

conocimientos esenciales sobre relaciones entre estructura y función para un 

mejoramiento progresivo y sensato de estos sistemas biológicos. Aunque 

ecólogos microbianos e ingenieros difieren en sus intereses y metas principales, 

la integración de sus conocimientos sobre el funcionamiento de los sistemas 

biológicos de tratamiento es esencial para que en el futuro se puedan fusionar 

los estudios de ciencia fundamental con la práctica (Daims et al., 2005).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 28 

MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Área de estudio  

 

 Las muestras utilizadas en este estudio se colectaron en dos plantas de 

tratamiento biológico (secundario) de aguas residuales domésticas en dos 

municipios de Puerto Rico. Ambos sistemas de tratamiento biológico funcionan 

mediante biorreactores de lodos activados, cuyo componente principal consiste 

de un tanque de concreto en donde se mezclan y airean poblaciones 

microbianas junto al agua del efluente mediante aire inyectado a presión. Como 

lugar principal del estudio se seleccionó una planta de tratamiento regional en el 

municipio de Mayagüez (Figura 1A) y con fines mayormente comparativos se 

seleccionó una planta de tratamiento municipal localizada en el municipio de 

Adjuntas (Figura 2A). 

 La Planta Regional de Tratamiento de Aguas Usadas de la Autoridad de 

Acueductos y Alcantarillados de Mayagüez (PRASA Mayagüez WWTP) está 

localizada en la carretera #2 (ramal #342), Km 32.8 (latitud: 18.24º N y longitud: 

67.15º O) en el sector el Maní del barrio Sabanetas del Municipio de Mayagüez. 

Esta planta de tratamiento posee 4 biorreactores de lodos activados (Figura 1B) 

con una capacidad máxima total de 28 millones de galones diarios (MGD). 

Generalmente la planta utiliza simultáneamente solo dos de los cuatro 

biorreactores manejando en promedio unos 11 MGD (aproximadamente 5.5 

MGD por tanque). En su función de planta regional la misma recibe aguas 
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residuales domésticas y aguas de escorrentía de los municipios de Añasco, 

Hormigueros, Las Marías, Maricao y Mayagüez. El área de cobertura de la 

planta está ocupada por una población aproximada de 165,000 habitantes y 

recibe un promedio de 69 pulgadas de precipitación anualmente. El efluente de 

la planta de tratamiento es descargado por un tubo submarino en el área de la 

Bahía de Mayagüez bajo el permiso de descarga de aguas tratadas: NPDES No. 

PR 0023795. 

La Planta Municipal de Tratamiento de Aguas Usadas de la Autoridad de 

Acueductos y Alcantarillados de Adjuntas (PRASA Adjuntas WWTP) está 

localizada en la Calle Canas junto a la Carretera 123 (latitud: 18.17º N y longitud: 

66.73º O) en el barrio Pueblo del Municipio de Adjuntas. Esta es una planta de 

tratamiento secundario que opera con un biorreactor de lodos activados (Figura 

2B) con una capacidad máxima de 0.6 MGD, aunque en promedio maneja unos 

0.5 MGD. Como planta de tratamiento municipal, esta solo recibe aguas 

residuales domésticas y aguas de escorrentía del Municipio de Adjuntas.  El 

área de cobertura de la planta está ocupada por una población aproximada de 

19,000 habitantes y recibe un promedio de 74 pulgadas de precipitación 

anualmente. El efluente de la planta de tratamiento es descargado al río Cidra 

bajo el permiso de descarga de aguas tratadas: NPDES No. PR 0020214.  

Todas las imágenes de satélite utilizadas en las figuras 1 y 2 para 

presentar la estructura de las plantas de tratamiento fueron obtenidas del 

programa gratuito Google Earth. 
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Figura 1. Estructura de la Planta de Tratamiento de Mayagüez (A) y las partes 
de su biorreactor de lodos activados (B). Los números indican la secuencia 
general del proceso de tratamiento. 

A.  

B.  
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Figura 2. Estructura de la Planta de Tratamiento de Adjuntas (A) y las partes de 
su biorreactor de lodos activados (B). Los números indican la secuencia general 
del proceso de tratamiento. 

A.  

B.  
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Plan de Muestreo 

 

Las muestras de lodos fueron colectadas durante un periodo de 13 meses 

que se extendió desde enero del 2007 hasta enero del 2008. Durante los 

primeros seis meses del muestreo se colectaron muestras bisemanales y 

durante los últimos 7 meses se colectaron muestras mensuales. Las muestras 

que fueron finalmente utilizadas para el análisis de las variaciones de las 

comunidades bacterianas en ambas plantas de tratamiento fueron colectadas el 

primer miércoles de cada mes en la planta de tratamiento de Mayagüez y el 

primer sábado de cada mes en la planta de Adjuntas. Las muestras de ambas 

plantas se colectaron en horas de la mañana, generalmente entre 9:00 a.m. y 

12:00 p.m.  

 En la planta de Mayagüez se colectaron muestras de 6 puntos distintos: 

efluente, licor mezclado, recirculado (desecho), reactor en la etapa anóxica, 

reactor en la etapa aerobia y afluente. De la planta de Adjuntas se colectaron 

muestras de dos puntos correspondientes al licor mezclado y a la etapa aerobia 

del reactor. De cada uno de los puntos por cada muestreo se colectaron 100 mL 

de lodos divididos en dos tubos plásticos de centrifuga estériles de 50 mL cada 

uno. Solo de la muestra del efluente de la planta de Mayagüez se colectaron y 

almacenaron 500 mL de agua en una botella de cristal esterilizada por cada 

muestreo. Las muestras se colectaron utilizando jarras de plástico o aluminio 

que se enjuagaban entre cada muestra. Las muestras fueron inmediatamente 

transportadas en hielo hasta el Laboratorio de Ecología Microbiana Tropical en 
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la Universidad de Puerto Rico en Mayagüez donde se procesaban al momento o 

se almacenaban a 4°C hasta ser procesadas.  

 

Determinación de parámetros ambientales y operacionales 

 

 Para cada una de las muestras colectadas se realizaron medidas de 

distintos parámetros dentro de un periodo de 48 horas luego del muestreo, con 

excepción de las medidas de pH que se realizaron inmediatamente luego de 

transportar las muestras al laboratorio. Se midieron concentraciones de distintos 

nutrientes mediante análisis colorimétrico utilizando el sistema de colorimetría 

HACH DR/890. Se analizaron los siguientes nutrientes: Nitrato (mg/L NO3ˉ-N) 

utilizando el método de Reducción de Cadmio (8039), Amoniaco (mg/L NH3-N) 

utilizando el método de Salicilato (8155), y Fósforo (Ortofosfato, mg/L PO4
3ˉ) 

utilizando el método de Ácido Ascórbico (8048) adaptado del Método Estándar 

4500-PE para aguas residuales que es equivalente al método 365.2 de la 

Agencia Federal para la Protección del Ambiente (USEPA). De ser necesario, se 

realizaron diluciones de las muestras para poder obtener valores de 

concentración dentro de los límites de detección de cada método.  

 En el laboratorio también se determinaron las concentraciones de 

bacterias desnitrificadoras en las muestras de lodos de las distintas etapas de 

tratamiento de ambas plantas mediante el método del Número Más Probable 

(MPN, por sus siglas en inglés). De cada muestra se extrajo un mililitro que se 

utilizó como inóculo para el ensayo. Todas las muestras se diluyeron en una 
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solución amortiguadora de NaCl 0.85% hasta 1x10-7, con excepción de la 

muestra del efluente de la planta de Mayagüez que se diluyó solo hasta 1x10-4. 

De cada dilución se inocularon tres réplicas en tubos de ensayo con Caldo de 

Nitrato y un tubo Durham invertido para la colección de gas producto de la 

desnitrificación. Las muestras se incubaron por un periodo de 14 días. Como 

resultados positivos se consideraron aquellos tubos de ensayo donde se 

acumuló gas en el tubo Durham.  Todos los tubos para desnitrificación fueron 

comprobados añadiendo un mililitro de una solución de ácido sulfúrico 81% y 

difenilamina 0.5%. La producción de un color azul intenso en la interfase entre la 

solución ácida y el medio de cultivo se consideró como indicativo de presencia 

de nitrato. La ausencia de color señala un resultado positivo: el nitrato fue 

reducido por desnitrificación. Para cada grupo de réplicas se calculó el Número 

Más Probable, basado en los dígitos obtenidos del conteo de réplicas positivas 

para desnitrificación, utilizando el programa: MPN Calculator 

(http://www.i2workout.com/mcuriale/mpn/index.htm). Los resultados se 

expresaron como el número de unidades desnitrificadoras por mililitro en la 

muestra inicial. 

 Los demás parámetros ambientales y operacionales que se utilizaron en 

este estudio fueron provistos por cada una de las plantas de tratamiento (Tabla 

1). Algunos de los parámetros de la planta de Mayagüez fueron medidos los 

mismos días de los muestreos en el Laboratorio de Procesos de dicha planta y 

los demás fueron medidos los mismos meses de muestreo en los laboratorios 

centrales de la Autoridad de Acueductos y Alcantarillados. Todos los parámetros 
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de la planta de Adjuntas fueron medidos mensualmente y provistos por los 

laboratorios centrales de la Autoridad de Acueductos y Alcantarillados.  Algunos 

de los parámetros operacionales de ambas plantas fueron calculados a partir de 

los datos provistos.  

Los valores de otros parámetros medidos fueron provistos por las plantas 

de tratamiento pero no se incluyeron en el análisis final por distintas razones que 

incluyen: datos incompletos, falta de relevancia para los objetivos del proyecto, 

y/o la mayoría de los datos fuera de los límites de detección del método 

utilizado. Estos parámetros incluyen: pH de lodos prensados, pH del efluente, 

MLSS del desecho u otros reactores no monitoreados, color, oxígeno disuelto 

del efluente, sólidos sedimentables del efluente, grasa y aceite del efluente, 

nitrito+nitrato del efluente, cianuro total, sulfito total, fluoruro total, arsénico total, 

cadmio total, bario total, plomo total, manganeso total, níquel total, plata total, 

zinc total, selenio total, radio 226+ radio 228 total, estroncio 90 total, cloro 

residual total del efluente, 2,4,6-Trichlorophenol, 2,4-Dichlorophenol, 2, 4-

Dimethylphenol, 2, 4-Dinitrophenol, 2-Chlorophenol, 2-Methyl-4,6-Dinitrophenol, 

Pentachlorophenol, Bis (2-Ethylhexyl) Phtalate, y Lindane.  

 

Análisis molecular de las comunidades microbianas en los lodos activados 

 

Las comunidades microbianas en las dos plantas de tratamiento 

estudiadas fueron monitoreadas utilizando técnicas moleculares independientes 
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Tabla 1. Listado de parámetros incluídos en el análisis ambiental de las 
condiciones dominantes en cada sistema de tratamiento.   

Parámetro Unidad Límite Frecuencia de 
análisis 

Tipo de 
muestra Fuente 

Amoniaco mg/L N/A 1/día AT TMEL 

Amoniaco total efluente mg/L 15 Mx 1/mes AT AAA 

BOD 5 días afluente mg/L N/A 2/mes (P) CP CA 

BOD 5 días efluente mg/L 30 Mx 2/mes (P) CP AAA 

Cobre total µg/L 183 Mx 1/mes AT AAA 

COD afluente  mg/L N/A 4/día (P) AT CA 

COD efluente mg/L / 4/día (P) AT LPM 

Coliformes fecales UFC/100mL 2,000 Mx 1/mes  AT AAA 

Coliformes totales  UFC/100mL 10,000 Mx 1/mes AT AAA 

F/M F/M 0.15-0.50 N/A CA CA 

“Feed-Rate” lb/min N/A N/A CA CA 

flujo MGD D/P Constante (P) GR AAA 

Fósforo reactivo mg/L N/A 1/día AT TMEL 

Fósforo total  mg/L 4.52 Mx 1/mes AT AAA 

HRT Horas N/A N/A CA CA 

Mercurio total µg/L 0.051 Mx 1/mes AT AAA 

MLSS reactor #2 mg/L N/A 4/día (P) AT LPM 

MLVSS reactor #2 mg/L N/A 4/día (P) AT CA 

Nitrato mg/L N/A 1/día AT TMEL 

NMP-desnitrificadoras UFC/mL N/A 1/día AT TMEL 

pH pH 6-9 1/día AT TMEL 

Remoción de BOD-5 % 85 Mn N/A CA AAA 

Remoción de TSS % 85 Mn N/A CA AAA 

SRT Días  N/A N/A CA CA 
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BOD= demanda biológica de oxígeno, COD= demanda química de oxígeno, F/M= proporción de alimento y 
microorganismos, “Feed-Rate”= tasa de alimentación, HRT= tiempo de retención hidráulica, MLSS= sólidos suspendidos 
del licor mezclado, MLVSS= sólidos suspendidos volátiles del licor mezclado, NMP= número más probable, TSS= sólidos 
suspendidos totales, SRT= tiempo de retención de sólidos,  TKN= nitrógeno total de Kjeldahl, UFC= unidades formadoras 
de colonias, MGD= millones de galones diarios, NTU= unidades de turbiedad Nefelométricas, Mx= máximo, Mn= mínimo, 
(P)= promedio, AT= atrapado o “grap”, CP= composición, CA= calculado, GR= grabado, TMEL= Laboratorio de Ecología 
Microbiana Tropical, AAA= Laboratorio Central de la Autoridad de Acueductos y Alcantarillados, LPM= Laboratorio de 
Procesos de Mayagüez, N/A= no aplica, “/”= dato no provisto, D/P= dependiente de la capacidad máxima de la planta.   
 
 
 

de cultivos para poder observar la composición y los cambios de las 

comunidades a nivel de poblaciones. Para este análisis se realizaron 

extracciones de ADN metagenómico ambiental y estas a su vez se utilizaron 

para realizar bibliotecas de clones y análisis de t-RFLP.  

 

Extracción de ADN metagenómico de las comunidades microbianas  

 

 Las muestras de lodos almacenadas en tubos de centrifuga de 50 mL 

fueron homogeneizadas por agitación vigorosa y vórtice por 1 minuto. De cada 

una de las muestras se extrajeron dos alícuotas de los lodos mediante 

centrifugaciones repetidas a 10,000g por 5 minutos en microtubos estériles de 

1.5 mL. Generalmente se centrifugaron 3 mL de cada una de las muestras por 

cada alícuota, aunque en algunos casa se utilizaron hasta 4.5 mL. El 

Surfactantes totales  µg/L 120 Mx 1/mes AT AAA 

Temperatura °C 32.2 Mx 4/día (P) AT AAA 

TKN µg/L / 1/mes  AT AAA 

TSS afluente mg/L N/A 4/día (P) o 
2/mes (P) AT CA 

TSS efluente mg/L 30 Mx 4/día (P) o 
2/mes (P) AT LPM o 

AAA 

Turbiedad efluente NTU 75 Mx 4/día (P) o 
1/mes AT LPM o 

AAA 
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sobrenadante fue descartado entre cada centrifugación y se conservó el 

precipitado que sería utilizado para realizar la extracción de ADN metagenómico. 

Una alícuota se utilizó para la extracción y la otra se almacenó a -80ºC para 

experimentos futuros. Las muestras del efluente de la planta de Mayagüez 

fueron procesadas filtrando 250 mL de las mismas a través de una membrana 

estéril de 0.2 µm. El filtro se cortó asépticamente en recuadros pequeños y los 

pedazos se colectaron en microtubos de 1.5 ml. Antes de la extracción, las 

muestras se lavaron dos veces utilizando 1 ml de agua destilada, desionizada y 

estéril. Para esto se resuspendió el precipitado en el agua y luego se centrifugó 

a 10,000g por 5 minutos. Las muestras del efluente de la planta de Mayagüez no 

fueron lavadas. Las extracciones del ADN se realizaron utilizando el “FastDNA® 

SPIN Kit for Soil” de la compañía Qbiogene siguiendo las instrucciones del 

manufacturero, con algunas modificaciones menores. A las muestras en los 

tubos de “Lysing Matrix E” se le añadieron cristales de Polivinilpirrolidona 

(PVPP) lavados con ácido a una concentración de 0.1% y fueron colocadas en 

agitación por 15 minutos a máxima velocidad. En el paso final del protocolo, se 

le añadió a cada muestra 75 µL de agua deionizada libre de nucleasas y se dejó 

en contacto con la matriz de sílice por dos minutos antes de hacer la 

centrifugación final a 14,000g por 1 minuto.  

 El resultado de cada extracción de ADN fue visualizado mediante 

electroforesis en geles de agarosa 1% en una solución de Tris-acetato-EDTA 1X 

(TAE) y teñido con bromuro de etidio a una concentración final de 0.5 µg/mL. Se 
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utilizó como estándar de peso molecular el ADN del bacteriófago Lambda 

cortado con la enzima de restricción Hind III. La electroforesis se condujo a 90 V. 

 

Reacción en cadena de la polimerasa (PCR) 

 

 Para el análisis molecular de las comunidades microbianas en las plantas 

de tratamiento se utilizó el gen del 16S ARN ribosomal (rARN) como indicador 

de las poblaciones bacterianas. Este gen se amplificó a partir de distintas 

concentraciones del ADN metagenómico extraído. La concentración inicial del 

ADN para cada reacción de PCR se estandarizó para cada muestra 

dependiendo del contenido de inhibidores en las mismas. Generalmente se 

utilizó directamente 1 µL (100 ng/µL) de la extracción de ADN por cada reacción 

de 50 µL o 1 µL de una dilución entre 1/10 y 1/50 del ADN en agua destilada, 

desionizada y estéril. Para la amplificación se utilizaron los iniciadores 

universales para bacterias: 27F (8Fm) (5’-AGAGTTTGATCMTGGCTCAG-3’) y 

1393R (1406R) (5’-ACGGGCGGTGTGTACA-3’). El volumen final de cada 

reacción de PCR fue de 50 µL y contenía: 1 µL de amortiguador para polimerasa 

Taq (10X), 8 µL de MgCl2 (25 mM), 4 µL de una mezcla de  

desoxirribonucleótidos trifosfatados (dNTP’s, 2.5 mM de cada uno en proporción 

1:1:1:1),  1µL de polimerasa Taq (5 U/µL), 2µL de cada iniciador (1 pmol/µL), 1 

µL de albúmina de suero bovino no metilada (20 mg/mL), y 26 µL de agua 

destilada, desionizada y estéril. En algunos casos para reducir el efecto de 

inhibidores en la muestra, se añadió sulfóxido de dimetilo (DMSO) a una 
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concentración final de 3% y ese volumen se descontó del volumen final de agua 

en la reacción.  

 La amplificación se realizó utilizando los siguientes parámetros de 

reacción: una desnaturalización inicial a 95ºC por 5 minutos, seguido de 35 

ciclos que consistieron de desnaturalización a 94ºC por 1 minuto, apareamiento 

de iniciadores a 53ºC por 1 minuto y extensión a 72ºC por 2 minutos. El 

protocolo se completó con una extensión final a 72ºC por 8 minutos. Las 

muestras amplificadas se comprobaron mediante electroforesis en geles de 

agarosa 1% como antes descrito. Para estimar el peso molecular y la 

concentración del producto de amplificación, se utilizó como estándar de peso 

molecular el ADN del bacteriófago Lambda cortado con las enzimas de 

restricción Hind III y Eco RI.  

 

Polimorfismos del Largo del Fragmento Terminal de Restricción (t-RFLP) 

 

 Para el análisis de las comunidades bacterianas en las plantas de 

tratamiento mediante la técnica de t-RFLP, se utilizaron productos de 

amplificación del gen del 16S rARN obtenidos mediante el protocolo de PCR 

antes descrito, con la excepción de que se utilizó el iniciador 27F (5’-

AGAGTTTGATCMTGGCTCAG-3’) marcado con el fluorocromo IRDye® 700 en 

el extremo 5’. Las muestras de ADN marcadas con el fluorocromo siempre se 

manejaron con la menor exposición posible a la luz. 
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 Cada producto de amplificación fue sometido a tres digestiones 

enzimáticas por separado con las enzimas de restricción: Hae III, Rsa I y Msp I, 

cuyas secuencias palindrómicas de restricción son comunes en genes del 16S 

rARN. Cada reacción poseía un volumen total de 15 µL y consistía de: 150 ng de 

ADN, 1.5 µL de amortiguador (10X) correspondiente a cada enzima de 

restricción, 0.5 µL de la enzima de restricción (10 U/µL), y agua destilada, 

desionizada y estéril hasta completar los 15 µL. El volumen final del agua 

dependió del volumen de producto de PCR añadido. Las digestiones se 

incubaron por 4 horas a 37ºC, seguido de una incubación a 65ºC por 10 minutos 

para inactivar las enzimas de restricción, y finalmente refrigeradas a 4ºC hasta 

ser procesadas.  

 Para poder observar los perfiles de t-RFLP de las digestiones de genes 

de 16S rARN, se prepararon alícuotas de 2 µL de cada digestión mezcladas con 

2µL de la solución IR2 Stop Solution que contenía formamida desionizada al 10% 

(LI-COR Biosciences). Estas se desnaturalizaron a 94ºC por 4 minutos y fueron 

transferidas inmediatamente a 4ºC previo a la electroforesis. Las alícuotas 

preparadas de cada digestión fueron procesadas en un Analizador de ADN LI-

COR Biosciences modelo 4300 (LICOR Inc.) y se visualizaron en geles de 

poliacrilamida (KBplus Gel Matrix, LI-COR) a una concentración de 6.5% y 0.25 

mm de grosor, preparadas con 20 mL de KBplus Gel Matrix, 150 µL de persulfato 

de amonio al 10% y 20 mL de TEMED al 15% con un tiempo de polimerización 

de 2 horas aproximadamente. Antes de procesar las muestras se realizó una 

pre-corrida con los siguientes parámetros: 1500 Voltios, 40 mA, 40 W y 50ºC por 
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20 minutos; utilizando el buffer TBE 1X (KBPlus LI-COR). Luego se sirvió en la gel 

1.0 µL de cada muestra desnaturalizada y se utilizó el marcador de peso 

molecular de 50-700 pb IRDye® 700 (KBPlus LI-COR) en los carriles extremos y 

un carril intermedio. La electroforesis se realizó durante 4 horas utilizando los 

mismos parámetros de la pre-corrida. Se obtuvo una imagen digitalizada de 

cada corrida con el programa Saga Lite 1.0, utilizada para el análisis In-Sílico de 

los t-RFLP. 

