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1. INTRODUCCIÓN 

 

El proceso de digestión anaerobia (DA), se caracteriza por intensificar a nivel 

tecnológico, el proceso natural de la respiración anaerobia, que se lleva a cabo en 

pantanos y fondos de lagos y océanos. En este, microorganismos en ausencia de oxígeno 

y de otros aceptores de electrones como nitrato y sulfato (la Riviere, 2013), producen un 

gas inflamable conocido como metano (CH4) (Wolfe, 1993), que en combinación con otros 

gases como el dióxido de carbono (CO2) se conocen como biogás (Jain et al., 2015). 

 

Para la formación de biogás, se han descubierto e identificado, diversos 

microorganismos involucrados como las arqueas (Fontana et al., 2018), que trabajan en 

conjunto y de manera secuencial, con bacterias en la producción de metabolitos 

intermediarios, necesarios para llevar a cabo este proceso. La DA puede dividirse en 

distintas etapas, hidrólisis, acidogénesis o fermentación, acetogénesis y metanogénesis  

(Wirth et al., 2012); y se ha destacado  por su potencial para ser usado en la producción 

de biocombustibles, para reemplazar combustibles derivados de fuentes fósiles 

(Enzmann et al., 2018).  

 

Por lo tanto, existe un gran interés en el mejoramiento de la DA a nivel industrial, 

lo cual se ha enfocado principalmente en el monitoreo de parámetros fisicoquímicos 

(Mota et al., 2015; Vital-Jacome et al., 2020). Sin embargo, de manera más reciente, con 

la ayuda de técnicas de secuenciamiento de nueva generación (NGS, por sus siglas en 

inglés) y análisis de la diversidad del gen 16S ARNr, se ha comenzado a estudiar la DA 

desde el punto de vista de la ecología de las comunidades microbianas, y cómo es que 

factores bióticos como la diversidad de microorganismos, se relacionan con la producción 

de biogás (Callahan et al., 2016; T. Liu et al., 2017; Liu y Whitman, 2008). 

 

La DA tiene como ventaja adicional, el uso de residuos como sustrato, que al ser 

valorizados para la producción de biocombustibles, se evita su disposición, y por lo tanto 

la contaminación de suelos y acuíferos, además de evitar la emisión de gases de efecto 

invernadero a la atmósfera (Garcia et al., 2019). En México, los residuos agroindustriales 
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y urbanos, son los que presentan el mayor potencial de producción de biogás, los cuales 

anualmente han sido calculados en más de 14 millones de toneladas que pueden ser 

aprovechadas (Secretaría de energía [SENER], 2017). 

 

Por esta razón, en este trabajo se pretende establecer la relación entre la 

diversidad microbiana y la funcionalidad de reactores, con respecto a variables como la 

productividad de metano; así como con parámetros de operación como tipo de sustrato, 

tiempo de retención hidráulica y carga orgánica.  
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2. Marco Teórico 

 

2.1 Digestión anaerobia 

 

La digestión anaerobia (DA) es un proceso biológico que sucede en ausencia de 

oxígeno, a través del cual, la materia orgánica es degradada de manera gradual en 

moléculas más simples (Wirth et al., 2012). Durante este proceso, es posible convertir del 

40-60% de sólidos orgánicos (Guo et al., 2015) en su mayoría a gas metano (CH4) y 

dióxido de carbono (CO2), y cantidades menores de sulfuro de hidrógeno (H2S), amonio 

(NH3) y otros gases, mezcla conocida como biogás (Pramanik et al., 2019). 

 

Este proceso biológico involucra diferentes poblaciones microbianas, o grupos de 

individuos pertenecientes a una misma especie, las cuales pueden estar definidas ya sea 

por  características taxonómicas y/o funcionales que interactúan entre sí (Panikov, 2010). 

Dichas poblaciones, llevan a cabo una serie de actividades simultáneas de manera 

coordinada, a través de la división de procesos metabólicos, permitiendo el desarrollo de 

comunidades funcionales, también llamados consorcios. Estos consorcios, requieren de 

interacciones que pueden ser vistas como un tipo de comunicación, mediada por el uso 

y excreción de metabolitos al medio, donde  pueden ser asimilados o inhibir el crecimiento 

de los diferentes taxa que se encuentran presentes (Alvarado et al., 2014; Ben Said y Or, 

2017; Escalante, et al., 2015). 