 

Análisis In-Sílico de los perfiles de t-RFLP 

 

 El análisis In-Sílico de los fragmentos terminales de restricción (t-RFs) se 

llevo a cabo en el programa Gel-Pro Analyzer 4.5. Para este análisis se tomo en 

consideración la presencia de fragmentos terminales únicos correspondientes a 

una Unidad Taxonómica Operacional (OTU) independiente basado en su peso 

en pares de bases determinado con respecto al marcador molecular de 50-700 

pb. Solo se consideraron aquellos t-RFs con un peso molecular dentro del rango 

de medida del marcador molecular utilizado. También se consideró la 

abundancia relativa de cada t-RF basada en la intensidad de la señal de 

fluorescencia, observada en los electroferogramas como la altura de los pico. La 

abundancia relativa de cada t-RF fue estandarizada dividiendo la altura de cada 

pico por la suma de la altura de todos los picos en una misma muestra.  

 Luego de obtener una matriz cruda de los datos de los t-RFs detectados y 

sus abundancias relativas, esta se utilizó para separar los picos verdaderos de 
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aquellos que podían ser considerados como ruido utilizando un programa creado 

con el lenguaje computacional Clisp, el cual utiliza interacciones para calcular 

valores críticos por encima de los cuales se puede considerar un t-RFs como 

“verdadero”. Basado en una versión modificada del método propuesto por Abdo 

et al. (2006), el programa calculó el promedio de los datos por cada muestra y 

luego determinó la desviación estándar asumiendo que la media verdadera de 

los valores era igual a cero. Todos aquellos valores de cada muestra que fueron 

iguales o mayores al criterio determinado como: la media de los valores más dos 

desviaciones estándar, se consideraron como una señal real y fueron retirados 

del grupo de datos. Este mismo procedimiento se siguió repitiendo 

recalculándose con los valores restantes en los nuevos grupos de datos que se 

iban generando hasta que no se encontraron valores mayores o iguales al 

criterio que pudiesen ser considerados como picos verdaderos. Todos los 

valores del grupo de datos menores al valor del criterio final obtenido del análisis 

fueron descartados al ser considerados como ruido.  

 La nueva matriz procesada en donde se eliminaron aquellos t-RFs 

considerados como ruido del método, fue sometida a un nuevo procedimiento 

con otro programa también basado en Clisp para alinear o agrupar los t-RFs 

seleccionados con el fin de reducir aquellos errores de lectura producidos en la 

corrida de la electroforesis. La movilidad electroforética de los t-RFs fue 

comparada con la de un estándar de peso molecular conocido, pero la 

variabilidad entre cada corrida resulta en pequeñas discrepancias de peso aun 

en fragmentos terminales de las mismas poblaciones bacterianas, por tal razón 
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los resultados de los t-RFLPs necesitan ser alineados (Schutte et al., 2008). 

Para esto, los pesos de los fragmentos fueron asignados o agrupados en 

categorías de OTUs llamadas “Bins”. Cada “bin” puede incluir uno o más filotipos 

de bacterias dependiendo de la complejidad de las comunidades analizadas, de 

la relación evolutiva de las poblaciones presentes y del poder de resolución de 

los iniciadores y enzimas utilizados (Schutte et al., 2008). El programa basado 

en Clisp se empleó para crear un listado de todos los posibles grupos de t-RFs 

(“bins”), evitando agrupar aquellos  pesos moleculares cercanos (diferencia de 1-

2 pb) en una misma muestra que se repetían en dos o más muestras, y creando 

grupos que podían ir desde un tamaño especifico hasta 7 tamaños distintos. 

Este análisis se repitió dos veces, una vez de 50 pb a 700 pb y la segunda vez 

en dirección contraria, de 700 pb a 50 pb. De los dos listados de posibles “bins” 

se seleccionaron aquellos que incluían el mayor número de representantes y a 

su vez tratando de seleccionar la mayor cantidad de “bins”. De los “bins” 

seleccionados se construyó la matriz final unificada en donde los pesos 

moleculares correspondientes a cada t-RF se determinaron como el promedio de 

los pesos moleculares incluídos en cada “bin”.  

 Todos los análisis antes descritos realizados mediante la implementación 

de lenguaje computacional Clisp se llevaron a cabo de forma independiente por 

cada uno de los perfiles de t-RFLP generados por cada una de las enzimas de 

restricción incluidas en el análisis.  

Las matrices de t-RFs ya depuradas se utilizaron para encontrar a que 

posibles grupos filogenéticos podrían asociarse estos fragmentos extraídos de 
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los perfiles de t-RFLP. Para esto se realizó un análisis de restricción In-Sílico de 

secuencias depositadas en la base de datos del RDP que pudieran ser 

amplificadas con los mismos iniciadores y cortadas con las mismas enzimas de 

restricción utilizadas en el procedimiento de t-RFLP antes descrito. Este análisis 

se llevó a cabo utilizando el programa PAT+ (http://mica.ibest.uidaho.edu/ 

pat.php) para el análisis de t-RFLPs disponible en línea en el paquete de 

programas del Microbial Community Analysis III (MiCA). Luego se compararon 

los pesos moleculares de los t-RFs con los resultados del análisis de PAT+ 

teniendo en cuenta los pesos moleculares de todos los fragmentos incluídos en 

cada “bin”. Se seleccionaron como posibles grupos filogenéticos aquellos 

taxones que incluyeran una mayoría de secuencias de especies descritas, 

preferiblemente de cepas tipo. De no haber especies descritas, se utilizaban 

como referencia cepas cultivadas no descritas o secuencias de organismos no 

cultivados, en ese mismo orden de preferencia.  

 

Análisis Estadístico de los perfiles de t-RFLP 

 

 Las matrices finales generadas por cada enzima de restricción fueron 

utilizadas para realizar varios análisis estadísticos multivariados de los cambios 

en las comunidades bacterianas en las plantas de tratamiento monitoreadas. 

Todos los análisis estadísticos se llevaron a cabo con el programa 

PAlaeontological STatistics 1.86 (PAST). Los análisis realizados fueron los 

siguientes: Análisis de Escalamiento Multidimensional No-Métrico (NMDS, por 
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sus siglas en inglés), utilizado para observar cuán parecidas son las 

comunidades microbianas; Análisis de Similaridad (ANOSIM, por sus siglas en 

ingles), utilizado para evaluar la significancia de las diferencias observadas; 

Análisis Canónico de Correspondencia (CCA, por sus siglas en inglés), utilizado 

para asociar fluctuaciones poblacionales con cambios en parámetros 

ambientales; y Porcentaje de Similaridad (SIMPER, por sus siglas en inglés), 

utilizado para determinar la importancia de poblaciones especificas en las 

diferencia total observada entre comunidades. 

 

Análisis de Escalamiento Multidimensional No-Métrico (NMDS) 

 

Para observar los cambios en las comunidades bacterianas a través del 

tiempo comparando la Planta de Tratamiento de Mayagüez contra la Planta de 

Tratamiento de Adjuntas, se seleccionaron los datos correspondientes a los 

reactores aerobios de ambas plantas y se sometieron a un análisis de 

Escalamiento Multidimensional No-Métrico. Previo al análisis, valores 

correspondientes a los 13 meses de muestro y las tres enzimas de restricción 

utilizadas se agruparon por cada planta de tratamiento y se utilizaron para 

calcular una matriz de distancia con el coeficiente de similaridad de Bray-Curtis 

(Bray y Curtis, 1957). Esta matriz de distancia se sometió al análisis de NMDS 

basado en la misma medida de similaridad. El método consiste de un algoritmo 

basado en medidas de distancia o similaridad que toma en cuenta  todas las 

variables que componen una muestra y compara las muestras entre ellas para 
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determinar cómo se separan unas de otras. El algoritmo utilizado en nuestro 

análisis fue descrito por Taguchi y Oono (2004) y utilizado por ellos en el análisis 

de resultados obtenidos de métodos moleculares (Taguchi y Oono, 2005). El 

resultado del cálculo basado en la medida de similaridad o distancia 

seleccionada se utiliza para representar cada muestra como un punto en una 

gráfica que puede ser en dos o tres dimensiones implícitas entre dos ejes de 

coordenadas. Aquellas comunidades con una estructura más parecida se 

encuentran más cercanas entre ellas en el plano de la gráfica que aquellas 

comunidades más distintas. Como parte de los resultados del análisis, el 

programa también genera una gráfica de Shepard y un valor de estrés que nos 

dice cuán confiable fue el resultado final. Mientras más bajo el valor de estrés, 

más confiables es el resultado de la gráfica. El algoritmo puede producir un 

resultado distinto por cada corrida de NMDS, dependiendo de las condiciones 

iniciales seleccionadas al azar. El programa automáticamente hace 11 corridas 

por cada intento y ofrece como resultado aquella gráfica con el menor valor de 

estrés. Con el objetivo de obtener la mejor gráfica posible, el análisis se repitió 

10 veces para así seleccionar la mejor gráfica (menor valor de estrés) de entre 

110 corridas. Para poder visualizar como cambian las comunidades de cada 

planta de tratamiento a través del tiempo, los puntos representando cada 

comunidad se unieron con flechas que señalan la dirección en que cambian de 

un mes a otro. En otros casos los valores de cada planta se rodearon con 

envolturas convexas para poder señalar un posible solapamiento entre las 

comunidades.  
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Análisis de Similaridad (ANOSIM)  

 

Para determinar si las diferencias entre las comunidades bacterianas 

observadas en las gráficas de NMDS eran estadísticamente significativas, se 

llevaron a cabo Análisis de Similaridad (ANOSIM). Este es un método no-

paramétrico que determina diferencias significativas entre dos o más grupos 

basado en cualquier medida de distancia. Este se enfoca en comparar las 

diferencias entre los grupos con las diferencias dentro de los grupos. Los 

resultados de ANOSIM (R) pueden ir desde -1 hasta 1, aunque generalmente 

van de 0 a 1. Valores de R entre 0 y 0.25 significan que no hay diferencias 

estadísticamente significativas entre los grupos, valores entre 0.25 y 0.5 reflejan 

diferencias entre los grupos pero marcadas por un solapamiento significativo, 

mientras que valores entre 0.5 y 1 reflejan diferencias estadísticamente 

significativas. La significancia (p) de cada resultado se computa con 10,000 

replicas de una permutación de la membresía de los grupos. Valores de p 

menores a 0.01 señalan que el valor de R es significativo. Para este análisis se 

utilizaron las mismas matrices de distancia calculadas con el coeficiente de 

similaridad de Bray-Curtis que se utilizaron en el análisis de NMDS.  

 

Porcentaje de Similaridad (SIMPER)  

 

Para poder determinar cuáles de las poblaciones detectadas en los 

análisis de t-RFLP contribuyeron en mayor proporción (%) a separar las 
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comunidades de bacterias presentes en los reactores de las de plantas de 

tratamiento monitoreadas, se realizó otro análisis estadístico multivariado 

conocido como Porcentaje de Similaridad (SIMPER). Este método se ejecuta 

con los datos crudos ya que calcula de forma implícita una matriz de distancia 

con el coeficiente de similaridad de Bray-Curtis. Tomando en consideración los 

errores que pueden surgir en una estimación adecuada de la abundancia relativa 

de las distintas poblaciones a través del tiempo, especialmente cuando se 

trabaja con varias electroforesis distintas, determinamos que lo más adecuado 

era considerar solo la presencia o ausencia de las distintas poblaciones. Por 

esta razón todos los valores de las 3 enzimas de restricción sometidos al 

SIMPER fueron trasformados previo al análisis en una matriz de 

presencia/ausencia (1/0) de especies.  

 

Análisis Canónico de Correspondencia (CCA) 

 

Para observar la relación entre los cambios en las comunidades 

microbianas de cada planta de tratamiento y los parámetros ambientales y 

operacionales medidos durante los meses de muestreo, se llevó a cabo un 

cuarto análisis estadístico llamado Análisis Canónico de Correspondencia 

(CCA). Este es un análisis de correspondencia basado en una matriz 

lugares/especies (en nuestro caso: muestras por mes/t-RFs) en donde a cada 

lugar (comunidad) le fue asignado valores correspondientes a una o más 

variables ambientales. El algoritmo utilizado para este método (Legendre y 
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Legendre, 1998) calcula puntuaciones que corresponden a cada muestra 

(comunidad) como un todo y las variables individuales de cada muestra 

(poblaciones) y estas puntuaciones de grafican en relación a las parámetros 

ambientales. De esta manera se representan los resultados en dos dimensiones: 

las muestras y sus componentes como puntos distribuidos en través del plano y 

las variables ambientales se ilustran como vectores que salen desde el centro 

(cero) de los dos ejes de ordenación. Cada vector posee un largo y una 

orientación particular. El largo del vector corresponde a la significancia que tiene 

esta variable en relación a los cambios poblacionales de cada comunidad. La 

posición del vector con respecto a los ejes corresponde a la aportación de esta 

variable a los cambios en la muestra que ese eje representa. La posición de las 

muestras con respecto a los vectores de las variables ambientales indica como 

los cambios en esta comunidad se relacionan a cada parámetro o como las 

poblaciones responden a cada parámetro. Los ejes de ordenación son 

combinaciones lineales de las variables ambientales. La ordenación de las 

variables biológicas (poblaciones o t-RFs) es dada como puntuaciones 

asignadas a las comunidades o muestras y las variables ambientales son 

graficadas en correlación con estas puntuaciones. De cada gráfica se obtienen 

valores Eigen que ilustran la significancia de cada uno de los ejes calculados en 

representar el efecto de los parámetros ambientales sobre las comunidades 

microbianas. El resultado final puede ser una gráfica de tres componentes en 

donde se ilustran los vectores (flechas) correspondientes a cada variable 

ambiental, los valores correspondientes a cada comunidad y los valores 
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correspondientes a cada población. Para nuestro análisis solo se ilustraron en 

las gráficas los valores correspondientes a las comunidades microbianas y los 

vectores de las variables ambientales, y se utilizó el escalamiento tipo 1 que 

enfatiza la relación entre las comunidades (Legendre y Legendre, 1998). Los 

parámetros medidos los mismos días de cada muestreo fueron separados de 

aquellos medidos durante los meses de muestreo. 

Todos los valores sometidos al análisis de CCA, tanto los valores de 

abundancia relativa de los t-RFs como los valores de los distintos parámetros 

ambientales, fueron transformados por su raíz cuadrada. Se utilizaron datos 

transformados por raíz cuadrada por que esto reduce la influencia de 

poblaciones relativamente más comunes en los datos crudos y así se obtienen 

resultados que son más informativos en el análisis (Blackwood et al., 2003, 

Grant y Ogilvie, 2003). Se prefiere este método de transformación ya que, por el 

contrario, otros métodos de transformación para datos de t-RFLP y parámetros 

ambientales aplicados a CCA pueden resultar en una sobreestimación de la 

contribución de especies raras o poco representadas en los patrones de t-RFLPs 

(Legendre y Gallagher, 2001). 

 

Clonación de productos de PCR de genes del 16S ARN ribosomal  

  

Se construyeron dos bibliotecas de clones ambientales de genes de 16S 

rARN (≈700 pb) amplificados de muestras de ADN total de los reactores 

aerobios de las plantas de Adjuntas y Mayagüez correspondientes al mes de 
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julio de 2007. Estas amplificaciones se llevaron a cabo mediante el protocolo de 

PCR antes descrito. Los productos de amplificación se purificaron con el 

Wizard® Plus SV Gel and PCR Clean-up System (Promega®), siguiendo las 

instrucciones del manufacturero. 

 Los productos de PCR purificados fueron ligados al vector pGEM®-T, 

siguiendo las instrucciones del manufacturero del pGEM®-T Vector System 

(Promega®). Luego 100 µL de cada suspensión de células trasformadas fueron 

esparcidos en un medio Luria Bertani (LB) agar que contenían X-Gal (5-bromo-

4-cloro-3-indol-B-D galactopiranosidasa), IPTG (isopropil-B-D-

galactopiranosidasa) y 50 µg/mL de ampicilina. Estos platos de cultivo se 

incubaron en oscuridad a 37ºC por un periodo aproximado de 18-20 horas y 

luego se seleccionaron y aislaron al azar 100 clones de cada muestra. Los 

clones seleccionados fueron cultivados en 5 mL de caldo de Luria conteniendo 

50 µg/mL de ampicilina y se incubaron a 37ºC en una incubadora agitadora a 

aproximadamente 125 rpm por un periodo de 24 horas para luego proceder con 

la extracción de plásmidos. Los plásmidos fueron aislados de los cultivos con el 

sistema de purificación Wizard® Plus SV DNA Purification System (Promega®), 

mediante el protocolo de centrifugación. La presencia de plásmidos aislados se 

comprobó y cuantificó en geles de agarosa como antes descrito. Los plásmidos 

purificados fueron concentrados al vacío en el sistema Savant DNA 120 

SpeedVac® (Thermo Scientific®). Noventa y seis plásmidos de cada biblioteca de 

clones fueron seleccionados al azar y se almacenaron en platos de reacción de 

PCR de 96 fosas que se cubrieron con un sellador de poliestireno. Los platos se 
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enviaron al High-Throughput Sequencing Unit del Departamento de Ciencias 

Genómicas de la Universidad de Washington en Seattle, Washington, para 

secuenciación utilizando el iniciador T7.  

 Para realizar una identificación preliminar, las secuencias de cada clon 

fueron analizadas con la base de datos de RDP 10 

(http://rdp.cme.msu.edu/index.jsp) utilizando el algoritmo del RDP Classifier.  

Para la detección de secuencias quiméricas se utilizó el programa Chek-

Chimera también disponible en RDP, y el programa Ballerophon para la 

detección de quimeras en alineamientos múltiples de secuencias. Las 

secuencias de ambas bibliotecas de clones fueron separadas en las que se 

secuenciaron en la dirección 5’-3’ del gen y aquellas que se secuenciaron en la 

dirección contraria debido a la inserción aleatoria de productos de PCR durante 

la ligación. De forma independiente, cada uno de los grupos de secuencias 

fueron alineados utilizando el algoritmo “Infernal” (Inference of RNA Aligments) 

incluido como estándar en el RDP 10 (Cole et al., 2009) ya que este toma en 

consideración la estructura secundaria del 16S rARN y provee un mejor soporte 

a secuencias parciales cortas que otros algoritmos de alineamiento, como 

ClustalW (Nawrocki y Eddy, 2007). Las secuencias alineadas se sometieron a un 

análisis filogenético para determinar sus parientes más cercanos utilizando la 

herramienta de Sequence Match y la base de datos del RDP 10. Los grupos de 

secuencias de cada biblioteca de clones se compararon utilizando la 

herramienta Library Compare basada en el algoritmo de Classifier del RDP 10. 
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El análisis de agrupamiento de secuencias y la construcción de los árboles 

filogenéticos se llevo a cabo utilizando el programa MEGA 4.  

Con el objetivo de describir las características de las bibliotecas de clones 

construidas de genes del 16S rARN, se llevaron a cabo análisis estadísticos y se 

calcularon índices de diversidad ecológica. Se calcularon los índices de 

diversidad de Shannon-Weaver (H) y el índice recíproco de Simpson’s (1/D), los 

índices de riqueza de especies de Jackard, SChao y SACE y el número de filotipos 

o unidades taxonómicas operacionales (OTU’s). Todos estos índices se 

obtuvieron utilizando el programa DOTUR (Distance Based OTU and Richness 

Determination software, http://plantpath.wisc.edu/fac/joh/dotar.html). Con los 

resultados de DOTUR también se pudieron construir curvas de refracción para 

comparar la riqueza de especies observadas en las bibliotecas de clones. 

Además, se estimó el índice de cobertura de ambas bibliotecas mediante el 

programa en línea de ASLO (Limnology and Oceanography Methods,  

http://www.aslo.org/lomethods/free/2004/0114.html). El programa Web-

LIBSHUFF (http://libshuff.mib.uga.edu) se utilizó para determinar si las 

bibliotecas de clones construidas poseían diferencias estadísticamente 

significativas mediante la comparación de las curvas de cobertura de cada 

biblioteca.  
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RESULTADOS 

 

Estructura de las comunidades bacterianas en las unidades de tratamiento 

biológico 

 

Polimorfismos de Fragmentos Terminales de Restricción (t-RFLP) 

 

 Los cambios en la estructura de las comunidades de bacterias en ambas 

unidades de tratamiento fueron monitoreadas a través de los 13 meses de 

muestreo utilizando la técnica independiente de cultivo de t-RFLP. Cada una de 

las tres enzimas de restricción utilizadas en este análisis generaron fragmentos 

terminales a partir de genes del 16S rARN bacteriano amplificados de muestras 

ambientales que pudieron ser detectados por fluorescencia y que corresponden 

a grupos bacterianos distintos. Cada fragmento fue considerado para el análisis 

como una población independiente, aunque en muchos casos un mismo 

fragmento terminal podría corresponder a especies bacterianas distintas. Los 

cambios en las comunidades bacterianas se analizaron considerando la 

presencia o ausencia de fragmentos terminales y la abundancia relativa de las 

poblaciones basada en la intensidad de la señal de fluorescencia. Los patrones 

de restricción de las comunidades generaron perfiles distintivos en cada planta y 

a través de los meses del muestreo. En general, la enzima de restricción Hae III 

fue la que más fragmentos terminales de restricción generó dentro del rango de 

50 a 700 pb, seguida en promedio por la enzima Msp I y por último Rsa I (Figura 
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3). En promedio en la planta de Mayagüez se detectaron unos 71±15 fragmentos 

terminales por cada muestra y en la planta de Adjuntas se detectaron unos 

66±16 fragmentos por cada muestra, luego de agrupar los fragmentos por 

“binning”. Con el fin de analizar los cambios en la comunidad bacteriana 

directamente en la unidad de tratamiento de lodos activados de las plantas, para 

el análisis final solo se utilizaron resultados de las matrices correspondientes a 

las comunidades de los tanques aerobios de cada una. Los demás resultados no 

se utilizaron ya que las muestras tomadas en los distintos puntos de las plantas 

de tratamiento durante un mismo tiempo no mostraban diferencias significativas 

entre sus poblaciones (Figura 4). Los tanques aerobios son la etapa de 

tratamiento más importante de los sistemas de lodos activados, y por ende 

fueron el punto de mayor interés en el análisis comparativo de las dos plantas de 

tratamiento.  

En los t-RFLP analizados en Gel-Pro se observaron fragmentos 

terminales relativamente comunes en todos los meses de muestreo e inclusive 

algunos de ellos son compartidos por las comunidades de ambas plantas, como 

por ejemplo: Hae III- 377 pb, 296 pb, 218 pb; Msp I- 545 pb, 507 pb, 149 pb;  

Rsa I- 484 pb, 470 pb, 58 pb. También se pudieron observar fragmentos 

correspondientes a poblaciones que no pudieron ser incluidas en el análisis por 

la limitación del rango de medida de pesos moleculares que provee el marcador 

molecular (fragmentos menores a 50 pb o mayores a 700 pb). Las mayores 

diferencias entre puntos de muestreo dentro de una misma plata de tratamiento, 
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se observaron entre los muestras de entrada y salida (afluente y efluente) y las 

muestras del la unidad de tratamiento de la planta de Mayagüez.  

 

Análisis estadístico de los resultados de t-RFLP  

 

 Varios análisis estadísticos se realizaron utilizando los valores de las 

matrices de t-RFLP evaluar fluctuaciones en la composición de las comunidades 

bacterianas en los biorreactores estudiados. Cambios en la estructura de las 

comunidades bacterianas fueron analizados por el método de Escalamiento 

Multidimencional No-Métrico (NMDS). En el diagrama bidimensional se pueden 

observar los puntos correspondientes a las comunidades de Mayagüez y los 

puntos correspondientes a las comunidades de Adjuntas a través del tiempo de 

muestreo (Figura 5). Cada uno de los puntos correspondientes a cada planta 

individual se unieron con flechas que señalan como la comunidad va cambiando 

a través del tiempo. Cada punto se generó a partir de valores de una comunidad 

consenso derivada de los resultados de las tres enzimas de restricción utilizadas 

en el t-RFLP. La gráfica presentada fue seleccionada por el valor de estrés más 

bajo de entre 110 gráficas generadas a partir de una matriz de distancia 

construida con el algoritmo de Bray-Curtis. Los valores de estrés representan la 

significancia de los valores presentados en los dos primeros ejes de ordenación 

que generalmente son los más informativos. En todas las gráficas generadas se 

obtuvieron valores de estrés adecuados (≤0.1) para el NMDS (Apéndice 2). 
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Figura 3. Riqueza de fragmentos terminales de restricción (OTUs) detectados en los 
perfiles de t-RFLP para cada planta de tratamiento: Mayagüez (A) y Adjuntas (B). Las 
líneas entre cortadas señalan el total de fragmentos detectados por cada enzima 
durante todo el tiempo de muestreo. Se indica la media de fragmentos detectados para 
cada planta.   

(A) 

(B) 
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Figura 4. Perfil de t-RFLP de genes del 16S rARN cortados con la enzima Hae III, 
correspondientes a los biorreactores de las platas de de Adjuntas (Adj) y Mayagüez 
(May). Se incluyen muestras de las siguientes etapas de tratamiento: tanque aerobio 
(Aero), tanque anóxico (Anox), licor mezclado (Mix), recirculado (Rec), efluente/salida 
(Sal).  
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 En la figura 5 se observan los cambios a través del tiempo de las 

comunidades de ambas plantas. Los puntos correspondientes a las 

comunidades de Adjuntas se separan durante la mayoría del muestro de las 

comunidades de Mayagüez. Esto podría significar que las plantas poseen 

comunidades bacterianas con estructuras particulares o únicas, que difieren de 

un sistema de tratamiento a otro. A pesar de esta evidente separación, también 

se observa solapamiento de las poblaciones que componen las comunidades de 

cada planta en los primeros meses de muestreo (Figura 6). Los primeros meses 

de muestreo de Mayagüez parecen estar más distantes o mostrar mayores 

diferencias en la comunidad que el resto de las muestras y evidentemente son 

los responsables del solapamiento observado entre las plantas. Si estas 

muestras no se consideran en el análisis, un nuevo ordenamiento de las 

variables comprueba que en la mayoría del tiempo las comunidades de ambas 

plantas divergen entre ellas y el solapamiento que se observaba por las la 

presencia de poblaciones compartidas ya no es significativo (Figura 7). 

También se observa que la distancia entre los puntos de las comunidades 

de Adjuntas varía más que los puntos correspondientes a la planta de 

Mayagüez. El la figura 5 se observa que el ordenamiento de los valores 

correspondientes a la estructura comunitaria en el biorreactor de la planta de 

Mayagüez coloca las comunidades muy cercanas entre ellas y a medida que 

pasa el tiempo de muestreo parecen ser más semejantes. Esto se hace más 

evidente en los últimos meses de muestreo. En el biorreactor de Adjuntas se 

observa lo contrario, el ordenamiento de los valores de las comunidades en el 
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plano de la grafica es mucho más fluctuante y las comunidades parecen ser muy 

distintas entre sí durante todo el año. Las comunidades de algunos meses de 

muestreo parecen ser más semejantes entre ellas (ej. diciembre 2007 y enero 

2008), pero en general la separación de las comunidades es mucho mayor en 

proporción a la separación de las comunidades de Mayagüez. Esto señala que 

la estructura de la comunidad dominante en el reactor de Adjuntas es menos 

estable que aquella que domina en el reactor de Mayagüez durante el tiempo de 

muestreo.  

Las diferencias que se observan en las gráficas de NMDS entre las muestras de 

una misma planta y entre los grupos de muestras de cada planta, fueron 

analizadas estadísticamente para probar la significancia de estas diferencias. La 

significancia de estas diferencias se probó utilizando el Análisis de Similaridad 

multivariado (ANOSIM). Los resultados del ANOSIM (Tabla 2) demuestran que 

hay diferencias entre las comunidades de cada planta pero con un solapamiento 

significativo (R= 0.4518). Para probar que este solapamiento se debe a la 

cercanía las muestras de los primeros meses de la planta de Mayagüez que 

están más cercanas a las muestras de Adjuntas, se repitió nuevamente ANOSIM 

pero sin las muestras de enero y febrero de 2007 de la planta de Mayagüez y 

este demostró que las comunidades de cada planta son significativamente 

distintas entre sí (R= 0.5119).  
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Figura 5.  Análisis de Escalamiento Multidimensional No Métrico construido del consenso de las poblaciones bacterianas 
identificadas por los patrones de restricción de las tres enzimas de restricción en los t-RFLPs. Se comparan las comunidades 
correspondientes a: Reactor Aerobio de Mayagüez (▲) y Reactor Aerobio de Adjuntas (). Las flechas indican la dirección de 
cambio de las comunidades durante los trece meses de muestreo, se señalan el primer y último mes de muestreo de cada planta.  
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Figura 6. Análisis de Escalamiento Multidimensional No Métrico construido del consenso de las poblaciones bacterianas 
identificadas por los patrones de restricción de las tres enzimas de restricción en los t-RFLPs. Se comparan las comunidades 
correspondientes a: Reactor Aerobio de Mayagüez (▲) y Reactor Aerobio de Adjuntas (). Las comunidades correspondientes a 
cada planta de tratamiento fueron agrupadas en una envoltura convexa para resaltar un posible solapamiento.  
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Figura 7. Análisis de Escalamiento Multidimensional No Métrico construido del consenso de las poblaciones bacterianas 
identificadas por los patrones de restricción de las tres enzimas de restricción en los t-RFLPs. Se comparan las comunidades 
correspondientes a: Reactor Aerobio de Mayagüez (▲) y Reactor Aerobio de Adjuntas (). Las comunidades correspondientes a 
cada planta de tratamiento fueron agrupadas en una envoltura convexa para resaltar un posible solapamiento.  
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Tabla 2. Resultados de ANOSIM de la comparación de perfiles de t-RFLP 

 

 

 

 

 

 

Para determinar estadísticamente la separación entre las comunidades de 

cada planta individual, se realizaron dos nuevos ANOSIM comparando las 

comunidades de cada biorreactor entre ellas mismas. Los resultados de 

ANOSIM demuestran que las comunidades de Adjuntas son estadísticamente 

más variables entre sí (R= 0.7287) que las comunidades de la planta de 

Mayagüez (R= 0.5690).  

Con el análisis de Porcentaje de Similaridad (SIMPER) se determinó 

cuales de las poblaciones bacterianas representadas en los t-RFLPs poseían un 

grado mayor de contribución sobre las diferencias observadas entre las 

comunidades de los biorreactores. Para presentar los resultados más 

significativos, se seleccionaron aquellas poblaciones que contribuyeron 

aproximadamente al 25% del total de las diferencias entre ambas comunidades 

para los patrones de restricción producidos con cada enzima de restricción 

individual (Tablas 3, 4 y 5).  Para encontrar a que posibles grupos filogenéticos 

podrían ser asociados estos fragmentos extraídos de los perfiles de t-RFLP, se 

realizó un análisis de restricción In-Silico de secuencias depositadas en la base 

Perfiles comparados  ANOSIM 

 R Valor p  

Mayagüez-Adjuntas 0.4518 < 0.0001 

Mayagüez (sin ene/07 & feb/07)-Adjuntas  0.5119 < 0.0001 

Mayagüez-Mayagüez. 0.5690 < 0.0001 

Adjuntas-Adjuntas 0.7287 < 0.0001 
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de datos del RDP y los resultados se compararon con el SIMPER. Se 

seleccionaron como posibles grupos filogenéticos aquellos taxones que 

incluyeran una mayoría de secuencias de especies descritas, preferiblemente de 

cepas tipo. De no haber especies descritas, se utilizaban como referencia cepas 

cultivadas no descritas o secuencias de organismos no cultivados, en ese mismo 

orden de preferencia.  

Del análisis se desprende que la mayoría de las poblaciones que 

contribuyeron a este 25% de las diferencias son poblaciones dominantes en el 

biorreactor de la planta de tratamiento de Mayagüez. Algunos de estos 

fragmentos terminales no pudieron ser asociados a ningún grupo en especifico 

descrito o publicado en las bases de datos genéticas, pero en general la mayoría 

de los fragmentos pudieron asociarse a uno o dos grupos filogenéticos distintos. 

Menos de 10 fragmentos terminales pudieron ser asociados a géneros 

bacterianos específicos. La mayoría de las poblaciones incluídas en el análisis 

se ligaron a bacterias pertenecientes a los filos de Firmicutes (Gram positivos) y 

distintas clases de Proteobacteria. Cuatro de los fragmentos pudieron ligarse a 

secuencias detectadas en las bibliotecas metagenómicas ambientales 

(señalados con negrillas en las tablas).  
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Tabla 3. Resultados de SIMPER binario (presencia/ausencia) de los fragmentos producidos por la enzima Hae III- 25% (Promedio Global de 
Disimilaridad: 41.62) Los signos de interrogación indican que estos fragmentos no pudieron ligarse a ningún grupo filogenético en específico. 
Las negrillas señalan fragmentos detectados en las bibliotecas de clones. Nombres entre paréntesis indica el taxón más probable dentro del 
grupo taxonómico mayor correspondiente.  

OTU 
 (PM 

promedio) 
Contribución % Contribución % Acumulativo  Media abund. 

Mayagüez 
Media abund. 

Adjuntas 
Reactor 
(Lugar) Grupo Filogenético 

220 0.5585 1.342 1.342 0.846 0.077 Mayagüez Firmicutes, Chloroflexi, 
Betaproteobacteria 

613 0.5396 1.296 2.638 0.231 0.923 Adjuntas Flavobacterium sp. 

64 0.452 1.086 3.724 0.692 0.154 Mayagüez Alphaproteobacteria, Firmicutes, 
Actinobacteria 

627 0.4428 1.064 4.788 0.769 0.308 Mayagüez ? 
122 0.4399 1.057 5.845 0.769 0.308 Mayagüez Actinobacteria 

182 0.4388 1.054 6.899 0.692 0.231 Mayagüez Firmicutes, Bacteroidetes, 
Actinobacteria, Cyanobacteria 

147 0.4384 1.053 7.952 0.769 0.308 Mayagüez Firmicutes, Delta-
Gammaproteobacteria 

301 0.4331 1.041 8.993 0.692 0.231 Mayagüez Clostridium sp. 

240 0.4247 1.020 10.01 0.846 0.385 Mayagüez Firmicutes, Alphaproteobacteria, 
Cyanobacteria 

400 0.4181 1.006 11.02 0.692 0.308 Mayagüez Delta-Gammaproteobacteria 

556 0.4146 0.996 12.01 0 0.538 Adjuntas Epsilonproteobacteria 
(Helicobacteraceae) 

467 0.4094 0.984 13 0.615 0.231 Mayagüez ? 
342 0.4084 0.981 13.98 0.692 0.385 Mayagüez Firmicutes (Clostridiales) 
620 0.4069 0.978 14.96 0.923 0.462 Mayagüez Bacteroidetes 
245 0.4039 0.970 15.93 0.692 0.385 Mayagüez Proteobacteria, Firmicutes 
391 0.4017 0.965 16.89 0.385 0.692 Adjuntas Delta-Gammaproteobacteria 
678 0.4002 0.962 17.85 0.692 0.385 Mayagüez Cyanobacteria 

142 0.3986 0.958 18.81 0.385 0.692 Adjuntas Gemmatimonadetes, Bacteroidetes, 
Firmicutes 

268 0.3985 0.957 19.77 0.692 0.385 Mayagüez Firmicutes, Bacteroidetes, 
Proteobacteria, Acidobacteria 

72 0.3967 0.953 20.72 0.692 0.385 Mayagüez Alphaproteobacteria 
178 0.396 0.951 21.67 0.615 0.308 Mayagüez Actinobacteria 
446 0.3939 0.946 22.62 0.615 0.308 Mayagüez ? 
425 0.3916 0.941 23.56 0.769 0.462 Mayagüez Delta-Gammaproteobacteria 
158 0.3911 0.940 24.5 0.615 0.385 Mayagüez Alphaproteobacteria, Firmicutes 
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Tabla 4. Resultados de SIMPER binario (presencia/ausencia) de los fragmentos producidos por la enzima Msp I- 25% (Promedio Global de 
Disimilaridad: 38.34) Los signos de interrogación indican que estos fragmentos no pudieron ligarse a ningún grupo filogenético en específico. 
Las negrillas señalan fragmentos detectados en las bibliotecas de clones. Nombres entre paréntesis indica el taxón más probable dentro del 
grupo taxonómico mayor correspondiente. 

OUT  
(PM 

promedio) 
Contribución % Contribución % Acumulativo  Media abund. 

Mayagüez 
Media abund. 

Adjuntas 
Reactor 
(lugar) Grupo Filogenético 

83 0.4752 1.239 1.239 0.0769 0.692 Adjuntas Bacteroidetes, Firmicutes, Beta-
Gammaproteobacteria 

299 0.4711 1.229 2.468 0.154 0.769 Adjuntas Firmicutes 

187 0.4651 1.213 3.681 0.923 0.308 Mayagüez Bacteroidetes, Firmicutes 
(Lactobacillus) 

68 0.4529 1.181 4.863 0.769 0.231 Mayagüez Actinobacteria, Firmicutes 
462 0.4463 1.164 6.027 0.692 0.154 Mayagüez Gammaproteobacteria 
660 0.446 1.163 7.19 0.615 0 Mayagüez ? 
566 0.4425 1.154 8.344 0.231 0.769 Adjuntas Firmicutes 
250 0.4175 1.089 9.433 0.308 0.769 Adjuntas Proteobacteria 
667 0.4173 1.088 10.52 0.769 0.308 Mayagüez Nitrospira 
326 0.4153 1.083 11.6 0.308 0.769 Adjuntas Beta-Gammaproteobacteria 
597 0.415 1.082 12.69 0.692 0.231 Mayagüez ? 
217 0.4101 1.070 13.76 0.231 0.692 Adjuntas Firmicutes (Clostridiales) 
98 0.4013 1.047 14.8 0.615 0.231 Mayagüez Bacteroidetes (Bacteroidales) 

266 0.3913 1.021 15.82 0.385 0.769 Adjuntas Acidobacteria, Deinococcus, 
Spirochaetes, Fusobacter 

255 0.3897 1.016 16.84 0.308 0.692 Adjuntas Firmicutes 
425 0.3838 1.001 17.84 0.615 0.231 Mayagüez ? 
586 0.3815 0.995 18.84 0.692 0.385 Mayagüez Firmicutes 

122 0.3807 0.993 19.83 0.692 0.385 Mayagüez Firmicutes, Proteobacteria, 
Thermus 

310 0.3797 0.990 20.82 0.385 0.692 Adjuntas Gammaproteobacteria, Firmicutes 
681 0.3785 0.987 21.81 0.692 0.385 Mayagüez ? 
182 0.3783 0.987 22.79 0.846 0.462 Mayagüez Gammaproteobacteria, Firmicutes 
406 0.375 0.978 23.77 0.462 0.923 Adjuntas Alphaproteobacteria 

172 0.3733 0.974 24.75 0.385 0.615 Adjuntas Actinobacteria, Proteobacteria, 
Firmicutes, Planctomycetes 
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Tabla 5. Resultados de SIMPER binario (presencia/ausencia) de los fragmentos producidos por la enzima Rsa I- 25% (Promedio Global de 
Disimilaridad: 40.81)  Los signos de interrogación indican que estos fragmentos no pudieron ligarse a ningún grupo filogenético en 
específico. Las negrillas señalan fragmentos detectados en las bibliotecas de clones. Nombres entre paréntesis indica el taxón más 
probable dentro del grupo taxonómico mayor correspondiente. 

OUT  
(PM 

promedio) 
Contribución % Contribución  % Acumulativo Media abund. 

Mayagüez 
Media abund. 

Adjuntas 
Reactor 
(lugar) Grupo Filogenético 

175 0.6263 1.535 1.535 0.923 0.154 Mayagüez Bacteroidetes, Firmicutes 
502 0.565 1.384 2.919 0.769 0.078 Mayagüez Firmicutes 
629 0.5271 1.292 4.211 0.231 0.769 Adjuntas Streptopcoccus sp. 
509 0.4841 1.186 5.397 0.692 0.308 Mayagüez Firmicutes 
140 0.4765 1.168 6.564 0.692 0.231 Mayagüez ? 
552 0.4732 1.160 7.724 0.231 0.692 Adjuntas Firmicutes, Proteobacteria 
215 0.4698 1.151 8.875 0.692 0.308 Mayagüez ? 
341 0.4693 1.150 10.02 0.692 0.308 Mayagüez Alphaproteobacteria 

114 0.4669 1.144 11.17 0.154 0.615 Adjuntas Bacteroidetes 
(Sphingobacteriales) 

686 0.4598 1.127 12.3 0.769 0.385 Mayagüez Alphaproteobacteria 
587 0.4578 1.122 13.42 0.538 0.078 Mayagüez ? 
306 0.4564 1.118 14.54 0.385 0.692 Adjuntas Flavobacteriaceae 
274 0.4465 1.094 15.63 0.615 0.154 Mayagüez Firmicutes, Verrucomicrobia 
375 0.4463 1.094 16.72 0.769 0.462 Mayagüez ? 

211 0.4405 1.079 17.8 0.231 0.615 Adjuntas 
Deltaproteobacteria, 

Firmicutes, Actinobacteria, 
Nitrospira 

192 0.4387 1.075 18.88 0.615 0.308 Mayagüez Firmicutes, Actinobacteria 

117 0.4384 1.074 19.95 0.462 0.846 Adjuntas Alphaproteobacteria, 
Firmicutes 

650 0.4361 1.069 21.02 0.538 0.154 Mayagüez Gammaproteobacteria, 
Bacteroidetes 

205 0.4301 1.054 22.07 0.462 0.692 Adjuntas Firmicutes (Clostridiales) 
268 0.43 1.054 23.13 0.692 0.462 Mayagüez Fusobactecterium sp. 
642 0.429 1.051 24.18 0.615 0.385 Mayagüez Gammaproteobacteria 
112 0.4285 1.050 25.23 0.692 0.462 Mayagüez Bacteroidetes, Proteobacteria 
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 Bibliotecas genómicas ambientales de genes del 16S rARN  

 

Se construyeron dos bibliotecas de genómicas ambientales mediante las 

secuenciación de 96 clones seleccionados al azar por cada uno de los 

biorreactores estudiados. Luego de descartarse aquellas secuencias menores a 

400 pb, todas aquellas secuencias de calidad sospechosa o consideradas 

quimeras y aquellas ocupadas por partes del vector de clonación, se obtuvieron 

51 secuencias de la biblioteca de Mayagüez y 46 secuencias de la biblioteca de 

Adjuntas consideradas de buena calidad y utilizadas para el análisis filogenético. 

La mayoría de las secuencias parciales utilizadas finalmente en el análisis 

sobrepasaron las 700 pb, lo que representa aproximadamente un 50% del gen 

completo. 

Todas las secuencias recuperadas fueron clasificadas bajo el dominio 

Bacteria. Las secuencias de Mayagüez se asociaron a 6 grupos distintos a nivel 

de filo (Figura 8-A), y las de Adjuntas se asociaron a 10 grupos distintos al 

mismo nivel (Figura 8-B). Las secuencias fueron divididas en dos grupos de 

acuerdo a la orientación (5’-3’ ó 3’-5’) del gen secuenciado. El análisis 

filogenético de los 4 grupos de secuencias se presenta en las figuras: 9, 10, 11 y 

12. Algunas de las secuencias de las bibliotecas de clones seleccionadas por 

ser de buena calidad y utilizadas para el análisis filogenético general, no fueron 

utilizadas para la construcción final de los árboles filogenéticos ya que afectaban 

negativamente la topología de los árboles generados. Las rezones principales 

fueron: la posición adelantada de inicio de la secuencia (la secuencias carecían 
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de las primeras ~200 pb, desde el iniciador 27F) y el tamaño (< 600 pb). De la 

biblioteca de Mayagüez no se reutilizaron las siguientes secuencias (entre 

paréntesis el taxón más cercano con un por ciento de identidad mayor al 80% o 

el por ciento más alto): MAYABIO-152 (89% Deltaproteobacteria), MAYABIO-

126 (94% Proteobacteria), MAYABIO-138 (100% Flavobacteria), MAYABIO-106 

(100% Rhodobacteraceae), MAYABIO-149 (92 Gammaproteobacteria), 

MAYABIO-150 (100% Rhodobacteraceae), MAYABIO-143 (100% 

Rhodobacteria) y MAYABIO-151 (38% Chloroflexi). De la biblioteca de Adjuntas 

no se utilizaron las siguientes secuencias: ADJUBIO-221 (100% 

Xanthomonadaceae) y ADJUBIO-256 (99% Alphaproteobacteria).  