 

Por lo tanto, el flujo de energía que se lleva a cabo entre las diferentes poblaciones, 

que interactúan y conforman a la comunidad en el mismo espacio-tiempo, está definido 

por los requerimientos energéticos, y fuentes de carbono que los microorganismos 

utilizan. Por lo tanto, estas poblaciones pueden ser agrupadas y/o estructuradas, de 

acuerdo a la similitud en el uso de los recursos disponibles en diferentes grupos tróficos 

(Leboffe y Pierce, 2015). Los cuales determinan la diversidad funcional de una comunidad 

(Halffter y Moreno, 2005; Panikov, 2010; Stroud et al., 2015) y son la base de la resiliencia 

ecológica (Stroud et al., 2015; Tao et al., 2020). 
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2.1.1 Grupos tróficos 

 

En la DA, los principales grupos tróficos corresponden a bacterias hidrolíticas, 

acidogénicas, acetogénicas y arqueas metanogénicas acetoclásticas e hidrogenotróficas 

(Fig. 1). Estos grupos tróficos, a excepción de los metanógenos, suelen estar 

conformados por microrganismos pertenecientes a diferentes phyla bacterianos, los 

cuales generalmente pueden utilizar una gran variedad de sustratos, por lo que diferentes 

especies pueden estar involucrados en más de un nivel trófico (Almeida et al., 2011; 

Corrales et al., 2015; Schuchmann y Müller, 2016). 

 

 

 

 

Fig. 1. Principales grupos tróficos de la DA y sus interacciones metabólicas vía transferencia 

directa e indirecta de electrones. 
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2.1.1.1 Hidrólisis 

 

Etapa inicial en la que bacterias con capacidades hidrolíticas, rompen los 

polímeros complejos insolubles, como carbohidratos y coloides orgánicos como proteínas 

y lípidos. La degradación de estas macromoléculas, se lleva a cabo mediante enzimas 

extracelulares producidas en el medio, hasta sus componentes monoméricos, para que 

estos a su vez puedan atravesar la membrana celular. Para el caso de carbohidratos 

complejos como celulosa y hemicelulosa, enzimas endocelulasas y exocelulasas, son las 

encargadas de romper los enlaces 1-4 glucosídicos, ya sea internos o externos de los 

carbohidratos, para obtener tetrámeros o dímeros.  

 

Por último, celobiosas o -glucosidasas, hidrolizan las moléculas resultantes en 

dos moléculas de glucosa (Almeida et al., 2011; Corrales et al., 2015). Para el caso de 

lípidos y compuestos proteicos, estos son degradados por lipasas y proteasas en ácidos 

grasos de cadena larga (AGCL) y aminoácidos, respectivamente (Alvarado et al., 2014). 

Algunos géneros bacterianos involucrados en esta etapa son: Peptostreptococcus, 

Propionibacterium, Bacterioides, Micrococcus y Clostridium (Corrales et al., 2015). 

 

2.1.1.2 Acidogénesis o Fermentación 

 

La glucosa y los aminoácidos obtenidos de la etapa anterior, son el sustrato de 

bacterias fermentativas, las cuales mediante rutas metabólicas como la fermentación 

alcohólica, heteroláctica, acetona-butanol, propiónica y ácido butírica, pueden producir 

alcohol, ácidos grasos volátiles (AGVs) (formato, acetato, butirato y lactato), H2 y CO2  

(Adolfo y Huertas, 2015; Almeida et al., 2011; Corrales et al., 2015; Snell-Castro et al., 

2019).  

 

En esta etapa, géneros del phylum Proteobacteria (Cai et al., 2016), Bacteriodetes 

y Firmicutes, son los mayores contribuyentes de los productos de la fermentación (Guo 

et al., 2015). De los cuales, el género Clostridium del phylum Firmicutes, generalmente 

es el que presenta la mayor abundancia relativa (Sun et al., 2016). Esto se debe a que 
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puede fermentar una gran variedad de fuentes de carbono (Cai et al., 2016), además el 

lactato posteriormente puede ser degradado en H2 por este grupo de microorganismos 

(Park et al., 2010). 

 

2.1.1.3 Acetogénesis 

 

En esta etapa, los AGCL y AGVs, son oxidados en acetato (CH3COO-) por 

bacterias acetogénicas (Corrales et al., 2015). Esto puede llevarse a cabo mediante 

hidrogenación o por deshidrogenación. En el primer caso, la hidrogenación se realiza por 

la oxidación de los AGVs como butirato y propionato; en el segundo caso, el acetato es 

el producto final de la reducción de H2 y CO2 por bacterias homoacetogénicas (Almeida 

et al., 2011).  

 

Los grupos de microorganismos encargados de esta etapa, se caracterizan por ser 

bacterias reductoras obligadas de protones, o productoras obligadas de H2, las cuales 

pueden verse inhibidas por la presión parcial del H2. Por esta razón, viven en 

asociaciones con metanógenos y/o bacterias sulfatoreductoras (Almeida et al., 2011). 

Algunos géneros representativos de bacterias acetogénicas son Clostridium, Treponema, 

Eubacterium, Thermoanaerobacter y Moorella (Guo et al., 2015). 

 

2.1.1.4 Metanogénesis 

 

Esta etapa es llevada a cabo por arqueas metanogénicas, las cuales son 

anaerobios estrictos, y se caracterizan por su habilidad para conservar energía para la 

síntesis de ATP, a través de la producción de CH4. Los metanógenos pueden metabolizar 

diferentes compuestos, entre estos, los hidrogenotróficos oxidan H2, formato o alcoholes 

simples, y reducen el CO2 en CH4. Por otro lado, los acetoclásticos dividen el acetato 

para formar CH4 y CO2 (Hernández et al., 2014; Liu y Whitman, 2008; Lyu et al., 2018). 