El análisis filogenético demostró que para ambas bibliotecas los clones 

más dominantes pertenecen a los grupos de Proteobacteria, Cyanobacteria y 

Bacteroidetes. Las diferencias más notables entre ambas bibliotecas de clones 

incluyeron las presencias de secuencias relacionadas a Planctomyces, 

Betaproteobacteria, Chloroflexi, y los filos putativos WS3 y OD1 en el biorreactor 

de Adjuntas, mientras que dichos grupos no se detectaron en Mayagüez. Las 

secuencias de Adjuntas también se caracterizaron por una alta diversidad de 

secuencias relacionadas a los Bacteroidetes. Por otro lado las secuencias de la 

planta de Mayagüez se caracterizaron por una alta frecuencia en la detección de 

secuencias de Cyanobacterias relacionadas al género de los Synechococcus y 

de Alphaproteobacteria relacionadas a la familia de las Rhobacteraceae. 
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Figura 8. Análisis filogenético general de las secuencias ambientales obtenidas de las 
bibliotecas de clones construidas de las plantas de Mayagüez (A) y Adjuntas (B). Las 
graficas de la izquierda ilustran la frecuencia relativa de las secuencias con los distintos 
filos bacterianos y las de la derecha muestran las distintas clases en las que se 
dividieron las Proteobacteria. Las secuencias incluidas en los grupos nombrados “Sin 
clasificar” poseen una identidad menor al 80% en relación al pariente más cercano en el 
RDP 10, los parientes más cercanos (% identidad) son los siguientes: Adjuntas- 
Chloroflexi (38%), Gammaproteobacteria (63%), Alphaproteobacteria (78%), 
Alphaproteobacteria (78%); Mayagüez- Chlororflexi (65%), Thermomicrobia (38%), 
Gammaproteobacteria (58%), Gammaproteobacteria (79%), Gammaproteobacteria 
(69%). 
 

(A) 

(B) 
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Descripción de las figuras 9-12: El análisis filogenético se condujo utilizando el 
programa MEGA 4. Cada árbol filogenético fue construido a partir de secuencias 
de genes del 16S rARN obtenidas de las bibliotecas de clones ambientales y las 
de sus parientes más cercanos obtenidas del RDP 10. Se incluyó la secuencia 
del 16S rADN de la cepa tipo de la bacteria Thermotoga elfii  como grupo 
externo. Los corchetes a la derecha de los diagramas encierran las secuencias 
asociadas a cada taxón indicado, ya sea un filo o clase de Proteobacteria. La 
historia evolutiva fue inferida utilizando el método de “Neighbor-Joining”. Junto a 
cada rama se muestran los por cientos (>50) de árboles replicados en donde el 
taxón asociado se agrupó igual en la prueba de “bootstrap” (2000 réplicas). El 
árbol se trazó a escala, en donde el largo de las ramas está en las mismas 
unidades que las distancias evolutivas utilizadas para inferir el árbol filogenético. 
Estas distancias evolutivas se calcularon utilizando el método de “Maximum 
Composite Likelihood” y sus unidades equivalen al número de bases sustituidas 
por cada posición en la secuencia del gen. Todas las posiciones en las 
secuencias conteniendo “gaps” se eliminaron automáticamente del análisis.  
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Figura 9. Árbol filogenético construido a partir de las secuencias de genes del 
16S rARN en la dirección 5’-3’ obtenidas de las bibliotecas de clones de la planta 
de tratamiento de Mayagüez.  

  MMAAYYAABBIIOO  114422  
  MMAAYYAABBIIOO  221155  

 AJ315682 Roseicyclus mahoneyensis T 
 DQ659449 Oceanicola sp. 

 EF549587 Pseudoruegeria indica 
 AM180476 Roseobacter sp. 

 EF123392 uncultured alpha proteobacterium 
  MMAAYYAABBIIOO  114477  

  MMAAYYAABBIIOO  113366  
  MMAAYYAABBIIOO  113311  

  MMAAYYAABBIIOO  221111  
  MMAAYYAABBIIOO  114411  

 AY345433 Rhodobacteraceae bacterium 
 AB166982 Roseobacter sp. 

 EU440959 Pelagibaca sp. 
 AY162098 Rhodobacteraceae bacterium 
  MMAAYYAABBIIOO  112211  

 AB114422 Roseovarius sp. 
 AY639887 Citricella thiooxidans T 

 EU697081 Rhodobacteraceae bacterium 
 EU804376 uncultured Rhizobiales bacterium 

  MMAAYYAABBIIOO  225500  
 EU802583 uncultured Rhizobiales bacterium 

 AF510191 Candidatus Pelagibacter ubique 
 EU410957 Candidatus Pelagibacter ubique 
 EU803188 uncultured Rhizobiales bacterium 
 EF572819 Rhizobiaceae bacterium 

  MMAAYYAABBIIOO  114444  
 AB353310 Rubritalea sabuli 
 AB373024 Verrucomicrobia bacterium 
 AB331894 Luteolibacter algae 

  MMAAYYAABBIIOO  223388  
 DQ071069 uncultured Opitutaceae bacterium 
 DQ302108 uncultured Verrucomicrobia bacterium 

 DQ302117 uncultured Verrucomicrobia bacterium 
 EF471450 uncultured Bacteroidetes bacterium 
  MMAAYYAABBIIOO  225566  

 EF471452 uncultured Bacteroidetes bacterium 
 EU911993 uncultured Crenotrichaceae bacterium 

 AY553110 Bacteroidetes bacterium 
 AY576749 Balneola vulgaris T 

 AB301615 Lewinella nigricans 
 AM286229 Lewinella agarilytica T 
 EU371937 Lewinella cohaerens 
 DQ269044 uncultured Bacteroidetes bacterium 

  MMAAYYAABBIIOO  112288  
  MMAAYYAABBIIOO  113399  

 EF016469 uncultured Bacteroidetes bacterium 
 AM279185 uncultured Flavobacteria bacterium 

  MMAAYYAABBIIOO  225599  
 EF016474 uncultured Bacteroidetes bacterium 

 AJ344133 Gelidibacter mesophilus T 
 AY682382 Yeosuana aromativorans T 
 AY576730 Formosa sp. 

 DQ993346 Flavobacteriaceae bacterium 
 AY285947 Flavobacteriaceae bacterium 
 AY771723 Psychroserpens burtonensis 
  MMAAYYAABBIIOO  223322  

 AF406541 uncultured Bacteroidetes bacterium 
 AM259823 uncultured Flavobacterium sp. 

 AY946244 Synechococcus sp. 
 BX569694 Synechococcus sp. 
 AY125379 uncultured Synechococcus sp. 
  MMAAYYAABBIIOO  222255  
 CP000097 Synechococcus sp. 
  MMAAYYAABBIIOO  224466  
 AY172802 Synechococcus sp. 
  MMAAYYAABBIIOO  226600  
  MMAAYYAABBIIOO  111133  
  MMAAYYAABBIIOO  115577  

  MMAAYYAABBIIOO  222277  
 CP000110 Synechococcus sp. 
  MMAAYYAABBIIOO  224400  

 AF539812 Synechococcus sp. 
 AY125360 uncultured Synechococcus sp. 
  MMAAYYAABBIIOO  223366  

  MMAAYYAABBIIOO  225533  
 AB376085 Microbacteriaceae bacterium 
 AY576726 Salinibacterium sp. 
 AJ717385 Microcella alkaliphila T 

 EF373534 Salinibacterium aquaticus 
 AJ575524 uncultured actinobacterium 
 EF471698 uncultured actinobacterium 

  MMAAYYAABBIIOO  223300  
  MMAAYYAABBIIOO  225511  

 X80790 Thermotoga elfii T 
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Figura 10. Árbol filogenético construido a partir de las secuencias de genes del 
16S rARN en la dirección 3’-5’ (complemento reverso) obtenidas de las 
bibliotecas de clones de la planta de tratamiento de Mayagüez. 

 DQ234106 uncultured Rhodobacteraceae bacterium 
  MMAAYYAABBIIOO  220066 

 EF092182 uncultured Roseobacter sp. 
 AJ871954 Rhodobacteraceae bacterium 
 AJ633967 uncultured Rhodobacteraceae bacterium 

  MMAAYYAABBIIOO  111122 
 AY258078 Ruegeria sp. 
 DQ486483 Rhodobacteraceae bacterium 

 DQ535898 Thalassobius aestuarii 
 DQ915615 Oceanicola batsensis 

  MMAAYYAABBIIOO  113377 
 AY646161 Roseobacter sp. 

 DQ104407 Roseobacter sp. 
 EF688609 uncultured Rhodobacteraceae bacterium 

 DQ659449 Oceanicola sp. 
  MMAAYYAABBIIOO  225577 

 DQ906754 uncultured alpha proteobacterium 
 EU410957 Candidatus Pelagibacter ubique 

 EU010184 uncultured alpha proteobacterium 
 EU804229 uncultured alpha proteobacterium 

 EU672851 gamma proteobacterium 
 EU672849 gamma proteobacterium 
 EU672858 gamma proteobacterium 

 AY386339 marine gamma proteobacterium 
 DQ071054 uncultured gamma proteobacterium  EF574418 uncultured gamma proteobacterium   MMAAYYAABBIIOO  222233 

 AF448180 uncultured actinobacterium 
 AJ575524 uncultured actinobacterium 
 FJ214966 Microbacteriaceae bacterium 

 MMAAYYAABBIIOO  222244 
 DQ172995 Frigoribacterium sp. 
 EU636017 Microbacteriaceae bacterium 

 AB106141 Flavobacteriaceae bacterium 
 AB206954 Sandarakinotalea sediminis T 

 AJ244699 Flavobacterium sp. 
 DQ423481 Zhouia amylolytica 
 AB125062 Owenweeksia hongkongensis T 

 EU544844 uncultured Bacteroidetes bacterium 
  MMAAYYAABBIIOO  112299 

 AM279203 uncultured Flavobacteria bacterium 
 EF016485 uncultured Bacteroidetes bacterium 

 AF539812 Synechococcus sp. 
 AY172829 Synechococcus sp. 
 AY125373 uncultured Synechococcus sp. 
  MMAAYYAABBIIOO  223399 
 AY125370 uncultured Synechococcus sp. 
  MMAAYYAABBIIOO  222266 
 DQ088155 Synechococcus sp. 
  MMAAYYAABBIIOO  224411 
  MMAAYYAABBIIOO  224422 
  MMAAYYAABBIIOO  224444 
  MMAAYYAABBIIOO  224477 

 EU010210 uncultured Cyanobacteria bacterium 
  MMAAYYAABBIIOO  111188 
 AY172811 Synechococcus sp. 
 AF317075 Synechococcus sp. 

 AF216950 Synechococcus sp. 
 AY172808 Synechococcus sp. 

 AY172804 Synechococcus sp. 
 EU249939 uncultured Synechococcus sp. 
 AF448060 Synechococcus sp. 
 EF574081 uncultured Cyanobacteria bacterium. 

  MMAAYYAABBIIOO  223377 
  MMAAYYAABBIIOO  225544 
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Figura 11. Árbol filogenético construido a partir de las secuencias de genes del 
16S rARN en la dirección 5’-3’ obtenidas de las bibliotecas de clones de la planta 
de tratamiento de Adjuntas.  

 EU440974 Salegentibacter sp. 
 AY228461 Formosa algae T 

 AF427479 Cytophaga sp. 
  AADDJJUUBBIIOO  111122

 AM279180 uncultured Flavobacteria bacterium 
 DQ423479 Zhouia amylolytica 

 AB176674 Lishizhenia caseinilytica 
 AF493694 Fluviicola taffensis T 
  AADDJJUUBBIIOO  225511

 DQ640656 uncultured Bacteroidetes bacterium 
 AY921825 uncultured Bacteroidetes bacterium 
 EU104024 uncultured Sphingobacteria bacterium 

  AADDJJUUBBIIOO  330099
 AY921784 uncultured Bacteroidetes bacterium 

 EF111094 uncultured Bacteroidetes bacterium 
  AADDJJUUBBIIOO  222244

 EF520603 uncultured Sphingobacteria bacterium 
 EU155009 Flexibacteraceae bacterium 

 AB245370 Emticicia ginsengisoli 
 EU723163 Sphingobacteriaceae bacterium 

 AJ622888 Bacteroidetes bacterium 
  AADDJJUUBBIIOO  330011
  AADDJJUUBBIIOO  112277
 EU104297 uncultured Flexibacteriaceae bacterium 

  AADDJJUUBBIIOO  222266 
  AADDJJUUBBIIOO  223388
  AADDJJUUBBIIOO  330055 

 AB278570 Chitinophaga terrae 
 AM237311 Chitinophaga arvensicola T 

 AB362776 Bacteroidetes bacterium 
 EF018587 Crenotrichaceae bacterium 

 EF019302 uncultured Crenotrichaceae bacterium 
  AADDJJUUBBIIOO  224477 
 EU571161 Flexibacteriaceae bacterium 

 AB192292 Terrimonas lutea 
 EU283377 uncultured Bacteroidetes bacterium 

 AF408954 Hyphomicrobium sp. 
 EU266796 uncultured Hyphomicrobiaceae bacterium 

 EF117253 Hyphomicrobium sp. 
  AADDJJUUBBIIOO  220011 

 AY921890 uncultured alpha proteobacterium 
 AB017203 Prosthecomicrobium pneumaticum 

 EU440043 Ralstonia sp. 
 DQ227340 Ralstonia sp. 
 AY860235 Cupriavidus metallidurans 
 AY693819 uncultured Ralstonia sp. 
  AADDJJUUBBIIOO  330022

 AY749435 Ralstonia sp. 
 AF078753 Hylemonella gracilis T 
 AF285414 Xenophilus azovorans T 

 AJ537466 Ottowia thiooxydans T 
  AADDJJUUBBIIOO  221133

  AADDJJUUBBIIOO  331155 
 AF234687 uncultured Comamonadaceae sludge bacterium 

 EU518930 Ottowia sp. 

 AB015577 uncultured candidate division OD1 
 AM295209 uncultured candidate divisio OD1 

  AADDJJUUBBIIOO  331177
 AY193131 uncultured candidate division OD1 

 AF047562 uncultured candidate divisio OD1 
 AJ504591 uncultured Chloroflexi bacterium 

 EU134006 uncultured Caldilineae bacterium 
  AADDJJUUBBIIOO  221166

 EU875524 Chloroflexi bacterium 
 EU875529 Chloroflexi bacterium 

 AB067647 Caldilinea aerophila 
 AJ420142 Sphaerobacter thermophilus 

 AY250872 uncultured Thermomicrobiaceae bacterium  
 DQ906780 uncultured Thermomicrobiaceae bacterium 

  AADDJJUUBBIIOO  220033 
 AY921935 uncultured Chloroflexi bacterium 

 EU979025 uncultured Chloroflexi bacterium 
 AY457078 Mycobacterium smegmatis 

 AY457079 Mycobacterium goodii 
 DQ490438 Mycobacteriaceae bacterium 

  AADDJJUUBBIIOO  113366
 AJ748836 Mycobacterium savoniae T 

 AF498650 Mycobacterium rhodesiae 
 AF416719 Gordonia polyisoprenivorans 

 AF020330 Gordonia amarae 
 AY650265 Gordonia defluvii 
  AADDJJUUBBIIOO  225555 

  AADDJJUUBBIIOO  112200 
 EF164924 Gordonia araii 
 AB162800 Gordonia sp. 

 X80790 Thermotoga elfii T outgroup 
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 AY921889 uncultured Polyangiaceae bacterium 
  AADDJJUUBBIIOO  221177 
 AM746676 Sorangium cellulosum 
 EU240497 Sorangium cellulosum 

  AADDJJUUBBIIOO  330033 
 AJ292518 Bdellovibrio sp. 

 AJ292759 Bdellovibrio bacteriovorus T 
 DQ070814 uncultured Bdellovibrionaceae bacterium  

 AM233527 Bdellovibrionaceae bacterium 
 DQ640659 uncultured Bdellovibrionaceae bacterium 
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 AB076249 Synechococcus sp. 
 AY125384 uncultured Synechococcus sp. 

  AADDJJUUBBIIOO  112288 
 AY172802 Synechococcus sp. 

 CP000097 Synechococcus sp. 
 AY946244 Synechococcus sp. 

 AB240259 uncultured candidate division WS3 
 EF602497 uncultured candidate division WS3 

  AADDJJUUBBIIOO  225599 
 AY921903 uncultured candidate division WS3 
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Figura 12. Árbol filogenético construido a partir de las secuencias de genes del 
16S rARN en la dirección 3’-5’ (complemento reverso) obtenidas de las 
bibliotecas de clones de la planta de tratamiento de Adjuntas.  

 AY426973 Neisseria canis 
 AY560519 Neisseria bacilliformis 
 L06165 Eikenella sp 

  AADDJJUUBBIIOO  331133  
 AF328148 Simonsiella muelleri 
 L06173 Bergeriella denitrificans T 
 AY551998 Kingella kingae 

  AADDJJUUBBIIOO  225577  
 U51101 Comamonadaceae Fe II oxidizing bacterium 
 AF078766 Acidovorax temperans T 
 AM990763 Acidovorax sp. 
 DQ264575 uncultured Comamonadaceae bacterium 
 FJ006899 Acidovorax sp. 

 AY509440 uncultured gamma proteobacterium 
  AADDJJUUBBIIOO  331111  

 AF442743 Xanthomonas axonopodis 
 EF100698 Thermomonas dokdonensis 

 AM283465 Lysobacter defluvii T 
 DQ989375 Lysobacter deserti 

 AB021381 Pseudomonas fuscovaginae 
 AB124836 Microbulbifer thermotolerans 
 EU884108 Thiothrix sp 

  AADDJJUUBBIIOO  113399  
  AADDJJUUBBIIOO  112211  
  AADDJJUUBBIIOO  110022  

 EU104233 uncultured gamma proteobacterium 
 AY491599 uncultured gamma proteobacterium 

 DQ811855 uncultured Hyphomicrobiaceae bacterium 
 EF125464 uncultured alpha proteobacterium 

  AADDJJUUBBIIOO  224466  
 DQ167235 Brucella sp. 
 AY654814 Hyphomicrobium sp. 
 DQ401091 Rhodospirillaceae bacterium 

  AADDJJUUBBIIOO  112244  
  AADDJJUUBBIIOO  113377  
  AADDJJUUBBIIOO  111133  

 EU647256 Methylocystis sp. 
 AM285681 Methylocystis heyerii 

 AB007842 Methylocystaceae bacterium 
 AJ458508 Methylocystis parvus 
 DQ852350 Methylocystis sp. 

 AJ459411 Sphingobacterium spiritivorum 
 AJ551152 Pedobacter sp. 

 EF100697 Pedobacter insulae 
 EU787448 Flexibacter sp. 
  AADDJJUUBBIIOO  221122  

 AY921784 uncultured Bacteroidetes bacterium 
 AM295254 Lewinella cohaerens T 

 DQ640688 uncultured Bacteroidetes bacterium 
 EU177717 uncultured Saprospiraceae baterium 
 AB286458 uncultured Saprospiraceae baterium 

  AADDJJUUBBIIOO  330066  
  AADDJJUUBBIIOO  220088  

 EU177726 uncultured Saprospiraceae bacterium 
 AY960770 Xiphinematobacteriaceae bacterium 

 EF632909 uncultured Xiphinematobacterium 
 DQ228393 uncultured Xiphinematobacterium 

  AADDJJUUBBIIOO  331199  
 AB245341 Spartobacteria bacterium 

 AF217462 Candidatus Xiphinematobacterium 
 AY960777 Verrucomicrobia bacterium 

 DQ450782 uncultured Verrucomicrobia bacterium 
 AY491595 uncultured Verrucomicrobia bacterium 
  AADDJJUUBBIIOO  331122  
 EF467542 uncultured Verrucomicrobia bacterium 
 AJ401128 uncultured Verrucomicrobia bacterium 

 AM902597 uncultured Planctomycete bacterium 
 BX294832 uncultured Planctomycete bacterium 
  AADDJJUUBBIIOO  225500  
 AJ231182 Planctomycete bacterium 

 X81947 Pirellula sp. 
 EF602548 Planctomycete bacterium 

 AY125361 uncultured Synechococcus sp. 
 AY172812 Synechococcus sp. 

  AADDJJUUBBIIOO  111166  
 AY172802 Synechococcus sp. 
 DQ088155 Synechococcus sp. 

  AADDJJUUBBIIOO  110077  
 AF245618 uncultured Synechococcus sp. 
 AY172808 Synechococcus sp. 

 AF448060 Synechococcus sp. 
  AADDJJUUBBIIOO  113388  

 AY172804 Synechococcus sp. 
 AJ347055 uncultured Caldilineae bacterium 

 AY485299 uncultured Chloroflexi bacterium 
 AY753393 uncultured Caldilineae bacterium 

  AADDJJUUBBIIOO  223333  
 AB186889 uncultured Caldilineae bacterium 

 EU134263 uncultured Chloroflexi bacterium 
 X80790 Thermotoga elfii T outgroup 
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Análisis de diversidad y riqueza de especies 

 

 Para obtener valores comparables de la diversidad taxonómica de  las 

comunidades de bacterias en los reactores de tratamiento, se calcularon índices 

de diversidad y riqueza de especies (Tabla 6). La medida de diversidad para 

definir una Unidad Taxonómica Operacional (OTU o filotipo) se basó en un 97% 

de identidad para ambas bibliotecas de clones. La riqueza de OTU para cada 

uno de los cuatro grupos en los que se dividieron las bibliotecas genómicas (por 

cada planta y por la posición en que se secuenció el gen) se obtuvo utilizando el 

programa DOTUR. Sin embargo, debido a que el análisis en este programa está 

basado en alineamientos múltiples entre las secuencias, el mismo no pudo ser 

utilizado para determinar cuántos filotipos distintos en total componían cada 

biblioteca. En su lugar se utilizó el algoritmo de Classifier en la base de datos de 

RDP 10 ya que este puede determinar qué secuencias se clasifican bajo un 

mismo filotipo con un 97% de identidad basado en su relación con secuencias 

publicadas en la base de datos y no en la relación determinada por un 

alineamiento entre las mismas secuencias. En este análisis de riqueza de 

especies se obtuvo que la biblioteca de clones correspondiente a la planta de 

tratamiento de Adjuntas resultó ser más rica en especies con 34 filotipos de 

entre 46 secuencias incluidas, mientras que la biblioteca de la planta de 

Mayagüez resultó con sólo 20 filotipos de 51 secuencias incluídas en el análisis. 

Los resultados obtenidos del programa de DOTUR también fueron 

utilizados para calcular distintos índices de diversidad y riqueza (Tabla 6), y para  
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Tabla 6. Índices ecológicos y características estadísticas de las bibliotecas de 
clones ambientales construídas de muestras de los reactores de tratamiento 
aerobio de Mayagüez y Adjuntas. 
 

Índice ecológico 
Mayagüez Adjuntas 

5’-3’ 3’-5’ CR Media 5’-3’ 3’-5’ CR Media 
Índice diversidad Shannon 

and Weaver (H) 
2.16 1.73 1.95 2.92 2.51 2.71 

Índice diversidad de 

Simpson (1/D) 
0.14 0.23 0.19 0.02 0.05 0.04 

Índice de riqueza de 

Jaccard 
20 50.5 35.2 51.1 156 103.6 

Índice de riqueza SChao 1 17.2 30 23.6 50 36.5 43.3 

Índice de riqueza SACE 28.1 39.2 33.7 60.5 31.9 46.2 

Riqueza de OTU’s 13 9 11 20 14 17 

Por ciento de cobertura (%) 78 64 71 36 57 47 
OTU- Unidad Taxonómica Operacional, CR- Complemento reverso 
 

construir curvas de refracción (Figura 13). Los índices de diversidad de Shannon 

and Weaver (H) y el de Simpson (1-D) demostraron que la biblioteca genómica 

de Adjuntas reflejó una mayor diversidad de especies de bacterias en su 

biorreactor, en comparación con la relativamente baja diversidad identificada en 

la muestra de Mayagüez. De manera consistente, los índices de riqueza de 

especies Jaccard, SChao 1 y SACE indican que la riqueza de especies bacterianas 

es mayor en las muestras de Adjuntas que en las de Mayagüez. Las curvas de 

refracción, que son utilizadas para comparar la riqueza de especies observadas 

en ambientes que han sido muestreados de forma desigual, demostraron que las 

bibliotecas genómicas de ambas plantas de tratamiento requieren una mayor 

cantidad de secuencias clonadas para poder alcanzar una tendencia contínua en 
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la curva (Figura 13). Alcanzar una tendencia contínua en la gráfica describiría 

adecuada y proporcionalmente la riqueza del ambiente muestreado.  

Para medir el grado de representatividad alcanzado entre las muestras y 

el ambiente real, se calculó el Índice de Buena Cobertura (GCI, por sus siglas en 

inglés) utilizando el algoritmo de ASLO para determinar tamaño de bibliotecas de 

clones (http://www.aslo.org/lomethods/free/2004/0114a.html). Para esto se 

utilizaron los valores de OTUs calculados con la herramienta de Classifier del 

RDP. De los resultados de ASLO se desprenden gráficas de cobertura y 

medidas de los índices de riqueza de especies: SChao 1 y SACE (Figura 14). En los 

resultados del análisis se observa que, a pesar de que se necesitarían más 

secuencias de ambos reactores para obtener una cobertura más significativa, la 

biblioteca de clones de la planta de Mayagüez resultó ser más completa y 

representativa con un 73% de cobertura. La biblioteca de Adjuntas resultó estar 

muy por debajo de valores aceptables de cobertura (46%) lo que demuestra que 

indudablemente esta biblioteca requiere más secuencias para obtener una 

representación adecuada de la comunidad bacteriana. Los índices de riqueza 

sostienen esta idea ya que demuestran que, a pesar de que la biblioteca de 

Adjuntas posee menos secuencias, resulta ser más rica en especies que la 

biblioteca de Mayagüez. 

Finalmente, para poder evaluar cuan significativas son las diferencias 

entre las bibliotecas genómicas de ambas plantas de tratamiento, se calcularon 

valores de p utilizando el programa WEB-LIBSHUFF (http://libshuff.mib.uga.edu).  
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Figura 13. Curvas de refracción de las bibliotecas de clones construídas de las muestras de los reactores aerobios de las 
plantas de Mayagüez y Adjuntas.  
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La siguiente fórmula: p= 1-(1-a)k (k-1) , se utilizó para calcular el valor p estándar 

para dos bibliotecas. Se estableció un por ciento de confianza de p=0.05, en 

donde k es el número de bibliotecas a ser comparadas. El valor de p estándar 

fue de p= 0.0253. Los valores p obtenidos del análisis estuvieron por debajo de 

p= 0.003, lo que revela diferencias significativas entre las bibliotecas clones del 

16S rADN de ambas plantas de tratamiento ya que estos valores se encuentran 

por debajo del valor p mínimo esperado.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 14. Análisis de cobertura de las bibliotecas de clones ambientales de las 
muestras de reactor aerobio de las plantas de tratamiento de Mayagüez (A) y 
Adjuntas (B). 

(A) 

(B) 
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Análisis de restricción In-Silico de las bibliotecas genómicas ambientales  

 

Los resultados generales del análisis de restricción In-Silico de los genes 

secuenciados en la dirección 5’-3’ para ambas bibliotecas de clones  se 

presentan en las Tablas 7 y 8. Todos los fragmentos generados In-Silico fueron 

asociados a grupos filogenéticos descritos (Tablas 9 y 10) y todos, excepto uno, 

pudieron ser detectados en las fotos de electroforesis de t-RFLP (Figuras 15 y 

16). Aquellos fragmentos en una misma biblioteca que diferían por más o menos 

una base de longitud fueron localizados en la foto de t-RFLP como un mismo 

fragmento terminal. Fragmentos mayores a 700 pb o menores a 50 pb no 

pudieron ser localizados en las fotos por estar fuera del rango de medida que 

provee el marcador de peso molecular. El fragmento de 117 pb correspondiente 

al clon MAYABIO-144 de la biblioteca genómica de Mayagüez fue la única 

secuencia de ambas bibliotecas que no pudo ser localizada en ninguno de los 

perfiles de t-RFLP obtenidos. Algunos fragmentos correspondieron 

proporcionalmente en su intensidad de fluorescencia con las frecuencias con 

que fueron detectados en las bibliotecas genómica, como por ejemplo los 

fragmentos correspondientes a Synechococcus de la biblioteca genómica de 

Mayagüez en los perfiles de restricción de las 3 enzimas utilizadas. 
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Tabla 7. Restricción In-Silico de secuencias (orientación 5’-3’) de clones 
ambientales obtenidas de la biblioteca genómica de la planta de tratamiento de 
Mayagüez. Las marcas diagonales (/) indican que no se encontraron cortes de la 
enzima correspondiente dentro del la secuencia parcial. 

 

 

 

 

    

Nombre de 
secuencia 

Enzima de restricción- Peso 
molecular del fragmento terminal  <700 pb % de identidad y filogenia 
Hae III Rsa I Msp I 

MAYABIO 106 39 / /   100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 113 291 422 491  100% Synechococcus 
MAYABIO 121 39 422 439  100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 128 381 104 81  95% Haliscomenobacter 
MAYABIO 131 39 / 439  100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 136 39 / 439   100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 139 381 104 81  99% Haliscomenobacter 
MAYABIO 141 39 / 439  100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 142 39 / 130  100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 143 39 / 439   100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 144 117 25 150  80% Alphaproteobacteria 
MAYABIO 147 39 / 439  100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 149 72 / 433   92% Gammaproteobacteria 
MAYABIO 150 39 / 439   100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 151 207 437 190  38% Chloroflexi 
MAYABIO 210 291 422 491  100% Synechococcus 
MAYABIO 211 39 / 439  100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 215 39 / 130  100% Rhodobacteraceae 
MAYABIO 225 138 421 490  100% Synechococcus 
MAYABIO 227 291 422 491  100% Synechococcus 
MAYABIO 230 232 99 167  100% Actinomycetales 
MAYABIO 232 39 314 95  100% Flavobacteriaceae 
MAYABIO 236 291 422 491  100% Synechococcus 
MAYABIO 238 227 474 148  98% Rubritalea  
MAYABIO 240 291 422 491  100% Synechococcus 
MAYABIO 246 291 422 491  100% Synechococcus 
MAYABIO 250 228 25 440  79% Alphaproteobacteria 
MAYABIO 251 232 459 167  100% Actinomycetales 
MAYABIO 252 180 474 151  100% Balneola 
MAYABIO 253 291 422 454  100% Synechococcus 
MAYABIO 259 / 314 93  100% Flavobacteriaceae 
MAYABIO 260 291 422 491  100% Synechococcus 
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Tabla 8. Restricción In-Silico de secuencias (orientación 5’-3’) de clones 
ambientales obtenidas de la biblioteca genómica de la planta de tratamiento de 
Adjuntas. Las marcas diagonales (/) indican que no se encontraron cortes de la 
enzima correspondiente dentro del la secuencia parcial. 

 

 

 

 

 

 

    

Nombre de 
Secuencia 

Enzima de restricción- Peso 
molecular del fragmento terminal <700 pb % de identidad y filogenia 
Hae III Rsa I Msp I 

ADJUBIO 112 / 314 93  98% Flavobacteriaceae 
ADJUBIO 120 67 80 161  100% Corynebacterineae 
ADJUBIO 127 39 45 541  93% Flexibacteraceae 
ADJUBIO 128 291 422 491  100% Synechococcus 
ADJUBIO 136 186 432 279  90% Mycobacterium 
ADJUBIO 201 39 118 439  99% Rhizobiales 
ADJUBIO 23 226 451 139  38% Thermomicrobia 

ADJUBIO 213 198 427 139  98% Comamonadaceae 
ADJUBIO 216 227 451 171  100% Caldilinea  
ADJUBIO 217 75 / 78   100% Polyangiaceae  
ADJUBIO 221 39 472 429  100% Xanthomonadaceae 
ADJUBIO 224 39 312 132  100% Bacteroidetes 
ADJUBIO 226 / 110 538   89% Bacteroidetes 
ADJUBIO 238 / 110 538   96% Bacteroidetes 
ADJUBIO 247 325 114 91  100% Sphingobacteriales 
ADJUBIO 251 286 313 93  100% Bacteroidetes 
ADJUBIO 255 67 80 161  100% Gordonia 
ADJUBIO 259 217 489 176  94% Candidate Division WS3 
ADJUBIO 301 39 472 541  98% Flexibacteraceae 
ADJUBIO 302 200 120 430  100% Cupriavidus 
ADJUBIO 303 75 81 468  89% Bdellovibrionales 
ADJUBIO 305 / 110 538   95% Bacteroidetes 
ADJUBIO 309 39 312 207  98% Bacteroidetes 
ADJUBIO 315 198 427 139  98% Comamonadaceae 
ADJUBIO 317 254 450 161  84% Candidate Division OD1 
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Tabla 9. Fragmentos terminales de la biblioteca de clones de la planta de 
tratamiento de Mayagüez identificados en la electroforesis del t-RFLP. Aquellos 
fragmentos que diferían por una base de longitud se agruparon como un solo 
fragmento de restricción. Fragmentos menores a 50 pb no fueron señalados en 
la foto. El fragmento de 117 pb de Hae III no pudo ser localizado.  

 
* Estos fragmentos poseen un % de identidad bajo (<80%) con este grupo filogenético.  
 

 

 

 

 

 

 

 

 

Hae III Rsa I Msp I 

Tamaño Filo Tamaño Filo Tamaño Filo 

39 Alphaproteobacteria 
Bacteroidetes 25 Alphaproteobacteria 81 Bacteroidetes 

72 Gammaproteobacteria 99 Actinobacteria 93 Bacteroidetes 
117 Alphaproteobacteria 104 Bacteroidetes 95 Bacteroidetes 
138 Cyanobacteria 314 Bacteroidetes 130 Alphaproteobacteria 
180 Bacteroidetes 422 Cyanobacteria 148 Verrucomicrobia 
207 *Chloroflexi 437 *Chloroflexi 150 Alphaproteobacteria 

Bacteroidetes 

227 Alphaproteobacteria 
Verrucomicrobia 474 Bacteroidetes 

Verrucomicrobia 167 Actinobacteria 

232 Actinobacteria   190 *Chloroflexi 
291 Cyanobacteria   433 Gammaproteobactria 
381 Bacteroidetes   439 Alphaproteobacteria 

    454 Cyanobacteria 
    491 Cyanobacteria 
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Tabla 10. Fragmentos terminales de la biblioteca de clones de la planta de 
tratamiento de Adjuntas identificados en la electroforesis del t-RFLP. Aquellos 
fragmentos que diferían por una base de longitud se agruparon como un solo 
fragmento de restricción. Fragmentos menores a 50 pb no fueron señalados en 
la foto. 

 
* Estos fragmentos poseen un % de identidad bajo (<80%) con este grupo filogenético.  
 
 

 

 

 

 

Hae III Rsa I Msp I 

Tamaño Filo Tamaño Filo Tamaño Filo 

39 
Alphaproteobacteria 
Bacteroidetes 
Gammaproteobacteria 

45 Bacteroidetes 78 Deltaproteobacteria 

67 Actinobacteria 80 Actinobacteria 
Deltaproteobacteria 91 Bacteroidetes 

75 Deltaproteobacteria 110 Bacteroidetes 93 Bacteroidetes 
186 Actinobacteria 114 Bacteroidetes 132 Bacteroidetes 

198 Betaproteobacteria 118 Alphaproteobacteria 139 Betaproteobacteria 
*Thermomicrobia 

200 Betaproteobacteria 120 Betaproteobacteria 161 
Actinobacteria  
Candidate Division 
OD1 

217 Candidate Division WS3 312 Bacteroidetes 171 Chloroflexi 

226 Chloroflexi 
*Thermomicrobia 314 Bacteroidetes 176 Candidate Division 

WS3 

254 Candidate Division OD1 422 Cyanobacteria 207 Bacteroidetes 
286 Bacteroidetes 427 Betaproteobacteria 279 Actinobacteria 

291 Cyanobacteria  432 Actinobacteria 429 Betaproteobacteria 
Gammaproteobacteria 

325 Bacteroidetes 451 
Chloroflexi 
Candidate Division OD1 
*Thermomicrobia 

439 Alphaproteobacteria 

  472 Bacteroidetes 
Gammaproteobacteria 468 Deltaproteobacteria 

  489 Candidate Division WS3 491 Cyanobacteria 
    538 Bacteroidetes 
    541 Bacteroidetes 
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Figura 15. Electroforesis de t-RFLP de las muestras de las etapas anóxica y 
aerobia del biorreactor y del recirculado de la planta de tratamiento de 
Mayagüez. Los recuadros encierran las bandas correspondientes a los pesos 
moleculares identificados en la restricción In-Silico de los clones ambientales.  
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Figura 16. Electroforesis de t-RFLP de las muestras de la etapa aerobia del 
biorreactor y del licor mezclado de la planta de tratamiento de Adjuntas. Los 
recuadros encierran las bandas correspondientes a los pesos moleculares 
identificados en la restricción In-Silico de los clones ambientales.  
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Efecto de factores ambientales y operacionales en las comunidades 

bacterianas 

 

Parámetros ambientales y operacionales  

 

 La composición de la comunidad bacteriana en los biorreactores de lodos 

activados está generalmente influenciada por factores ambientales y 

operacionales que de alguna forma afectan las actividades metabólicas de las 

distintas poblaciones. Conocer los factores que tienen mayor influencia en la 

estabilidad de las comunidades bacterianas en un sistema de tratamiento puede 

ayudar a desarrollar mejores técnicas de manejo y sistemas más eficientes. Con 

el objetivo de identificar aquellos factores que afectan en un mayor grado la 

estructura de las comunidades bacterianas, aproximadamente 26 parámetros 

operacionales y condiciones ambientales fueron observados.  

 Los parámetros operacionales variaron en la forma en que fueron 

colectados y la fuente de información de la cual provenían los datos. Algunos 

datos correspondían a parámetros medidos diariamente en el laboratorio de la 

planta de tratamiento, otros se midieron en nuestro laboratorio el mismo día del 

muestreo y los restantes fueron provistos por los laboratorios centrales de la 

Autoridad de Acueductos y Alcantarillados.  

 La mayoría de los parámetros seleccionados se analizaron utilizando 

herramientas estadísticas multivariadas. Algunos parámetros se manejaron de 

manera independiente por arrojar información importante que podría destacar 
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aspectos fundamentales de la dinámica bacteriana que ocurre en los reactores 

de ambas plantas de tratamiento. Dos de estos parámetros fueron las 

concentraciones de amoniaco y nitrato a través del sistema de tratamiento 

(Figura 17). En esta figura se ilustra cómo las concentraciones de estos 

nutrientes cambia en el sistema de tratamiento de la planta de Mayagüez desde 

el afluente hasta el efluente. En el diagrama se puede apreciar que las 

concentraciones de amoniaco disminuyen significativamente en el efluente de la 

planta en comparación con las concentraciones que llegan al sistema. En 

algunas ocasiones la unidad de tratamiento alcanza casi un 100% de eficiencia 

en el proceso de remoción de amoniaco. Esto generalmente se considera como 

una alta eficiencia del sistema en la remoción de nitrógeno en el biorreactor. Sin 

embargo, la gráfica también demuestra que las concentraciones de nitrato, que 

puede ser una forma oxidada de amoniaco, aumentan significativamente en el 

efluente de la planta. En muchas ocasiones estas concentraciones sobrepasan 

los límites establecidos por la Ley Federal de Aguas Limpias para las 

concentraciones de nitrato en descargas de agua tratadas. Esto puede 

demostrar que la eficiencia de remoción de compuestos nitrogenados en el 

reactor es sobrestimada porque las concentraciones finales de nitrato aumentan 

con respecto a las concentraciones del afluente, produciendo estas sales 

contaminantes altamente solubles. Los resultados para la planta de Adjuntas de 

estos mismos parámetros son consistentes con los resultados de Mayagüez, 

pero no se ilustran por falta de réplicas en los resultados de amoniaco y nitrato 
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del afluente y efluente de la planta que solo fueron medidos durante el último 

muestreo.  

Otros parámetros considerados de forma independiente incluyen la 

remoción de Demanda Biológica de Oxígeno (BOD) y de los Sólidos 

Suspendidos Totales (TSS). Estos parámetros representan principalmente la 

eficiencia de las comunidades microbianas en los reactores removiendo materia 

orgánica e inorgánica en el agua del afluente. En la figura 18 se presenta la 

remoción de BOD comparando ambas plantas de tratamiento. En general, se 

puede observar que la comunidad de Mayagüez es más consistente en la 

remoción de materia orgánica, manteniendo generalmente una remoción de 

98%. Por el otro lado la comunidad de Adjuntas demuestra ser mucho menos 

consistente removiendo BOD, con valores promedios mensuales tan bajos como 

89%. A pesar de que ambas plantas cumplen con los límites establecidos por ley 

para descarga de BOD, estas observaciones demuestran diferencias en la 

eficiencia de las estructuras comunitarias dominantes a través del tiempo.  

Los resultados de remoción de TSS (Figura 19) son consistentes con los 

de remoción de BOD, ya que se observa claramente que la eficiencia de 

remoción en la planta de Mayagüez es más alta y constante que en la planta de 

Adjuntas. Estos resultados podrían ser también un reflejo de la estabilidad en la 

estructura bacteriana en los reactores ya que comunidades bacterianas 

inestables pueden propiciar una disminución en la capacidad de sedimentación 

de los lodos en el clarificador secundario. Una pobre sedimentación de los lodos 
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Figura 17. Promedios de las concentraciones de amoniaco y nitrato medidos en muestras de las distintas 
etapas de tratamiento de la planta de Mayagüez.  
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en el clarificador secundario aumenta las concentraciones de TSS en el efluente.  

Las concentraciones del BOD en las plantas de tratamiento muestran un patrón 

distintivo para la unidad de Adjuntas (Figura 20). Las concentraciones de BOD 

del efluente y del afluente parecen ser inversamente proporcionales la mayoría 

del tiempo. Esto sugiere que cuando las concentraciones de materia orgánica 

son mayores en el afluente la eficiencia de la comunidad en la remoción de 

materia orgánica en el reactor parece aumentar. Este patrón no se puede 

observar cuando se comparan los mismos parámetros para la planta de 

Mayagüez. Aquí la remoción de materia orgánica en el reactor parece ser más 

constante sin ser influenciada significativamente por las concentraciones de 

materia orgánica que llegan al sistema de tratamiento. 

 

Análisis Canónico de Correspondencia (CCA) 

 

 Para poder hacer una estimación adecuada del efecto que tenían los 

múltiples parámetros operacionales medidos en cada planta sobre las 

comunidades bacterianas en los reactores, se seleccionó una herramienta 

estadística multivariada que estima el efecto de todos los parámetros al mismo 

tiempo sobre las comunidades estudiadas por medio de t-RFLP. De esta forma 

se establecen cuáles parámetros tiene más influencia sobre los cambios 

poblacionales que se observan en los perfiles de fragmentos terminales. Estos 

complejos gradientes se estudiaron utilizando la técnica de Análisis Canónico de 
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Figura 18. Comparación de la remoción de la Demanda Bioquímica de Oxígeno 
(BOD) en las plantas de tratamiento de Mayagüez y Adjuntas  
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
Figura 19. Comparación de la remoción de los Sólidos Suspendidos Totales 
(TSS) en las plantas de tratamiento de Mayagüez y Adjuntas 
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Figura 20. Concentraciones de la Demanda Biológica de Oxígeno medidas por 
el método de 5 días en el efluente y el afluente de las plantas de tratamiento de 
Mayagüez (A) y de Adjuntas (B). 