Y los metilotróficos, utilizan compuestos metilados como trimetilamina, sulfato de dimetilo 

y metanol para producir CH4 (Lyu et al., 2018).  
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La presencia de uno u otro grupo de metanógenos está en función del sustrato 

usado para la DA, siendo los primeros dos grupos los más comunes en este proceso, 

mientras que los metilotróficos por lo general se encuentran en bajas proporciones en 

digestores anaerobios (Venkiteshwaran et al., 2015). Esto se debe a que los 

metilotróficos, dependen de la presencia de metanol, compuesto producido generalmente 

a partir de procesos industriales, como la producción de aldehídos y esteres o como 

subproducto de la industria papelera (Fujinawa et al., 2016). 

 

Los órdenes de arqueas más comunes en digestores anaerobios, corresponden a: 

Methanomicrobiales, Methanosarcinales y Methanobacteriales (Cai et al., 2016). 

Respecto a los géneros más representativos de metanógenos hidrogenotróficos, se 

encuentra Methanospirillum, Methanoculleus y Metanoregula. En cuanto a géneros 

acetoclásticos, se ha identificado a Methanosaeta, Methanococcoides, 

Methanohalophilus y Methanolobus, además el género Methanosarcina, que es un 

generalista, y es capaz de usar metanol, metilamina, acetato, o H2 y CO2 para la 

producción de CH4 (Guo et al., 2015). 

 

2.1.2 Interacciones microbianas en la DA  

 

Procesos complejos a nivel industrial como la DA, son posibles gracias a las 

interacciones intra e interespecíficas, de los diferentes grupos tróficos involucrados. Por 

esa razón, es importante que exista un balance en el flujo de energía, lo que genera 

relaciones de tipo sintróficas o interacciones metabólicas de tipo mutualista obligada 

(Alvarado et al., 2014; Alzate Moncada y Quintero Silva, 2016; Barber, 2016; Escalante 

et al., 2015). En estas interacciones, existe una alimentación cruzada entre taxa, en la 

que un grupo trófico genera compuestos que son consumidos por otro grupo, por lo que 

suele observarse como un estilo de vida cooperativo (Morris et al., 2013). 

 

Este intercambio metabólico, se encuentra fuertemente relacionado con la 

termodinámica de las reacciones de la DA. Un ejemplo, es la fermentación de AGVs como 

butirato y propionato a acetato (Tabla 1), llevado a cabo por bacterias como 
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Syntrophomonas y Syntrophobacter. Estas reacciones, son termodinámicamente 

desfavorables (bajo condiciones estándar a 1 atm de presión), a menos que las arqueas 

metanogénicas hidrogenotróficas, asimilen el H2 en el medio, y mantengan su presión 

parcial en 10-4 atm. Estas condiciones, permiten que la ΔG de las reacciones 3 y 4 (Tabla 

1), se hagan negativas, y por lo tanto sean favorables, a diferencia del resto de las 

reacciones involucradas (Tabla 1), que presentan una ΔG negativa, a pesar del cambio 

en la presión parcial de H2 (Barber, 2016). 

 

 

Tabla 1. Energía libre de Gibbs para reacciones involucradas en la Digestión Anaerobia   

 Cambio de energía libre (kJ/reacción) 

 ΔGº′ a ΔGb 

1. Fermentación de glucosa a acetato, hidrógeno y dióxido de carbono   

C6H12O6 +4H2O→2CH3COO− +2HCO3
 − +4H+ +4H2 -207 -319 

2. Fermentación de glucosa a butirato, dióxido de carbono e hidrógeno   

C6H12O6 +2H2O→C4H7O2 − +2HCO3 − +3H+ +2H2 -254.4 -284 

3. Fermentación de butirato a acetato e hidrógeno   

C4H7O2 
− +2H2O→2CH3COO− +H+ +2H2  48.2 -17.6 

4. Fermentación de propionato a acetato, dióxido de carbono e 

hidrógeno 

  

C3H5O2 − +3H2O→CH3COO− +HCO3 − +H+ +H2 76.2 -5.5 

5. Metanogénesis a partir de H2+CO2   

4H2+ HCO3
− +H+ →CH4 +3H2O -136 -3.2 

6. Metanogénesis a partir de acetato   

CH3COO− +H2O→CH4 +HCO3
- -31 -24.7 

7. Acetogénesis a partir de H2+CO2   

4H2 +2HCO3
− +H+ →CH3COO− +4H2O -105 -7.1 

a Condiciones estándar, solutos 1mol L−1, gases 1 atm;  

b Concentraciones de reactivos en ecosistemas típicamente anóxicos, ácidos grasos 1 mmolL−1, 

HCO3
− 20 mmolL−1, glucosa 10 mmolL−1, metano 0.6 atm e hidrógeno 10−4 atm.  