(B) 

(A) 
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Correspondencia (CCA). Las gráficas de CCA para las dos plantas de 

tratamiento se realizaron utilizando los parámetros medidos mensualmente 

independientemente de los que se midieron los mismos días del muestreo. En 

los diagramas solo se incluyeron los valores correspondientes a cambios 

temporales en las comunidades y los vectores de los parámetros operacionales. 

Los valores resultantes de la ordenación correspondiente a las poblaciones 

individuales fueron obviados del análisis. Solo se presentan los dos primeros 

ejes de ordenación de cada diagrama por ser generalmente los más 

informativos.   

 Para la planta de Mayagüez se compararon un total de 23 parámetros 

ambientales con las comunidades en los distintos meses de muestreo. Estos se 

separaron en un grupo de 14 parámetros medidos o calculados con las medidas 

tomadas los mismos días en que se tomaron las muestras y otro grupo de 9 

parámetros que incluye los parámetros obtenidos durante los meses de 

muestreo. Para las gráficas de CCA generadas se descartaron las variables 

biológicas correspondientes a las comunidades del reactor de Mayagüez para 

los meses de enero y febrero del 2007. Esto se debe a que en las gráficas en 

que se incluyen estos dos meses de muestreo se genera un efecto de arco entre 

las variables que no propicia una estimación adecuada del efecto de los 

parámetros ambientales sobre el resto de las comunidades. Cuando un efecto 

de arco es observado en una gráfica de CCA, es ampliamente recomendado que 

las variables que estén provocándolo sean eliminadas del análisis (Armitage et 

al., 2004; ter Braak y Smilawer, 1998; Zuur et al. 2007) (ver Apéndice 3) 
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Para la planta de Adjuntas se utilizaron un total de 18 parámetros 

ambientales y operacionales para generar las gráficas de CCA. Estos se 

separaron en un grupo de 4 parámetros correspondientes a medidas hechas los 

mismos días del muestreo y otro grupo de 14 parámetros correspondientes a 

medidas realizadas durante los meses del muestreo.  

 En la figura 21 se observan los parámetros de medición diaria en 

comparación con las comunidades detectadas por los perfiles de t-RFLP en el 

reactor de la planta de Mayagüez a través de los últimos 11 meses de muestreo. 

Los dos ejes de ordenación presentados ilustran significativamente el 32% de 

las variaciones en las comunidades influenciadas por los parámetros incluídos 

en el análisis. Como se aprecia en el diagrama la mayoría de las comunidades 

ilustradas se agrupan a la derecha del segundo eje. Las restantes 4 

comunidades correspondientes a los primeros 4 meses incluidos en el análisis 

se localizaron en los cuadrantes 1 y 4 a la izquierda de del segundo eje de 

ordenación. La posición de las muestras con respecto a los vectores puede 

reflejar relaciones positivas si una línea perpendicular al vector trasada desde la 

muestra lo interseca en algún punto, o pueden reflejar relaciones negativas si 

esta línea perpendicular no interseca el vector. Mientras más cercanas se 

encuentran las muestras al vector y mayor sea el largo del vector, más fuertes 

serán las correlaciones entre cambios en la comunidad bacteriana de esa 

muestra y el parámetro que ese vector representa. Cada eje representa un por 

ciento del total de la variación que se observa en la distribución de las muestras, 



 99 

mientras menor sea el ángulo formado entre  el vector uno de los ejes, mayor 

influencia tiene ese vector sobre los cambios que ese eje particular representa.  

Se observa que los vectores de Sólidos Suspendidos Totales (TSS-E, por 

sus siglas en inglés) y Demanda Química de Oxigeno (COD-E, por sus siglas en 

inglés) en el efluente, que pueden ser un reflejo de la eficiencia de las 

comunidades en el reactor, se relacionan fuerte y negativamente a la mayoría de 

las muestras a través de los meses de muestreo incluidos. También en su 

mayoría se observan relaciones negativas con los vectores correspondientes a 

los parámetros de Proporción de Alimento y Microorganismos (F/M, por sus 

siglas en inglés), pH, COD del afluente y bacterias desnitrificadoras 

contabilizadas por el Número Más Probable (MPN). La mayoría de la 

comunidades mostraron relaciones positivas con los vectores de 

concentraciones de nutrientes (PO4 y NO3), Tiempo de Retención de Sólidos 

(SRT, por sus siglas en inglés), Sólidos Suspendidos en el Licor Mezclado 

(MLSS y MLVSS, por sus siglas en inglés) y la Tasa de Alimentación (Feed-

Rate). Todos estos últimos parámetros están asociados a las condiciones 

predominantes dentro del reactor al momento del muestreo. La mayoría de los 

parámetros incluídos en el diagrama presentan relaciones más fuertes con los 

cambios representados por el primer eje de ordenación. En cuanto a la materia 

orgánica e inorgánica que llega a la planta de tratamiento por el afluente, los 

TSS no aparentan tener tanta importancia como las concentraciones de COD. 

Este último muestras relaciones fuertemente positivas con el F/M. También se 

destaca la relación negativa que se observa entre las concentraciones de 
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bacterias desnitrificadoras en el reactor y las concentraciones de nitrato, y la 

relación fuertemente positiva entre este nutriente y el SRT. Los parámetros que 

aparentan tener una mayor influencia sobre la estabilidad de las comunidades 

bacterianas son el pH, el SRT, el F/M y las concentraciones de materia orgánica 

que llegan a la planta y están disponibles en el reactor.  

En la segunda gráfica de CCA se observan los parámetros medidos 

mensualmente en comparación con las comunidades detectadas por los perfiles 

de t-RFLP en el reactor de la planta de Mayagüez a través de los últimos 11 

meses de muestreo (Figura 22). Los dos ejes de ordenación presentados 

ilustran significativamente el 38% de las variaciones en las comunidades 

influenciadas por los parámetros incluidos en el análisis. Como se aprecia en el 

diagrama la mayoría de las comunidades de bacterias ilustradas se agrupan a la 

derecha del segundo eje. Al igual que en la gráfica anterior, las restantes 4 

comunidades correspondientes a los primeros 4 meses incluídos en el análisis 

se localizaron en los dos cuadrantes opuestos, a la izquierda del segundo eje de 

ordenación.  

Se observa que la mayoría de las comunidades bacterianas localizadas en el 

diagrama se relacionan positivamente a los parámetros de Temperatura (°C), 

flujo de afluente y las concentraciones de mercurio, coliformes totales y BOD en 

el afluente. También se muestran relaciones fuertes pero negativas de la 

mayoría de las muestras con el Tiempo de Retención Hidráulica (HRT, por sus 

siglas en inglés) y las concentraciones de Surfactantes Totales. Las 

concentraciones de Nitrógeno total por el método de Kjeldahl (TKN), a pesar de 
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que aparentar tener una fuerte influencia sobre las fluctuaciones de bacterias en 

el reactor, no se puede asociar a una mayoría de las muestras. Casi un 50% de 

las muestras se relacionan a este positivamente y el otro 50% se relacionan 

negativamente. El BOD del efluente aparenta ser el parámetro menos 

significativo en ilustrar fluctuaciones en la comunidad de bacteria. Los factores 

que aparentan tener una mayor influencia sobre las comunidades de bacteria 

son el HRT y el flujo asociado principalmente a los cambios representados por el 

primer eje de ordenación, y el TKN y la temperatura asociados principalmente a 

los cambios ilustrados por el segundo eje de ordenación. Un aspecto destacado 

es la fuerte relación inversamente proporcional entre el HRT y el flujo de agua en 

el afluente.  

En la tercera y cuarta gráfica de CCA se observan los parámetros 

medidos los mismos días de muestreo y mensualmente respectivamente en 

comparación con las comunidades detectadas por los perfiles de t-RFLP en el 

reactor de la planta de Adjuntas a través de todos los 13 meses de muestreo 

(Figuras 23 y 24). Los dos ejes de ordenación presentados en la primera figura 

ilustran significativamente el 76% de las variaciones en las comunidades 

influenciadas por los parámetros incluidos en el análisis y los dos ejes de la 

segunda gráfica ilustran significativamente el 32% de las variaciones. Como se 

aprecia en el diagrama que ilustra los parámetros tomados los mismos días del 

muestreo,  la mayoría de las comunidades de bacterias se agrupan en la parte 

superior del primer eje de ordenación. Por otro lado, las comunidades de 
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Figura 21. Análisis Canónico de Correspondencia en dos dimensiones mostrando la relación entre los parámetros ambientales y 
operacionales colectados o calculados los mismos días del muestreo en comparación con las comunidades bacterianas 
correspondientes a los primeros 11 meses de muestreo en la planta de Mayagüez, estimadas a partir de los perfiles de t-RFLP. 
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Figura 22. Análisis Canónico de Correspondencia en dos dimensiones mostrando la relación entre los parámetros ambientales y 
operacionales colectados o calculados durante los meses de muestreo en comparación con las comunidades bacterianas 
correspondientes a los primeros 11 meses de muestreo en la planta de Mayagüez, estimadas a partir de los perfiles de t-RFLP. 
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bacterias graficadas junto a los parámetros tomados mensualmente se 

distribuyen casi equitativamente entre los cuatro cuadrantes del plano de 

ordenación.  

En la primera de las gráficas de CCA de la planta de tratamiento de 

Adjuntas (Figura 23) se observan 4 parámetros medidos el mismo día del 

muestro con respecto a las comunidades bacterianas.  Se observa claramente 

que la mayoría de las comunidades a través del tiempo de muestro muestran 

relaciones positivas con las concentraciones de nutrientes (NO3 y PO4
-) y las 

concentraciones de bacterias desnitrificadoras. De forma muy similar a los 

resultados obtenidos para las comunidades de la planta de Mayagüez, las 

concentraciones nutrientes muestran relaciones positivas mientras que el pH 

muestra relaciones negativas con la mayoría de las muestras en el diagrama. 

Sin embargo, a diferencia de los resultados de Mayagüez, en los resultados de 

la planta de Adjuntas las concentraciones de nutrientes parecen tener más 

importancia explicando las fluctuaciones en las comunidades bacterianas que 

las medidas de pH. También de forma consistente con los resultados obtenidos 

en la planta de Mayagüez, las concentraciones de nitrato muestran relaciones 

negativas con las concentraciones de bacterias desnitrificadoras en el reactor, 

estimadas por el método del Número Más Probable.  

En la segunda gráfica de CCA para la planta de tratamiento de Adjuntas 

(Figura 24) se graficaron las comunidades de bacterias en relación a los 

parámetros medidos mensualmente provistos por los laboratorios centrales de la 

Autoridad de Acueductos y Alcantarillados. En este diagrama lo primero que se 
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observa es que la gran mayoría de los parámetros graficados muestran 

influencias fuertes sobre los cambios representados por el primer eje de 

ordenación. Los patrones de asociación entre la mayoría de las comunidades 

bacterianas y los parámetros operacionales y ambientales no son tan evidentes 

como en las gráficas anteriores. Sin embargo, de análisis se desprenden 

algunos aspectos importantes. Se puede observar que, al igual que en la planta 

Mayagüez, el HRT posee relaciones fuertes negativas con la mayoría de las 

comunidades y se localiza inversamente proporcional al flujo del afluente. Se 

observa que parámetros como las concentraciones de Mercurio total (T-Hg) y 

surfactantes totales que están determinadas por las concentraciones de estos 

compuestos que llegan a través del afluente, tienen una significancia mayor que 

estos mismos parámetros en la planta de tratamiento de Mayagüez.  En 

contraste, parámetros como la temperatura, el BOD del afluente y las 

concentraciones de coliformes aparentan tener una menor significancia 

ilustrando las fluctuaciones poblacionales que ambos ejes de ordenación 

representan. Otros parámetros que parecen tener una relación importante con 

las fluctuaciones en las comunidades bacterianas en el reactor de tratamiento 

son las concentraciones de sólidos suspendidos totales y fósforo total en el 

efluente.  
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Figura 23. Análisis Canónico de Correspondencia en dos dimensiones mostrando la relación entre los parámetros ambientales y 
operacionales colectados los mismos días del muestreo en comparación con las comunidades bacterianas correspondientes a los 
13 meses de muestreo en la planta de Adjuntas, estimadas a partir de los perfiles de t-RFLP.  
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Figura 24. Análisis Canónico de Correspondencia en dos dimensiones mostrando la relación entre los parámetros ambientales y 
operacionales colectados o calculados durante los meses de muestreo en comparación con las comunidades bacterianas 
correspondientes a los 13 meses de muestreo en la planta de Adjuntas, estimadas a partir de los perfiles de t-RFLP. 
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DISCUSIÓN  

 

Los sistemas de tratamiento secundario o biológico, han sido manejados 

históricamente como diseños de ingeniería sin tomar necesariamente en 

consideración la complejidad biológica y la dinámica de las poblaciones 

microbianas que están interactuando en el reactor de tratamiento. Más aun, el 

poco conocimiento que se tiene sobre la estructura de las comunidades 

bacterianas que componen estos llamados “lodos”, ha sido extrapolado desde el 

lugar de estudio al resto del mundo como criterios de diseño y operación. Estos 

estudios en zonas templadas extrapolan principios derivados en un lugar a, por 

ejemplo, zonas tropicales asumiendo que grupos similares de microorganismos 

son los protagonistas en todo sistema ignorando variaciones geográficas, 

climáticas y culturales, entre otras. Clásicamente los diseños de ingeniería se 

han centrado en la hipótesis de Lourens Bass-Becking (Bass-Becking, 1934) que 

plantea que todos los microorganismos están en todas partes y que es el 

ambiente el que selecciona, o que viajan por todo el mundo y proliferan en 

cualquier lugar en donde encuentre condiciones ambientales adecuadas 

(Whitfield, 2005). Esta manera de pensar crea una imagen del las comunidades 

microbianas en estas plantas de tratamiento donde el mismo rango limitado de 

microorganismos es determinadamente seleccionados del ambiente para tratar 

las aguas usadas en todos los lugares y en todo momento (Curtis et al., 2003) 

Esta investigación se realizó con el propósito de entender mejor la 

estructura de estas comunidades bacterianas en el trópico, considerando 
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cambios temporales, en la escala de operación y la zona geográfica. Para lograr 

los objetivos de la investigación se utilizaron métodos moleculares 

independientes de cultivo y se recolectaron datos de parámetros operacionales 

químicos, físicos y biológicos. Los datos obtenidos propiciaron el que estos 

resultados fueran evaluados por medio de herramientas estadísticas 

multivariadas para así establecer relaciones entre parámetros biológicos de la 

comunidad con factores operacionales.  

Utilizar métodos independientes de cultivo como las herramientas 

principales para desarrollar esta investigación facilitó el que se recolectara una 

gran cantidad de datos referentes a la estructura de las comunidades 

bacterianas en las dos plantas de tratamiento analizadas, creando así un retrato 

más claro y completo de la composición y dinámica bacteriana  en estos 

ambientes particulares. Durante los últimos 15 años la aplicación de 

herramientas moleculares en el estudio microbiológico de las aguas usadas ha 

revolucionado la forma las ideas que se tenían sobre la ecología microbiana de 

estos sistemas (Wagner et al., 2002). Sin embargo, muchos estudios de alguna 

u otra forma han podido crear estereotipos de las poblaciones bacterianas que 

pueden dominar en estos sistemas de tratamiento.  

Estudios dependientes de cultivo claramente han subestimado la gran 

diversidad de microorganismos que habitan e interactúan en los biorreactores de 

tratamiento. En quizás unos de los primeros esfuerzos dirigidos a descifrar la 

fauna microbiana de los sistemas de lodos activados, Días y Bhat (1964-1965) 

publicaron una serie de artículos referentes a la diversidad de microorganismos 
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dominantes en dichos sistemas. Sus estudios dependientes de cultivo 

determinaron que el 80% de la comunidad bacteriana que formaba estos 

llamados “lodos” eran bacterias pertenecientes a la subdivisión β de las 

Proteobacteria, y clasificaron todas las bacterias aisladas dentro de este 80% en 

solo dos familias: Commamonadaceae y Rhodocyclaceae. Estos resultados 

evidentemente subestiman la alta diversidad bacteriana que domina en estos 

sistemas y que ha podido ser estudiada de forma más completa por medios 

independientes de cultivo. Resultados presentados durante el congreso anual 

107mo de la Sociedad Americana para la Microbiología (Well et al., 2007), 

señalan que en muestras de lodos activados de una planta de tratamiento 

analizada en el estado de California se detectaron un promedio de 1,606 filotipos 

distintos de procariotas en muestreos mensuales por medio de técnicas de 

microarreglos de ADN. Inclusive, los investigadores pudieron detectar más de 

2,000 filotipos en uno de los muestreos. 

Sin embargo, el hecho de que un estudio en particular se haya realizado 

por medio de técnicas independientes de cultivo, a pesar de ser más confiable, 

no garantiza que los resultados obtenidos en términos de la diversidad 

bacteriana puedan ser extrapolados automáticamente a cualquier otra planta de 

tratamiento distinta de la que fue sujeto de la investigación. Snaidr et al. (1997) 

realizaron un análisis de la diversidad de bacterias mediante técnicas 

independientes de cultivo en una planta de tratamiento de lodos activados. Ellos 

encontraron que más del 50% de las bacterias que pudieron ser identificadas 

pertenecían al grupo de las Betaproteobacteria. Los demás grupos identificados 
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en las muestras se dividieron de la siguiente forma: 19% Gammaproteobacteria, 

12% Epsilonproteobacteria, 5% Alphaproteobacteria, 7% Gram-positivos de bajo 

contenido G+C, 1% Clamidia y 1% Planctomycetos. Vale la pena destacar que 

este estudio se realizó en la ciudad de Munich, Alemania, un ambiente templado 

en donde las  temperaturas promedio anuales rondan los 10°C (Weatherbase, 

2009). Las diferencias en temperatura promedio entre los lugares de estudio 

pudiese ser un factor muy importante en determinar un patrón biogeográfico en 

la comunidad bacteriana. Estudios en otras partes del mundo han revelado 

resultados que varían de un lugar a otro. Un estudio también independiente de 

cultivo fue realizado en Japón por Yamaguchi et al. (1999). Estos encontraron 

que la comunidad de bacterias en una planta de tratamiento de lodos activados 

estaba dominada por bacterias del grupo de las Flavobacteria, las cuales no 

fueron detectadas en el estudio de Alemania; mientras que un estudio en 

Australia (Bond et al., 1994) reveló que las poblaciones dominantes en una 

planta local pertenecían en su mayoría a las Betaproteobacteria y Gram-

positivos de alto contenido G+C.  

En contraste con los resultados de las investigaciones antes presentadas, 

se puede señalar que los resultados obtenidos de nuestro estudio en las 2 

plantas de tratamiento en Puerto Rico fueron significativamente distintos. Los 

resultados de las bibliotecas genómicas ambientales de ambas plantas de 

tratamiento revelan que bacterias clasificadas bajo el grupo de las 

Proteobacteria son en ambos casos las más dominantes. Sin embargo a 

diferencias de los estudios presentados anteriormente a modo de comparación, 
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en las dos plantas estudiadas, bacterias pertenecientes al grupo de las 

Alphaproteobacteria fueron las más dominantes (Figura 8). Interesantemente, el 

grupo de las Betaproteobacteria que aparece como dominante en muchos otros 

estudios de la ecología de los lodos activados (Lee et al., 1999; Wagner et al., 

1993; Snaidr et al. 1997; Días y Bhat, 1964), no pudo ser detectado en la 

muestra de la planta de Mayagüez seleccionada para construir la biblioteca de 

clones. A pesar de que las bibliotecas de clones construídas para ambas plantas 

de tratamiento estudiadas no alcanzaron un nivel adecuado de cobertura 

(Figuras 13 y 14), se puede argumentar que bacterias pertenecientes al grupo 

de las Betaproteobacteria en la planta de tratamiento de Mayagüez no eran 

suficientemente dominantes como para ser detectadas entre los clones que se 

seleccionaran al azar para secuenciar. A pesar de que este grupo en particular 

no fue detectado y ha sido descrito como de suma importancia en estos 

sistemas, como antes presentado, la planta de Mayagüez resultó ser la más 

estable en la eficiencia del tratamiento a través de todo el tiempo de muestreo 

(Figuras 18 y 19). Esto puede sustentar el planteamiento de que los datos 

extrapolados de estudios realizados en otras partes del mundo no deben ser 

considerados como una regla general para describir la comunidad dominante de 

bacterias en todas las plantas de tratamiento.  

 En comparación con otros estudios (Wagner y Loy, 2002; Wagner et. al., 

2002; Eschenhagen et al., 2003) en donde las Proteobacteria suelen ser por 

mucho las más dominantes, ambas plantas de tratamiento se caracterizaron por 

la presencia relativamente alta de bacterias de los grupos de los Bacteroidetes, 
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las Actinobacteria y las Cyanobacteria. Particularmente el grupo de las 

Cyanobacteria resultó ser relativamente común en ambas plantas de 

tratamiento, con la peculiaridad de que todos los clones seleccionados se 

relacionaron solo a un grupo: los Synechococcus. Este grupo de Cyanobacteria 

es muy común en zonas oceánicas tropicales, ya que prefieren temperaturas 

cálidas, y suelen dominar en ambientes ricos en nutrientes. Se cree que este es 

quizás el grupo de organismos más abundante en el mundo (Scalan y West, 

2002). Sin embargo una revisión extensa de la literatura disponible revela que 

este es quizás el primer reporte de este grupo de bacterias en biorreactores de 

lodos activados. Las bibliotecas de clones de ambas plantas de tratamiento 

también se caracterizaron o diferenciaron de otros estudios publicados (Wagner 

y Loy, 2002; Wagner et. al., 2002) por la ausencia de secuencias relacionadas a 

los Firmicutes y a las Epsilonproteobacteria. Otros grupos detectados entre las 

secuencias de las bibliotecas de clones de esta investigación, como 

Verrucomicrobia, Chloroflexi, Actinobacteria y Planctomyces, han sido 

reportados esporádicamente en los estudios antes citados.  

 Entre los clones secuenciados de la planta de tratamiento de Adjuntas se 

destacan clones perteneciente a divisiones recientemente descritas de bacterias 

que aun no han podido ser aisladas (Dojka et al., 1998; Harris et al., 2004). 

Estas son secuencias relacionadas a los llamados grupos candidatos OD1 y 

WS3 clasificadas bajo el dominio Bacteria. Al igual que en el caso de los 

Synechococcus, este parece ser el primer reporte de estos grupos en 

biorreactores de lodos activados a gran escala. Los hallazgos más cercanos a la 
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detección de estos grupos en lodos activados corresponden a una investigación 

en donde detectaron ambos grupos en un digestor anaerobio de una planta de 

tratamiento de aguas usadas (Chouari et al., 2005) y una investigación que 

detectó la presencia del grupo OP11 en un biorreactor a escala de laboratorio 

(Dabert et al., 2001). Al momento de esa publicación el grupo OD1 se 

encontraba englobado dentro de este grupo putativo OP11 hasta que fueron 

separados en publicaciones posteriores (Harris et al., 2004). 

 A pesar que la cobertura de las bibliotecas de clones ambientales 

obtenidas de ambas plantas de tratamiento, especialmente los resultados de 

planta de tratamiento de Adjuntas (46% de cobertura), podrían no ser adecuadas 

para una caracterización significativa de la diversidad de bacterias en los 

biorreactores aerobios, a grandes rasgos se puede observar que estas plantas 

poseen patrones característicos que las diferencian entre ellas y de otras plantas 

estudiadas (Wagner y Loy, 2002; Wagner et. al., 2002; Lee et al., 1999; Wagner 

et al., 1993; Snaidr et al. 1997; Días y Bhat, 1964; Eschenhagen et al., 2003). 

Esta puede ser la primera evidencia encontrada en el presente estudio que 

demuestra que comunidades de bacterias en distintas plantas de lodos 

activados, separadas geográficamente, pueden poseer estructuras distintas y 

patrones característicos en cuanto a las poblaciones dominantes que podrían 

corresponder a factores ambientales, geográficos y hasta culturales. Si esto se 

observó a pequeña escala, dos plantas de tratamiento en una misma isla, 

podríamos esperar que a mayor escala (ej. distintos países) las diferencias sean 

mayores. Aun así, no hay evidencia que demuestre que estas diferencias en las 
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estructura de las comunidades de bacterias puedan tener un efecto adverso en 

la eficiencia del tratamiento biológico. Es posible que las comunidades en cada 

lugar específico evolucionen hasta establecerse una comunidad óptima para 

tratar las aguas del afluente por la selección de poblaciones con la capacidad de 

manejar la composición química particular de esas aguas bajo las presiones 

ambientales particulares de su ubicación geográfica. 

Aunque en el pasado se han realizado esfuerzos significativos por 

entender la composición de las comunidades microbianas que dominan en estos 

biorreactores de lodos activados, es importante destacar que la mayoría de 

estos estudios se han realizado utilizando biorreactores a escala de laboratorio 

(Wagner y Loy, 2002). La ventaja de poder estudiar el sistema de tratamiento a 

largo plazo sin salir del laboratorio y la facilidad de poder controlar factores 

ambientales y operacionales y observar sus efectos en las comunidades de 

bacterias podrían ser los factores más importantes para que se hayan preferido 

estos sistemas en dichas investigaciones. En otros estudios los investigadores 

han procurado controlar las condiciones ambientales durante el manejo de los 

sistemas e inclusive se han corrido los experimentos utilizando agua de afluente 

e inóculos de biorreactores de plantas de tratamiento a escala completa (Dabert 

et al., 2001; Padayachee et al., 2006). Sin embargo, por otra parte se ha 

demostrado que en los reactores a escala de laboratorio, que se corrieron en 

réplicas y bajo condiciones controladas semejantes a las sistemas reales, las 

comunidades de bacterias y su estructura no fueron reproducibles y tendían a 

divergir a través del tiempo (Saikaly et al., 2005; Boon et al., 2000; Eichner et al., 
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1999; Forney et al., 2001; Kaewpipat y Grady, 2002). Estos resultados 

concuerdan en que las comunidades de bacterias en estos reactores a escala de 

laboratorio son altamente dinámicas y continuamente fluctuantes, en 

comparación con plantas de tratamiento a escala completa que no presentan 

esta dinámica, o al menos no tan marcada. 

Posibles explicaciones a estas diferencias tan marcadas entre la 

estructura de las comunidades microbianas en los reactores replicados a escala 

de la laboratorio y los reactores a escala completa son ofrecidas por Kaewpipat y 

Grady (2002) y Curtis et al. (2003). Kaewpipat y Grady afirman que la estructura 

de las comunidades bacterianas en sistemas de tratamiento a escala de 

laboratorio podría demostrar características de sistemas caóticos y eso podría 

corresponder a distintos factores bióticos y abióticos, como competencia por los 

recursos, tasas altas de depredación o a perturbaciones ambientales 

relacionadas a nuevas condiciones de operación (tiempos de retención de 

sólidos e hidráulicos, proporción de microorganismos y alimento, etc.) que sean 

distintas a las condiciones presentes en los biorreactores a mayor escala y que 

creen nuevas presiones selectivas sobre la comunidad bacteriana. Curtis y sus 

colaboradores también atribuyen las diferencias en la estructura de las 

comunidades bacterianas de reactores replicados a escala de laboratorio a la 

presencia de dinámicas caóticas entre las poblaciones bacterianas y que estas 

dinámicas no están presentes o son imperceptibles en plantas de tratamiento a 

gran escala. Ellos argumentan que estas diferencias en sistemas de tratamiento 

de distintas escalas podrían explicarse por el modelo de equilibrio de las islas 
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biogeográficas (MacArthur y Wilson, 1967) que predice que las islas grandes 

tienden a poseer una mayor diversidad y una estructura comunitaria más 

estable.  

 En nuestro estudio trabajamos analizando la estructura de las 

comunidades de bacterias utilizando solo plantas de tratamiento a escala 

completa para tener una imagen más clara de la dinámica bacteriana real en 

estos sistemas. Estudiamos estas teorías sobre las fluctuaciones en las 

comunidades bacterianas mediante la comparación de plantas de tratamiento 

con distintas capacidades (Mayagüez: 28 MGD; Adjuntas: 0.6 MGD) sin alterar 

de ninguna forma las condiciones ambientales u operacionales. Decidimos 

determinar si la teoría de las Islas Biogeográficas (MacArthur y Wilson, 1967) 

podía ser aplicada a estos sistemas de tratamiento de aguas residuales 

considerando cada reactor de tratamiento como una isla independiente. Los 

cambios en las comunidades bacterianas en tiempo y espacio fueron estudiados 

utilizando la técnica molecular de t-RFLP y analizados mediante una 

combinación de herramientas estadísticas multivariadas para poder considerar 

significativamente la gran cantidad de datos generados.  

El primer método estadístico utilizado fue el de Escalamiento 

Multidimensional No Métrico (NMDS). La aplicación de este método a estudios 

de ecología de comunidades fue demostrada en detalle por Clarke (1993), y 

posteriormente su aplicación en el análisis de resultados t-RFLP (Schütte et al., 

2008; Rees et al. 2004; Culman et al., 2008; Bennette et al., 2008) y otros 

métodos moleculares (Ramette, 2007) ha sido ampliamente documentada. En 
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una gráfica de NMDS la distancia entre los puntos que se observan representa 

una distancia relativa entre las muestras basado en el nivel de similitud. 

Comunidades más similares aparecerán representadas como puntos más 

cercanos entre ellos y muestras más distintas aparecen como puntos más 

distantes. Este método lo utilizamos para comparar los resultados del análisis de 

las poblaciones bacterianas a través del tiempo y el espacio mediante el método 

molecular metagenómico de t-RFLP. Para el análisis de NMDS las muestras 

colectadas en cada planta a través de los 13 meses de muestreo fueron 

representadas como puntos en la gráfica correspondientes a las comunidades 

microbianas y la distancia entre ellas se basó en las diferencias entre las 

poblaciones particulares que componían cada comunidad. Las diferencias entre 

las comunidades se basaron principalmente en la presencia o ausencia y la 

abundancia relativa de las poblaciones que las componían y cuyas matrices 

fueron calculadas con la medida de distancia de Bray-Curtis (Bray y Curtis, 

1957).  

El análisis de NMDS muestra la distribución de las comunidades 

microbianas en la planta regional de tratamiento de Mayagüez y las compara 

con las muestras de la planta municipal de tratamiento de Adjuntas durante los 

trece meses de muestreo (Figura 5). Del análisis se pueden desprender tres 

aspectos muy importantes: (i) la comunidad bacteriana en el reactor de la planta 

de Mayagüez resulta ser más estable (menos fluctuante) que la comunidad en la 

planta de Adjuntas, (ii) cada planta posee una estructura comunitaria particular 

que podría corresponder a patrones biogeográficos distintivos y (iii) la estructura 
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de la comunidad dominante en el reactor de Mayagüez parece cambiar hacia 

una comunidad relativamente más estable en los últimos meses de muestreo en 

comparación con los primeros tres o cuatro meses. 

En la gráfica la separación que se observa entre las comunidades de 

Adjuntas de un mes a otro es más marcada que las comunidades de Mayagüez. 

Esto demuestra que la comunidad que predomina en la planta de Adjuntas es 

más fluctuante que aquella que domina en el sistema de Mayagüez. Estas 

variaciones observadas en las comunidades de las dos plantas se pueden 

comprobar con los resultados de un Análisis de Similaridad (ANOSIM) (Tabla 2), 

con el cual se determinó que las diferencias entre las comunidades de una 

planta y la otra son estadísticamente significativas. Los resultados de ANOSIM 

comparando las muestras de Adjuntas entre ellas (R= 0.7587) en comparación 

con los resultados de Mayagüez (R= 0.5690) demuestran claramente que las 

muestras de Adjuntas varían mucho más entre ellas que las de Mayagüez.  

Estas fluctuaciones en la planta de Adjuntas podrían estar ligadas al 

tamaño de la misma y sustentado por la teoría de las Islas Biogeográficas 

(MacArthur y Wilson, 1967). Esta teoría establece que las comunidades en islas 

más pequeñas son más susceptibles a los cambios propiciados por factores 

externos o ambientales debido a que son sistemas insulares expuestos. Por 

ejemplo una población invasora podría tener un efecto mayor compitiendo con 

las poblaciones dominantes en la planta de Adjuntas por poseer un menor 

volumen o espacio. En proporción el reactor de Adjuntas maneja en promedio 

aproximadamente once veces menos volumen de agua por día (400,000 
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galones) que la unidad de tratamiento de Mayagüez (5,000,000 galones). Curtis 

et al. (2003) explican que esta teoría predice que en los biorreactores la 

composición de las especies cambiará a través del tiempo y que el número de 

especies alcanzará un equilibrio cuando la invasión de nuevas especies esté 

balanceada por la extinción de previas especies dominantes. Aparentemente en 

las islas a medida que aumentan en tamaño, las curvas de extinción se 

estabilizan y tienden a tener una mayor estabilidad comunitaria y diversidad. Las 

islas pequeñas tenderán a poseer mayores tasas de extinción y por tanto tasas 

de sucesión de especies más rápidas, lo que resultará en mayor variabilidad y 

menor estabilidad en las comunidades microbianas y los procesos que 

dependan de ellas.  

Así también podríamos considerar que estas diferencias en la estabilidad 

relativa de las comunidades que componen la estructura biológica de estas 

plantas a través del tiempo se podrían reflejar en la eficiencia de cada una en el 

proceso de remoción de materia orgánica en el afluente. Se podría pensar que 

las fluctuaciones en las poblaciones que componen cada comunidad redunden 

en fluctuaciones en la eficiencia del tratamiento. Está documentado que la 

diversidad y composición de la comunidad microbiana en un ecosistema, como 

los biorreactores,  esta positivamente relacionada a la estabilidad y desempeño 

del mismo (Curtis et al., 2003; Naeem y Li, 1997; Tilman, 1999), ya sea porque 

esta diversidad en presencia de un disturbio provee resistencia a cambios o 

tasas rápidas de recuperación (Saikaly et al., 2005). Aunque vale la pena 

recalcar que se ha probado que la estabilidad de la comunidad esta mas 
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correlacionada a una adecuada funcionalidad del sistema que a un aumento en 

la diversidad de poblaciones (Briones y Raskin, 2003). Con la evidencia de estas 

publicaciones, podríamos argumentar y predecir que en la planta de Adjuntas, 

donde las poblaciones cambian relativamente más que las que componen las 

comunidades de Mayagüez, el proceso de tratamiento del agua residual y la 

remoción de materia orgánica disuelta sea menos eficientes.  

Esta hipótesis se puede sustentar si observamos los resultados de 

remoción de la Demanda Biológica de Oxigeno (BOD) y de los Sólidos 

Suspendidos Totales (TSS) (Figura 18 y 19). Durante los 13 meses de muestreo, 

en promedio la planta de tratamiento de Mayagüez presentó una eficiencia de 

remoción de BOD de 98% versus la planta de Adjuntas que presentó un 96%. 

Igualmente, para la eficiencia de remoción de TSS  la planta de tratamiento de 

Mayagüez presentó un 99% y la de Adjuntas solo un 89%. Es importante 

observar en las graficas, no solamente los por cientos de remoción, pero 

también las fluctuaciones en las curvas. Estos parámetros se utilizan como una 

medida indirecta de la eficiencia en el proceso de tratamiento de la comunidad 

microbiana dominante. El BOD representa la materia orgánica disuelta que llega 

hasta el reactor desde el afluente y que sirve de alimento para las poblaciones 

que habitan el reactor. Estas poblaciones utilizan esta materia orgánica tanto 

como fuente de carbono para biosíntesis y como sustrato para generar 

moléculas energéticas. Los TSS reflejan mayormente la capacidad de 

sedimentación de los “lodos”. Un sistema de tratamiento que está funcionando 

de forma adecuada y eficiente no propicia la dominancia de microorganismos 
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filamentosos (Ramothokang et al., 2006). Cuando estos organismos comienzan 

a dominar, la eficiencia del tratamiento disminuye porque los lodos que llegan al 

clarificador secundario no se sedimentan adecuadamente y esos sólidos 

suspendidos alcanzan el efluente (Jenkins et al., 2003). Cuando observamos las 

figuras comparativas de los por cientos de remoción de ambos parámetros en 

las dos plantas de tratamiento, se puede apreciar en ambas que la eficiencia de 

la planta de Mayagüez es consistentemente más estable y, en su mayoría, 

mayor a la planta de Adjuntas. 

Otra información importante que se desprende del NMDS es concerniente 

a la distribución temporal de las comunidades en cada planta. En la gráfica 

(Figura 6) se puede apreciar que las muestras de Mayagüez agrupan aparte de 

las muestras de Adjuntas lo que significa que cada planta posee una estructura 

comunitaria particular correspondiente a un patrón biogeográfico distintivo. Sin 

embargo el resultado de ANOSIM al comparar ambas plantas de tratamiento 

(R=0.4518) demuestra diferencias marcadas entre las comunidades de cada 

planta con solapamiento en la composición de las poblaciones. Este 

solapamiento resulta principalmente de las muestras correspondientes a los 

meses de enero y febrero de 2007 de la planta de Mayagüez. Las poblaciones  

que dominaban en estos dos meses de muestreo en el reactor se observan 

distantes del resto de las poblaciones dominantes durante los meses siguientes 

hasta el final del muestreo. Las flechas que señalan la dirección de cambio de 

las comunidades de Mayagüez se mueven en dirección a una comunidad más 

estable que domina principalmente en los últimos 8 meses de muestreo. Así 
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podríamos considerar que las poblaciones que dominan en estos dos primeros 

meses de muestreo no son representativas de la comunidad “óptima” de la 

planta. Según datos provistos por el laboratorio de la planta de Mayagüez, el 

Reactor II evaluado en este trabajo comenzó a operar en el mismo mes de enero 

del 2007 cuando se tomaron las primeras muestras. Con esta información 

podríamos ligar la distancia marcada de las muestras de enero y febrero de 

2007 al poco tiempo que llevaba operando la unidad de tratamiento. Un estudio  

anterior documentó que las poblaciones dominantes en un sistema de 

tratamiento que acaba de comenzar a operar fueron cambiando hasta que se 

estableció una comunidad estable y eficiente que continuo dominando hasta el 

final del estudio (Knight et al., 1995). Por lo tanto, podríamos argumentar que los 

cambios de la comunidad recién establecida en el reactor corresponden a un 

proceso de maduración en donde la comunidad cambia progresivamente en 

dirección a una estructura comunitaria más eficiente que se mantiene 

relativamente estable durante el resto del año.  

Si consideramos que estas dos primeras muestras de Mayagüez no son 

representativas de la comunidad dominante y repetimos el NMDS, obtenemos 

un panorama distinto (Figura 7). Las comunidades de cada planta agrupan 

totalmente aisladas y el resultado de ANOSIM (R= 0.5119) sustenta que el 

solapamiento no es significativo. Eliminando estas muestras del análisis no 

pretendemos manipular los datos, sino argumentar que si el estudio desde un 

principio no hubiese considerado estas dos muestras y en cambio se hubiese 

extendido hasta marzo del 2008, el solapamiento nunca hubiese sido evidente. 
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Con este resultado en donde se establecen diferencias estadísticamente 

significativas, podemos sustentar la hipótesis de que las comunidades de cada 

planta corresponden a patrones geográficos particulares y ligados a lugar donde 

se encuentran. Las condiciones ambientales que dominan en cada lugar y las 

características del afluente, que es un reflejo de los hábitos de la comunidad 

humana que lo genera y las condiciones del terreno impactado por el agua de 

escorrentía, podrían ser los factores principales en hacer que las bacterias 

dominantes o su abundancia entre plantas sean distintas. Este resultado 

también ayuda a sustentar la aplicación de la teoría de las Islas Biogeográficas a 

los reactores de lodos activados ya que la composición y diversidad de las 

poblaciones que dominan en sistemas insulares responderán a las condiciones 

geográficas y presiones ambientales que imperen en cada lugar (Curtis et al., 

2003). Los datos para estos dos primeros meses de muestreo no se 

consideraron en análisis posteriores. 

Para determinar qué factores ambientales podrían afectar o propiciar 

cambios en las comunidades de bacterias en cada planta, durante todo los trece 

meses de muestreo se recolectaron datos de parámetros operacionales que se 

utilizarían para comparar con los datos biológicos (Apéndice A). Para poder 

establecer el efecto que tenían los parámetros ambientales sobre las 

poblaciones bacterianas que componían la comunidad en cada muestreo, se 

utilizó otro método estadístico conocido como Análisis Canónico de 

Correspondencia (CCA), descrito por primera vez por ter Braak (1986). El CCA 

es un método multivariado de correspondencia que emplea una matriz de 
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poblaciones por muestra en donde a cada muestra se le han asignado valores 

correspondientes a una o más variables. La aplicación de este método 

multivariado a estudios ecológicos (ter Braak y Verdonschot, 1995; Palmer, 

1993) y técnica moleculares incluyendo t-RFLP (Schütte et al., 2008; Ramette, 

2007) ha sido bien documentado.  

Los parámetros que se colectaron el mismo día del muestreo y los datos 

correspondientes a los promedios mensuales se graficaron individualmente para 

reducir el ruido en la interpretación de los resultados por la posibilidad de que se 

generaran relaciones artificiales entre parámetros medidos en tiempos distintos. 

Los datos de los dos primeros meses de muestro de la planta de Mayagüez que 

fueron eliminados de este análisis, a parte del hecho de que no representan 

adecuadamente a la comunidad predominante en Mayagüez, no se consideraron 

por que propician un efecto de arco en la gráfica de CCA. El efecto de arco es 

un artefacto estadístico que ocurre cuando hay una relación unimodal fuerte 

entre los cambios poblacionales y las variaciones de los parámetros 

ambientales. Se forma una distorsión en donde los valores con respecto al 

segundo eje son una función arqueada del primer eje (ter Braak y Prentice, 

1988). Sin embargo, según la información ya presentada las diferencias en estas 

dos comunidades de bacterias en realidad no corresponden a un efecto de las 

condiciones ambientales sino al poco tiempo de establecidas. Esto provoca que 

no se ilustre adecuadamente la relación entre las muestras y los parámetros 

ambientales. Considerando que esto puede llevar a conclusiones erróneas del 
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efecto de los parámetros sobre las muestras, se decidió eliminar estas muestras 

del análisis.  

La figura 21 muestra la relación de datos medidos diariamente contra los 

datos del t-RFLP de la planta de Mayagüez. En este diagrama los datos de 

demanda química de oxígeno (COD), sólidos suspendidos totales (TSS) y 

turbidez del efluente son parámetros que reflejan la eficiencia del tratamiento o 

la actividad de las poblaciones microbianas en el reactor, o sea que no afectan a 

la comunidad sino que son un efecto de ella. Como se aprecia en la gráfica, los 

vectores de TSS y COD del efluente se relacionan fuerte y negativamente a la 

mayoría de las muestras a través del tiempo de muestreo. Esto se puede 

interpretar como el fuerte efecto negativo de cambio que sufren estos 

parámetros con respecto a la estabilidad y eficiencia de la comunidad. Estas 

observaciones apoyan igualmente los resultados de NMDS (Figura 5) y los por 

cientos de remoción de TSS y BOD con respecto a la estabilidad de la planta 

(Figuras 18 y 19). En la grafica las comunidades que aparecen más distantes del 

resto y que representan relaciones positivas con estos dos parámetros son 

aquellas que en el NMDS aparecen más distantes y que podrían estar reflejando 

esa transición progresiva hacia una comunidad distintiva de la unidad. Aun así 

en los resultados de remoción de TSS y BOD para estos primeros meses de 

muestreo aparentan ser igual de eficientes, es decir, el periodo de ajuste 

microbiano en la unidad no parece afectar adversamente la eficiencia de 

operación. 
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Por otro lado si tomamos en consideración la materia orgánica e 

inorgánica que llega a la planta, esta si tendría un efecto directo sobre los 

microorganismos en el reactor. Los sólidos suspendidos totales del afluente no 

aparentan tener tanta importancia como la demanda química de oxígeno. Esto 

se podría deber a que la mayoría de la materia que compone los sólidos 

suspendidos totales en la entrada de la planta son removidos en el tratamiento 

primario y no llegan al reactor. Sin embargo, el COD que incluye la materia 

orgánica disuelta y que alimenta a las bacterias en el reactor posee una relación 

más fuerte con los cambios en las comunidades y una relación fuertemente 

positiva con la proporción de alimento y microorganismos (F/M). 