Tabla modificada de Barber (2016). 
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Es importante mencionar, que existe una jerarquía en la asimilación de H2 como 

recurso por parte de los microorganismos, y está determinado por la presión parcial de 

H2 en el medio. Por esta razón, si la presión parcial cambia a 10-5 atm, otras bacterias 

como las sulfato reductoras, tendrán la preferencia en el uso del H2, en lugar de las 

arqueas metanogénicas (Barber, 2016). Esto genera una competencia interespecífica por 

sustratos como H2, acetato y AGVs para la formación de H2S y/o CH4. Aunque, esto 

estará dado principalmente por el tipo de sustrato y las concentraciones de azufre en el 

medio. Cuando las concentraciones de azufre son altas, como las generadas por 

procesos industriales en los que se utiliza ácido sulfúrico, sulfatos y sulfitos, se promueve 

el crecimiento de las bacterias sulfato reductoras y por lo tanto, se inhibe la 

metanogénesis (Alvarado et al., 2014; Alzate Moncada y Quintero Silva, 2016; Dries et 

al., 1998; Promnuana y O-Thong, 2017). 

 

Por lo tanto, la actividad de las arqueas metanogénicas y su producción de CH4, 

está en función de las interacciones interespecíficas, vía transferencia indirecta de 

electrones, mediante intermediarios como H2, formato y acetato como transportadores de 

electrones. Dónde las vías del H2 y formato, son las principales en el intercambio de 

electrones entre microorganismos sintróficos, lo que posibilita que las reacciones 

metabólicas involucradas, puedan llevarse a cabo de manera simultánea (Baek, et al., 

2018; Feng, et al., 2019; Junicke, 2015; Kang, et al., 2019; Morris et al., 2013). 

 

2.2 Ecología microbiana de la digestión anaerobia 

 

Si bien, la formación de gremios funcionales y las interacciones entre las 

poblaciones que conforman a las comunidades microbianas, se relacionan de manera 

directa con la resiliencia y la estabilidad funcional de un ecosistema. Estas interacciones 

son lo primero en verse afectado, cuando existe una perturbación en el medio, incluso 

antes de que pueda observarse una pérdida de especies (Karimi et al., 2017). Por esta 

razón, es importante estudiar la ecología de comunidades y los patrones que estructuran 

a una comunidad en un espacio y tiempo determinados (Ning et al., 2019) 
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La estructura de las comunidades, se debe a procesos determinísticos como 

parámetros ambientales, las interacciones inter e intra específicas y los trade offs o 

compromisos costo-beneficio, así como procesos estocásticos o eventos azarosos, como 

la deriva (cambio en la abundancia relativa de los taxa en un sitio debido a fluctuaciones 

demográficas) y la dispersión (movimiento de los taxa a lo largo de un sitio). Estos 

procesos, contribuyen de manera variable a la dinámica de las comunidades, lo que 

dependerá de la sensibilidad que los microorganismos tengan a la heterogeneidad 

ambiental y/o evento causal, que provoque una perturbación temporal o de larga duración 

en la comunidad (Liu et al., 2019; Ning et al., 2019).  

 

Por lo tanto, la alteración directa de las comunidades, puede favorecer el 

crecimiento y/o extinción de ciertos organismos, comprometiendo la estabilidad funcional 

de la comunidad y por lo tanto del ecosistema (Santillan et al., 2019; Shade et al., 2012). 

Asimismo, debe considerarse que la función que una especie puede tener dentro de una 

comunidad, no es proporcional a su abundancia (Valverde Valdés et al. 2005; Konopka 

et al., 2015). Esto se debe a que algunos nichos pueden ser ocupados, ya sea por 

especies raras (poco abundantes) o dominantes. Además, las especies dominantes, 

suelen tener la capacidad de influenciar a las comunidades microbianas, para que se 

adapten a sus prioridades metabólicas (plasticidad funcional) (Tao et al., 2020).  

 

Por consiguiente, la clave para que un ecosistema mantenga la funcionalidad, y 

tenga una mayor resistencia y equilibrio ante un disturbio que genere una pérdida de 

especies, es la diversidad taxonómica de los gremios funcionales. Esto se debe a que las 

diferentes especies, pueden presentar redundancia metabólica, resistencia diferencial al 

estrés, tasas de crecimiento distintas y otras propiedades que le confieren habilidades 

competitivas a dicha comunidad (Konopka et al., 2015; Stroud et al., 2015; Zamora 

Figueroa, 2018). 
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2.2.1 Diversidad taxonómica 

 

Debido a la importancia que la diversidad tiene sobre el funcionamiento de un 

ecosistema, esta suele ser monitoreada a través de los dos componentes que la 

conforman: riqueza y abundancia de especies. La riqueza es el número de especies 

presentes, y la abundancia relativa la determina, el número de individuos de cada especie 

en relación al total de individuos presentes (Valverde Valdés et al., 2005). Cuando los 

individuos se encuentran igualmente distribuidos entre las diferentes especies presentes, 

se conoce como equitatividad o equidad del inglés evenness. Por lo tanto, entre más 

uniforme es una comunidad, la equitatividad es mayor con respecto a una que presenta 

una alta dominancia de una de las especies (Moreno et al., 2011; Yeshitela, 2008).  

 

Por otro lado, el concepto de diversidad ha sido dividido de acuerdo a la escala de 

referencia en la que se estudie, en diversidad alfa, beta y gama. La diversidad alfa puede 

expresarse en términos de las especies que hay dentro de una comunidad en un 

momento particular en el tiempo o espacio. Esta diversidad se asocia con factores 

ambientales a nivel local, y las interacciones entre las poblaciones como la competencia 

interespecífica (Halffter y Moreno, 2005).  

 

La diversidad beta mide las diferencias, o el recambio de especies entre 

comunidades, y se relaciona con la distancia en el espacio y/o tiempo en el que se llevan 

a cabo los muestreos, así como a la heterogeneidad ambiental. Por lo tanto, es una 

estimación cuantitativa de qué tanto cambia la diversidad alfa a lo largo de un periodo de 

tiempo o el espacio. Por último, la diversidad gama es el conjunto de especies de las 

comunidades interactuantes que integran una extensión espacial (Gasol y Kirchman, 

2018; Halffter y Moreno, 2005).  

 

2.2.2 Métodos clásicos para medir la diversidad taxonómica 

 

Entre los métodos más comunes para medir la diversidad alfa, se encuentra el uso 

de índices de diversidad, los cuales de manera general, utilizan información acerca de la 
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riqueza y abundancia relativa de especies (Carmona-Galindo y Carmona, 2015; 

Guisande González et al., 2000). Se caracterizan por sintetizar un conjunto de variables 

medibles en un solo valor (Marques, 2008), y permiten interpretar una tendencia en el 

sistema de estudio, ya sea positiva o negativa. Además, ayudan a comparar la 

variabilidad de diferentes ecosistemas, o uno solo a lo largo del tiempo (Jorgensen et al., 

2007) 

 

Entre los índices más usados se encuentra el índice de Shannon (H´) (Anexo 1), 

el cual es en realidad una medida de la entropía, o el grado de incertidumbre con el que 

puede determinarse la identidad de un individuo seleccionado al azar de una comunidad 

(Moreno et al., 2011). Por lo tanto, en una comunidad poco diversa, dominada por una o 

más especies, la identidad de un individuo puede ser predicha más fácilmente, lo que se 

asocia a una menor incertidumbre. En contraste, en una comunidad más equitativa, la 

incertidumbre aumenta. De acuerdo a lo anterior, este índice suele ser interpretado como 

una medida de diversidad (Moreno et al., 2011; Morris et al., 2014) 

 

Por otro lado, el índice de Simpson (D1) (Anexo 1) representa la probabilidad de 

que dos individuos seleccionados de manera aleatoria de una muestra, pertenezcan a 

especies distintas (Morris et al., 2014). Este índice puede tomar valores entre 0 y 1 y 

conforme la riqueza aumenta, este índice se acerca a 1 (Kim et al., 2017). 

 

Existen también índices que miden la riqueza, o el número total de especies 

observadas en una muestra (Sobs) (Anexo 1) (Lv et al., 2019). Sin embargo, dado que 

existen especies que pueden haber quedado fuera del muestreo de la comunidad, se han 

desarrollado estimadores no paramétricos de riqueza para corregir esto. Un ejemplo es 

el estimador de riqueza Chao1 (Anexo 1), el cual extrapola la riqueza observada a partir 

del número de especies consideradas raras, por estar representadas por uno o dos 

individuos (Kim et al., 2017). 

 

Es importante mencionar, que además de las métricas para medir la diversidad 

antes descritas, también existen otros como los índices de diversidad de Margalef, 
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Menhinick y Brillouin (Ciprian, 2014; Okpiliya, 2012), el índice de equitatividad de Pielou 

(Jost, 2010) y el estimador de riqueza ACE (Kim et al., 2017), entre otros, pero estos 

suelen ser aplicados en menor medida. 

 

Estas métricas de diversidad alfa ya han sido aplicadas en estudios de la DA, en 

los que se ha buscado caracterizar a las comunidades microbianas de reactores a 

diferentes escalas. A partir de estos, se ha intentado establecer una relación entre la 

diversidad, la funcionalidad del reactor y los parámetros de operación (Tabla 2). Sin 

embargo, en la mayoría de los casos, las interpretaciones posteriores suelen ser 

superficiales, e incluso llegan a carecer de análisis estadísticos, un ejemplo es el estudio 

realizado por Granada et al. (2018).  