Concentraciones bajas de materia orgánica disuelta afectan la proporción del 

F/M, lo que redunda en una variación en la eficiencia de la comunidad del 

reactor. Aun así, la eficiencia de la comunidad presente en la planta de 

tratamiento de Mayagüez no parece afectarse significativamente por las 

fluctuaciones en las concentraciones de materia orgánica que llegan a la planta 

por el afluente (Figura 20). La concentraciones finales en el efluente parecen 

tener una relación más proporcional a la concentraciones en al afluente. Esto 

contrasta con la gráfica de la planta de Adjuntas que muestra lo contrario, una 

relación inversamente proporcional marcada entre las concentraciones de BOD 

en el afluente de la planta versus el efluente. Con estos resultados podríamos 

pensar que la estructura de la comunidad establecida en la planta de Mayagüez 

es más eficiente amortiguando el impacto de cambios en los componentes del 

afluente.      
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Parámetros específicos de las condiciones en el reactor ilustran 

relaciones positivas fuertes con las comunidades bacterianas, incluyendo: las 

concentraciones de nutrientes, el tiempo de retención de sólidos (SRT), los 

sólidos suspendidos del licor mezclado (MLSS, MLVSS) y las tasas de 

alimentación (Feed Rate). También muestran relaciones negativas fuertes con el 

pH. Las concentraciones de nitrato muestran una relación negativa con las 

concentraciones de bacterias desnitrificadoras en el reactor contabilizadas por el 

método del número más probable (NMP). Esto puede corresponder a que las 

concentraciones de nitrato aumentan cuando la actividad de estas bacterias 

disminuye. Aun así, el tamaño del vector del NMP de bacterias desnitrificadoras 

demuestra que estas no tienen mucha importancia en el reactor aerobio ya que 

se favorecen mayormente en ambientes anóxicos.  El nitrato también muestra 

relación, pero fuertemente positiva, con el tiempo de retención de sólidos. Esto 

demuestra que el nitrato aumenta significativamente por la acción de las 

bacterias nitrificadoras que oxidan amoniaco en la zona aerobia del reactor y 

que aumenta en proporción al tiempo de contacto. Los parámetros que más 

afectan la estabilidad de las comunidades en el reactor de Mayagüez son el pH, 

el tiempo de retención de sólidos, el F/M y las concentraciones de materia 

orgánica. 

De forma muy similar la planta de Adjuntas muestra relaciones 

fuertemente positivas de la mayoría de las comunidades con las 

concentraciones de nitrato y negativa con las medidas de pH (Figura 23). 

También, al igual que Mayagüez, el nitrato tiene una relación negativa a la 
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concentración de bacterias desnitrificadoras en el reactor.  Los resultados de 

remoción de nitrato y amoniaco (Figura 17) en el reactor de ambas plantas de 

tratamiento muestran que la actividad de las bacterias nitrificadoras es mucho 

más importante que el efecto que tienen las bacterias desnitrificadoras 

reduciendo nitratos por medio de respiración anaerobia. Esto es de esperarse 

porque los procesos de nitrificación se favorecen en ambientes aerobios. Las 

concentraciones de ambos componentes inorgánicos cambian drásticamente en 

el efluente de las plantas con relación a las concentraciones en el reactor. 

La eficiencia de remoción de nitrógeno en los reactores se mide 

generalmente calculando la concentración de amoniaco total en el efluente de la 

planta. Evidentemente las plantas de tratamiento podrían considerarse como 

sistemas muy efectivos en la remoción de nitrógeno si se considera que los por 

cientos de remoción de amoniaco en los reactores puede llegar a casi un 100%. 

Sin embargo las concentraciones de nitratos y nitritos en el efluente son 

sumamente altas, sobrepasando muchas veces los límites establecidos en la 

Ley Federal de Aguas Limpias (límite de NO3
¯: 10mg/L), lo que demuestra que 

en los reactores está ocurriendo una transformación del nitrógeno y no una 

remoción significativa en la biomasa. Estas altas concentraciones de nitrato y 

nitrito en el efluente pueden propiciar periodos de eutrofización en los cuerpos 

de agua donde se descargan. Un proceso de desnitrificación completa como un 

sistema de tratamiento “terciario” luego del tratamiento en el reactor aerobio 

podría aumentar la eficiencia de estas plantas en la remoción de nitrógeno 

inorgánico (Bozek at al., 2005; Mujeriego y Asano, 1999; Maier et al. 2009). La 
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desnitrificación completa genera como producto final de la ruta reductora 

nitrógeno molecular o gaseoso que es liberado a la atmósfera y no se acumula 

en los lodos ni en el agua del efluente (Gerardi, 2003).  

Sin embargo, desarrollar estrategias para aumentar las tasas de 

desnitrificación en la etapa anóxica del reactor podría ser más beneficioso aun 

ya que proveería una fuente de aceptadores de electrones antes del tratamiento 

aerobio, esto a su vez reduciría drásticamente la demanda de oxígeno dando 

espacio para una reducción en la cantidad de aire necesaria en el reactor y 

redundaría en una reducción significativa en el costo de operario (Marchetto et 

al., 2003). Esto puede ser muy importante si se considera que aproximadamente 

de un 60%-80% del costo global de operación de una planta de tratamiento 

puede estar ligado a los procesos de aeración de los lodos en el biorreactor 

(Chachuat et al., 2001). En años recientes se han propuesto distintas 

alternativas para reducir la demanda de oxigeno, aumentar las tasas de 

desnitrificación y reducir costos de operación, aun en plantas de tratamiento que 

carecen de etapas anóxicas en el biorreactor (ej. reactor de Adjuntas). Una de 

estas alternativas es la aeración alternada en el reactor aerobio. Periodos de 

aeración alternados con periodos anóxicos, pueden incrementar la remoción de 

nitrógeno en el agua favoreciendo la remoción simultanea, o sea en el mismo 

tanque de tratamiento, de amoniaco (en periodos aerobios), nitrato y nitrito (en 

periodos anóxicos) (Marchetto et al., 2003; Pollice et al., 2002). El grupo de 

Pollice et al. (2002) asegura que mediante aeración alternada o aeración 

continua pero reducida al mínimo de aire inyectado posible, se puede favorecer 
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la oxidación parcial de amoniaco. Esta oxidación parcial conlleva que el 

amoniaco sea oxidado solo hasta nitrito y que de este proceda el proceso de 

desnitrificación. Esto reduciría la demanda de oxígeno y materia orgánica 

necesaria para favorecer la oxidación de nitrito a nitrato y todos los requisitos 

energéticos necesario para la reacción de reducción inversa. Estudios futuros 

son necesarios para determinar cuanta es la cantidad mínima de oxígeno 

necesaria en cada biorreactor particular para llevar cabo un proceso de 

tratamiento eficiente y a la vez que se reducen los costos de operación.  

En la figura 22, se presenta el CCA de los resultados de coliformes 

totales, mercurio total, BOD5 del efluente, surfactantes totales y nitrógeno total 

por el método de Kjeldahl. Estos parámetros son afectados por el nivel de 

actividad microbiana en el reactor. En la planta de Adjuntas el BOD5 del 

efluente, el mercurio total, surfactantes totales, la turbiedad del efluente, cobre 

total, TSS del efluente, coniformes fecales y totales, fósforo total y amoniaco 

total, también representan resultados del efluente afectados por la actividad 

microbiana en el reactor (Figura 24). Para ambas plantas la mayoría de las 

comunidades muestran relaciones fuertemente positivas con las medidas del 

flujo promedio diario y fuertemente negativas con el tiempo de retención 

hidráulica. Estos dos parámetros son inversamente proporcionales en el proceso 

de tratamiento porque a mayor flujo menor será el tiempo de retención en el 

sistema de tratamiento. Evidentemente estos son parámetros muy importantes 

en los sistemas de tratamiento, determinando en gran medida la eficiencia 

biológica en el reactor.  



 132

Una observación interesante es que las concentraciones de nutrientes, de 

surfactantes totales y de metales parecen tener un efecto más marcado en la 

planta de Adjuntas que Mayagüez. Los vectores de estos parámetros en la 

planta de Adjuntas son más significativos representando fluctuaciones en las 

poblaciones bacterianas del reactor que parámetros como las concentraciones 

de materia orgánica que llegan al reactor, la temperatura y el pH de los lodos, en 

comparación con los resultados del CCA para la Planta de Mayagüez. Sin 

embargo a pesar de que la materia orgánica no parece tener tanta importancia 

en la planta de Adjuntas, si observamos las gráficas comparativas de 

concentración de BOD en el afluente y el efluente de la planta podemos 

observar claramente que la materia orgánica también tiene un efecto adverso 

significativo en la comunidad bacteriana del reactor (Figura 20). Cuando 

comparamos esta gráfica con la de Mayagüez, se puede deducir que la 

comunidad en la planta de Adjuntas posee una eficiencia de tratamiento casi 

inversamente proporcional a la concentración de materia orgánica que recibe; 

patrón que no es perceptible en los resultados de Mayagüez. Con estos 

resultados podríamos argumentar preliminarmente que el hecho de que el 

reactor de la planta de Adjuntas sea más pequeño lo hace más susceptible a 

presentar cambios significativos en las poblaciones dominantes por el efecto de 

estos componentes orgánicos e inorgánicos que llegan a través del afluente ya 

sea por descargas domésticas o por escorrentías. 

Como habíamos argumentado anteriormente las diferencias entre ambas 

plantas de tratamiento en términos de variaciones poblacionales y eficiencia en 
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el tratamiento podían explicarse por la teoría de las Islas Biogeográficas 

(MacArthur y Wilson, 1967), tomando en consideración tanto la ubicación como 

el tamaño del reactor. Los resultados de las bibliotecas de clones de ambas 

plantas señalaron una mayor diversidad en la planta de Adjuntas. Pero si 

consideramos que la cobertura de las bibliotecas no fue amplia y que los 

promedios en la riqueza de especies detectadas en el t-RFLP para amabas 

plantas durante el mes de julio de 2007 no mostraron diferencias significativas 

(promedio de TRF’s= 76 Adjuntas, 75 Mayagüez), podríamos pensar que hay 

otros factores importantes afectando, y que el tamaño y la ubicación geográfica 

solo ofrecen parte de la explicación.  

Un parámetro muy importante que ha sido señalado en la literatura como 

de suma importancia para entender las fluctuaciones caóticas entre las 

poblaciones que componen las comunidades en los reactores de tratamiento y 

que podría completar la explicación de las diferencias marcadas entre las dos 

plantas de tratamiento es el Tiempo de Retención de Sólidos (SRT), también 

conocido como el Tiempo de Retención de Lodos o la edad de los lodos (Clara 

et al., 2005). En general, SRTs relativamente largos son más a adecuados y 

eficientes principalmente por que favorecen el establecimiento de poblaciones 

importantes (ej. bacterias nitrificadoras) para la remoción de materia orgánica, 

nutriente y otros contaminantes inorgánicos que tienen tiempos de generación 

prolongados, o sea, poblaciones de crecimiento lento (Bozek et al., 2005; Pollice 

et al., 2002; Clara et al., 2005; Saikaly et al., 2005). Esto permite el 

enriquecimiento de estas bacterias y consecuentemente el establecimiento de 
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una comunidad bacteriana más estable y fisiológicamente más diversa. Tiempos 

cortos favorecen que poblaciones importantes que aun no estuviesen 

completamente establecidas sean lavadas de la planta. Según Clara et al. 

(2005)  esto determina la correlación tan estrecha que existe entre la eficiencia 

del tratamiento y el SRT. Ellos aseguran que la concentración final en el efluente 

de cualquier compuesto químico es dependiente del SRT de operación e 

independiente de las concentraciones en el afluente. Distintas investigaciones 

concuerdan en que SRTs de aproximadamente 10 días son adecuados para una 

reducción significativa en la demanda de oxigeno para la oxidación de 

compuestos orgánicos y amoniaco, mejoran la remoción de otros nutrientes 

como el fósforo y hasta favorecen la remoción de microcontamientes que por 

sus bajas concentraciones generalmente no estimula rutas de degradación a 

bajos SRTs (Pollice et al., 2002; Clara et al., 2005; Saikaly et al., 2005). 

Según datos provistos por la planta de Adjuntas, esta funciona 

generalmente con SRTs que fluctúan entre 3.5 y 6 días, mientras que la planta 

de Mayagüez durante el tiempo de muestreo funcionó en promedio con un SRT 

de 11 días. Vale la pena señalar que este SRT tan bajo en la planta de Adjuntas 

está directamente ligado a su capacidad máxima diaria, en otras palabras, está 

ligado a su tamaño. La planta de Mayagüez por poseer una capacidad mayor, 

puede favorecer SRTs mayores y procesos de tratamiento más estables. Esto 

podría ofrecer una explicación favorable para las fluctuaciones tan marcadas en 

la eficiencia de tratamiento y en la estructura de las comunidades bacterianas en 

la planta de Adjuntas.  
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La teoría de la dinámica no lineal de comunidades microbianas en 

sistemas de ingeniería biológicos (May, 1974) sostiene que la actividad irregular 

de las comunidades microbianas puede surgir simplemente de la naturaleza 

compleja de estos sistemas biológicos. Esta teoría podría ayudar a explicar por 

qué los procesos biológicos se vuelven más impredecibles cuando los tiempos 

de retención de sólidos son menores (Curtis et al. 2003). SRTs bajos tienden a 

incrementar las tasas de crecimiento específico de las células bacterianas y esto 

resulta en mayores fluctuaciones en la dinámica operacional y estructuras 

comunitarias menos estables. Para reducir este efecto adverso en la dinámica 

de operación, los ingenieros progresivamente se han inclinado a diseñar 

reactores con mayor capacidad que permitan SRTs mayores (Curtis et al. 2003). 

Saikaly y Oerther (2004) desarrollaron un modelo ecológico matemático 

para describir el mecanismo detrás de la dinámica caótica de las comunidades 

bacterianas en los sistemas de lodos activados. El modelo demostró que la 

competencia entre las poblaciones produce oscilaciones en la estructura de la 

comunidad y que estas oscilaciones en la abundancia de especies permiten la 

coexistencia de más especies en un ambiente que recursos limitantes. Sus 

resultados contradicen el principio de exclusión competitiva que establece que la 

competencia entre especies redunda en equilibrio. Para estos sistemas de 

tratamiento ellos encontraron que bajo SRTs largos (>6 días) la comunidad 

bacteriana podía alcanzar una estabilidad en donde si ocurría la exclusión 

competitiva y esto redundaba en una reducción en la diversidad de especies. En 

tiempos de retención cortos la dinámica caótica de las comunidades se mantiene 
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constante a través del tiempo (no ocurre exclusión competitiva), mientras que en 

SRTs prolongados la exclusión competitiva llegaba a dominar en periodos largos 

de tiempo. (Saikaly et al., 2005). Esto significa que a medida que pasa el tiempo 

la comunidad se hace más estable, solo si los tiempos de retención de los lodos 

en el sistema sobrepasan los 6 días, con un tiempo optimo cercano a los 10 días 

(Saikaly et al., 2005). Estos planeamientos podrían explicar por qué la 

comunidad de Adjuntas nunca llegan a estabilizarse aun en una operación 

continua del reactor, mientras que la comunidad de Mayagüez a través del 

tiempo (≈ 5 meses, Figura 5) y con SRTs prolongados puede llegar a 

establecerse con una estructura estable y consistentemente eficiente.  

Saikaly et al. (2005) encontraron que la distribución de las especies es 

más uniforme en aquellos reactores con SRTs menores, demostrando en 

general que los reactores con SRTs menores a 6 días tendían a ser más 

diversos y menos estables. Está reconocido y probado en ecología que 

dinámicas no equilibradas o caóticas y oscilaciones constantes en la abundancia 

de especies favorecen la coexistencia de poblaciones (Huisman y Weissing, 

1999, 2001). Así, Saikaly et al. (2005) prueban que la competencia entre las 

poblaciones en reactores con SRTs bajos resulta en oscilaciones constantes en 

la abundancia de las especies y que estas dinámicas fluctuantes realmente 

promueven una mayor diversidad. En SRT mayores a los 6 días comienza a 

dominar la exclusión competitiva de especies y se reduce la diversidad por la 

dominancia de poblaciones específicas. Mientras más prolongados sean los 
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tiempos de retención de los lodos, la aparición de poblaciones dominantes por 

medio de la exclusión competitiva ocurre más rápido (Saikaly et al., 2005).  

Estos planteamientos ayudan a sostener los resultados generales 

obtenidos en nuestro estudio con respecto a la estructura de las comunidades 

microbianas en ambos reactores. Los mismos explican por qué se detectó una 

mayor riqueza de bacterias en la planta de Adjuntas, que debido a la 

relativamente baja capacidad de la planta y su SRT promedio, la estructura de 

su comunidad bacteriana no es estable y no hay poblaciones significativamente 

dominantes si no una codominancia de muchas especies que cambian 

constantemente sin poder alcanzar un estado óptimo de funcionamiento. Estas 

fluctuaciones poblacionales no facilitan consistencia en la eficiencia del 

tratamiento porque las poblaciones que podrían considerarse como las más 

adecuadas para tratar el afluente especifico de la planta bajo las condiciones 

ambientales y geográficas especificas de su localización tienen grandes 

dificultades estableciéndose y dominando consistentemente a través del tiempo. 

En contraste, la planta de tratamiento de Mayagüez por tener una capacidad 

mayor y SRTs mayores, favorece el establecimiento de poblaciones 

consistentemente dominantes que sostienen a través del tiempo una mayor 

eficiencia de tratamiento. A su vez, los resultados presentados explican la 

diferencia entre los resultados del t-RFLP y las bibliotecas de clones. Estos 

resultan en cierta inconsistencia ya que los t-RFLP demuestran que las 

comunidades bacterias de ambas plantas comparten una riqueza de especies 

similar, mientras que las bibliotecas de clones demuestran que la comunidad de 
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Adjuntas posee una estructura menos organizada por la presencia de muchas 

especies en codominancia (12 Filos detectados) y la comunidad de Mayagüez 

posee una jerarquía más específica y estable en cuanto a la dominancia de las 

poblaciones que la componen (6 Filos detectados).  

En general los resultados de esta investigación demuestran que las 

comunidades de ambas plantas de tratamiento poseen estructuras distintas y 

que la estabilidad de cada una está directamente ligada a la eficiencia y 

consistencia del proceso de tratamiento y las condiciones de operación de los 

reactores (capacidad y tiempos de retención de sólidos). Mas estudios de este 

tipo podrían ayudar a entender mejor y quizás predecir las variaciones en los 

biorreactores.  Estas predicciones podrían ser consideradas o incorporadas en el 

diseño de nuevos tipos de unidades de tratamiento. Así las comunidades 

bacterianas podrían estar permitidas a variar dentro de un marco operacional 

controlado (Curtis et al., 2003). La meta final sería diseñar sistemas de lodos 

activados para máxima estabilidad y consistencia (dentro de un rango 

adecuado), y no con el propósito de alcanzar un punto de operación especifico. 
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CONCLUSIONES 

 

 La poblaciones dominantes en los reactores de las dos plantas de 

tratamiento estudiadas difieren de estudios en otras partes del Mundo 

(muchos de ellos realizadas en ambientes templados). Esto demuestra que a 

gran escala existen patrones biográficos distintos en los reactores de 

tratamiento y que los resultados de diversidad microbiana obtenidos del 

estudio de una planta particular no pueden ser extrapolados directamente a 

otras plantas de tratamiento. 

 La estructura de las comunidades bacterianas que dominan en los reactores 

de tratamiento de las plantas de lodos activados de Mayagüez y Adjuntas 

son significativamente distintas y corresponden principalmente a las 

condiciones de operación de cada planta y las condiciones geográficas 

particulares de su ubicación.  

 La comunidad microbiana en el reactor de Mayagüez cambió 

progresivamente desde que el reactor comenzó a operar hasta alcanzar una 

estructura que se mantuvo relativamente estable durante el resto del estudio, 

especialmente en los últimos 8 meses monitoreados.  

 La comunidad bacteriana que domina en el reactor de tratamiento de 

Adjuntas es considerablemente más variable que la comunidad dominante en 

la planta de Mayagüez. Esta inestabilidad parece provocar inconsistencia en 

la eficiencia de operación del biorreactor.  
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 Las fluctuaciones marcadas en la estructura comunitaria del reactor de 

Adjuntas parecen corresponder a tiempos cortos de retención de sólidos (≈ 5 

días) que limitan el establecimiento de poblaciones importantes para un 

tratamiento más eficiente.  

 La comunidad bacteriana en la planta de Mayagüez es menos susceptible a 

cambios en su estructura por las concentraciones de compuestos orgánicos 

(ej. surfactantes) e inorgánicos (ej. metales, nutrientes) disueltos que llegan 

por el afluente. Sin embargo, la comunidad bacteriana de Adjuntas presenta 

mayor susceptibilidad a estos parámetros que a factores ambientales, como 

el pH y la temperatura. 

 La dinámica de funcionamiento de los reactores no facilita la remoción de 

nitratos disueltos en el agua del afluente, cuyas concentraciones tienden a 

aumentar significativamente luego del tratamiento aerobio.  Este excedente 

de nitrato podría contribuir a reducir la demanda por oxígeno como aceptador 

final de electrones en la operación del sistema si se estimulan procesos de 

desnitrificación en los biorreactores.  
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Apéndice 1. Gráficas de parámetros ambientales y operacionales de las plantas 
de Mayagüez y Adjuntas 
 

A. Parámetros diarios de la planta de tratamiento de Mayagüez.  
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B. Parámetros mensuales de la planta de tratamiento de Mayagüez  
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C. Parámetros diarios de la planta de tratamiento de Adjuntas  
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D. Parámetros mensuales de la planta de tratamiento de Adjuntas  
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Apéndice 2. Diagramas de Shepard y valores de estrés para las gráficas de 
NMDS. A: figuras 5-6, B: figura 7.  
 
(A)  

 
 
 
(B)  
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Apéndice 3. Graficas de CCA de las muestras de Mayagüez ilustrando el efecto 
de arco provocado por las muestras de enero y febrero de 2007.  
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