 

Otro aspecto recurrente en los análisis de diversidad alfa, es que las diferentes 

métricas, suelen ser suelen ser comparadas entre sí, a pesar de que cada una mide 

características conceptuales diferentes de una comunidad, e incluso se expresan en 

unidades distintas. Por esta razón, los resultados y significancia suelen ser contrastantes 

y poco comparables entre sí. Esto conlleva a que el significado de los cambios 

observados en la comunidad, sean malinterpretados, ya que la significancia estadística y 

la magnitud, suelen tener poco que ver con el verdadero significado ecológico de estos 

(Daly et al., 2018). 
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Tabla 2 . Métricas de diversidad alfa aplicadas a estudios de la DA 

Sustrato 
Condición 

evaluada 

Índice de 

diversidad 
Resultados Referencia 

Paja y celulosa 

Diferentes 

inóculos, de co-

digestión y plantas 

de aguas 

residuales 

OTUs 

observadas, 

Shannon, 

Simpson y Chao1 

La diversidad calculada fue significativamente menor 

en los inóculos provenientes de plantas de co-

digestión con altos niveles de amonio (Prueba T de 

dos colas, y Prueba permutacional con simulación de 

Monte Carlo) 

Sun et al. (2016) 

Aguas 

residuales 

municipales e 

industriales 

20 reactores con 

diferentes cargas 

orgánicas 

 

Shannon, ACE 

Simpson, Chao1 

Mehninck, Gini 

Margalef, 

Brillouin, 

OTUs 

observadas 

Todas las métricas de diversidad tuvieron una relación 

baja y poco significativa con la remoción del sustrato 

en DQO y la producción de CH4 (Pearson) 

Tao et al. (2020) 

Residuos 

lácticos y de 

rastros, cerdos 

y aves 

Digestión en lote 

Chao1, Shannon 

y Simpson 

 

Los índices de diversidad aumentaron a lo largo del 

tiempo de operación, indistintamente de la producción 

de CH4 observado 

Granada et al. 

(2018) 

Estiércol 

porcino 

Fluctuaciones de 

temperatura 
Shannon 

El índice de Shannon  no presentó diferencias 

significativas con respecto al cambio de temperatura 

(Prueba T de Student) 

Shaw et al. 

(2019) 
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Forraje de 

maíz, paja, 

estiércol de 

pollo y de 

cerdo 

 

Diferentes tipos de 

sustrato 

 

Chao, Shannon, 

Simpson, ACE, 

Sobs 

 

Chao, ACE, Shannon, Sobs y Simpson fueron 

significativamente mayores con sustratos como la 

paja y el estiércol de cerdo (ANOVA, p≤0.0001). 

Todos los índices, excepto Simpson, tuvieron los 

valores más bajos y no significativos  en sustratos con 

compuestos inhibitorios (amonio) como el estiércol de 

pollos y cerdos (ANOVA) 

Lv et al. (2019) 

Residuos de 

grasas y 

aceites 

 

Estrés por cambios 

en la CO 

 

Riqueza de 

OTUs, Shannon, 

Simpson y Pielou 

 

Shannon y la riqueza de OTUs no mostraron 

diferencias durante el cambio en la CO (ANOVA). 

Simpson y Pielou tuvieron un aumento directamente 

proporcional a la concentración de CH4 en el 

biogás (ANOVA). 

Ferguson et al. 

(2018) 
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2.2.2.1 Medidas de diversidad verdadera 

 

Una forma de abordar la falta de significado biológico de los índices de diversidad 

clásicos, es mediante su transformación en medidas de diversidad verdadera (Chao et 

al., 2014), este término fue acuñado por Jost (2006), basado en los números de Hill de 

orden q (Hill, 1973). Estas medidas de diversidad verdadera, se caracterizan por cumplir 

con algunos requerimientos matemáticos, que les confieren propiedades esperadas del 

concepto de diversidad biológica. Un ejemplo, es el principio de duplicación, del cual 

carecen la mayoría de los índices de diversidad clásicos (Chao et al., 2014). 

 

La propiedad de la duplicación, consiste en que si en una comunidad A con S 

especies igualmente abundantes, al dividir a cada una de estas S especies en 2 grupos 

repartiendo su abundancia justo a la mitad, y luego consideramos a cada grupo como 

una especie distinta, tendríamos una nueva comunidad B con abundancias igualmente 

distribuidas. Entonces se esperaría que la diversidad de la comunidad B sea exactamente 

el doble que la comunidad A. De igual manera, al tener N comunidades con el mismo 

número de especies S, igualmente abundantes, sin ninguna especie compartida entre sí, 

entonces la diversidad de este conjunto de comunidades n, sería igual a N veces la 

diversidad de una sola comunidad (Moreno et al., 2011). 

 

Por lo tanto, estas medidas indican qué tan diversa es una comunidad que es 

integrada por n especies, denominadas número efectivo de especies, número de 

especies equivalentes, especies igualmente comunes o especies igualmente abundantes 

(Daly et al., 2018; García-Morales et al., 2011; Moreno et al., 2011). Al expresarse en las 

mismas unidades, la diversidad puede ser comparada de manera directa entre sí, en 

función del orden q aplicado. Esto facilita la interpretación de la magnitud de cambio, y 

refleja de manera más precisa, la similitud en la composición de la diversidad alfa de las 

comunidades de interés (Chao et al., 2014). 

 

Por otro lado, el parámetro q de los números de Hill (Anexo 1), determina la 

sensibilidad de esta medida a las frecuencias relativas de las especies, y puede tomar 
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cualquier valor continuo, aunque la elección del mismo, va a depender de la información 

que se desee obtener (Fig. 2). Entre lo valores más usados, se encuentra q=0 o 

diversidad de orden 0 (0D), el cual corresponde a la riqueza de especies, ya que descarta 

la abundancia de especies (Moreno et al., 2011). 

 

Por otro lado, cuando q=1 o diversidad de orden 1 (1D), la abundancia de especies 

es ponderada de acuerdo a la proporción de sus frecuencias, interpretándose como el 

número efectivo de especies que se encuentran de manera común o típicamente en esa 

comunidad (especies con abundancias típicas). Para q=2 o diversidad de orden 2 (2D), 

las especies más abundantes se ven favorecidas y las raras se descuentan, siendo esto 

el inverso de índice de Simpson, y puede ser interpretado como el número efectivo de 

especies dominantes, o las especies más abundantes presentes en el ensamblaje (Chao 

et al., 2014; Leinster y Cobbold, 2012; Moreno et al., 2011). 

 

 

 

Fig. 2. Distribución de las abundancias de las especies de una comunidad. Las líneas 

discontinuas representan la diversidad verdadera (qD) que puede ser evaluada con los distintos 

valores de q. Modificado de Moreno et al. (2011) 
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Si bien, estas medidas de diversidad verdadera ya se han aplicado en estudios de 

comunidades microbianas de la DA, su uso se encuentra poco difundido, por lo que 

existen aún pocos trabajos en los que se reporten (Tabla 3), los cuales en ocasiones 

carecen de análisis estadísticos y/o interpretaciones biológicas. Esto a pesar de que se 

ha demostrado que en datos moleculares como los derivados del secuenciamiento, estas 

medidas satisfacen criterios ecológicos que permiten la comparación entre estudios y una 

mejor interpretación. Por esta razón, pueden ser visualizados como una herramienta útil, 

en el estudio de las relaciones bióticas entre ciertos grupos microbianos, y su conexión 

con factores ambientales, como las condiciones de operación estudiadas (Lucas et al., 

2017). 
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Tabla 3. Medidas de diversidad verdadera aplicadas a comunidades microbianas de la DA 

 Sustrato Condición evaluada 

Medida de 

diversidad 

verdadera  

Resultados Referencia 

Melaza, 

Lodo activado 

residual (LAR),  

LAR con glicerol 

(LARG),  

LARG con sal y 

urea (LARGSU) 

Tipos de sustrato  0D, 1D, 2D 

0D y 1D de los reactores de LARG y LARGSU fueron 

mayores al reactor con melazas y al inóculo. En este 

último 2D fue significativamente mayor (ANOVA con 

Prueba de Dunn). 

La perturbación en LARGSU provocada por la adición 

de sal y urea, no representó diferencias significativas 

en ninguna de las medidas de diversidad con 

respecto a LARG (ANOVA con Prueba de Dunn). 

De Vrieze 

et al. 

(2017) 

Hidrolizado 

enzimático de 

paja y forraje de 

alfalfa 

pretratado con 

vapor (HPA), 

Efluentes de la 

fermentación 

oscura del HPA 

(EFO) 

Tipos de hidrolizado 

e incremento en la 

CO 

0D, 1D 

La CO no tuvo efecto alimentando con HPA para 0D. 

Al alimentar EFO, 0D tuvo un aumento directamente 

proporcional a la carga orgánica (Prueba t). 

1D tuvo una disminución inversamente proporcional al 

tiempo de operación y la carga orgánica con ambos 

sustratos, tanto para bacterias como arqueas. 

Liu et al., 

(2020) 
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Aguas 

residuales 

municipales  

Contenido de H2S, 

temperatura y 

etapas de 

tratamiento (lodo 

primario, lodo 

floculado, superficie 

y fondo de los 

digestores 

anaerobios) 

OTUs, 

Chao1 0D, 

1D, 2D 

Los reactores sin H2S medible y con la menor 

temperatura y  concentración de AGVs, junto con el 

lodo primario y el lodo floculado presentaron los 

mayores valores de 1D y 2D. 

OTUS y 0D presentaron la menor riqueza en el lodo 

primario y el lodo floculado. 

Houari et 

al., (2020) 
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2.3 Parámetros fisicoquímicos que afectan la digestión anaerobia 

 

Las comunidades microbianas y por consiguiente el desempeño de digestores 

anaerobios, puede verse afectado por diversos parámetros fisicoquímicos y de operación 

(Jain et al., 2015), algunos de los cuales se describen a continuación: 

 

2.3.1 pH 

 

Durante la DA, el pH de operación puede ser variable, y estará en función de la 

actividad los diferentes grupos tróficos. Por lo tanto, durante la etapa acidogénica, el pH 

puede ser cercano a 6 o menos, mientras que conforme los AGVs son digeridos y el CH4 

es producido, el pH puede aumentar entre 6.8 y 7 (Jain et al., 2015; Pramanik et al., 

2019). 

 

Es importante mencionar que durante la metanogénesis, el pH puede disminuir 

debido a una acumulación de AGVs en el medio, por lo que los metanógenos 

acetoclásticos pueden verse inhibidos si los AGVs se encuentran en altas 

concentraciones (Pap et al., 2015; Schnürer et al., 2016). Esto puede promover la 

proliferación de metanógenos hidrogenotróficos, los cuales son menos sensibles a estas 

condiciones, por lo que el rendimiento y la productividad de CH4 disminuye (Mukhuba et 

al., 2019).  

 

Una forma de evitar una disminución en el rendimiento y productividad, es 

mediante la división de este proceso en dos etapas, en las que las fases acidogénica y 

metanogénica se llevan a cabo en espacios separados. Esto promueve la formación de 

un ambiente más favorable, en el que pueden mantenerse valores óptimos de pH entre 

5.0 a 7.0 para la etapa acidogénica, y de 7.0 a 8.0 para la etapa metanogénica. Dicha 

división, permite que se mejore la estabilidad de este proceso, y potencializa la remoción 

de la carga orgánica con respecto a sistemas en una sola etapa (Begum et al., 2018; Li 

et al., 2018). 
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Además, el pH también está involucrado en la composición del biogás, ya que la 

solubilidad del CO2 en la fase líquida, depende de su valor en el medio, en contraste con 

el CH4 que tiene una baja solubilidad, y que se mueve a su fase gaseosa en cuanto es 

formado, independientemente del pH (Feng et al., 2019). 

 

2.3.2 Alcalinidad  

 

La capacidad de un sistema para amortiguar una disminución en el pH debido a la 

concentración de ácidos orgánicos, es conocida como alcalinidad (Fontana et al., 2018). 

En digestores anaerobios, la alcalinidad ha sido relacionada principalmente al sistema de 

carbonatos, conformado por hidróxido, carbonato y bicarbonato, y las formas no 

protonadas de AGVs (Jenkins y Moore, 1977; Martín-González et al., 2013). 

 

Por lo tanto, cuando el pH disminuye por acumulación de AGVs como se describe 

en la sección anterior, implica que hubo una destrucción de la capacidad buffer del 

sistema (Jenkins y Moore, 1977; Martín-González et al., 2013), por lo que una pequeña 

disminución del pH, se traduce en un gran consumo de alcalinidad, ya que este último se 

expresa en escala lineal, en contraste con el pH que es expresado en escala logarítmica. 

Por esta razón, este parámetro suele ser monitoreado con el objeto de mantener valores 

entre 2000 a 4000 mg CaCO3/l (Musa et al., 2018) o 0.2 a 0.4 de índice alfa (Vital-Jacome 

et al., 2020). 

 

Por otro lado, entre los métodos para controlar la alcalinidad, se encuentra la 

adición de NaHCO3  (Vital-Jacome et al., 2020), o sales de potasio (Adolfo y Huertas, 

2015). Además, se ha reportado que el nitrógeno disuelto en el medio, en conjunto con 

iones hidróxido, pueden mejorar la capacidad buffer del sistema, con lo que se puede 

contrarrestar la acidificación en el medio debido a la producción de AGVs (Baldi et al., 

2019). Aunque la adición de compuestos para controlar la alcalinidad, debe realizarse de 

manera cuidadosa, ya que altas concentraciones de cationes de sodio y potasio, también 
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pueden tener efectos inhibitorios en la metanogénesis (Anwar et al., 2016; Zhang y 

Jahng, 2010). 

 

2.3.3 Tiempo de retención hidráulico (TRH) 

 

Corresponde al tiempo que permanece el sustrato dentro del reactor, y depende 

del caudal a tratar y del volumen de reactor (David et al., 2019), por lo que debe ser 

suficiente, para que la comunidad microbiana pueda llevar a cabo el proceso completo 

de la DA.  Esto dependerá de la comunidad, y las características del sustrato a degradar, 

ya sea que esté formado por carbohidratos que no requieren ser hidrolizados, o ricos en 

fibras que sí requieren, por lo que la remoción del sustrato y la productividad de biogás 

suelen ser inversamente proporcional al TRH (Musa et al., 2018). 

 

Este parámetro, también tiene que ver con las tasas de crecimiento de las distintas 

especies microbianas que producen biogás (David et al., 2019). De tal manera, que TRH 

cortos, son preferibles para las bacterias productoras de H2, y TRH largos para los 

metanógenos, ya que, de lo contrario, estos últimos pueden salir del reactor junto con el 

efluente. Esto se debe a que los metanógenos, tienen tiempos largos de duplicación 

(Huang et al., 2015; Jain et al., 2015; Kim et al., 2013), que en aquellos con citocromos 

(Methanosarcinales), pueden ser >10 horas, en contraste con aquellos sin citocromos 

(Methanobacteriales, Methanococcales, Methanomicrobiales y Methanopyrales) que 

pueden ser de 1 hora (Thauer et al., 2008). 

 

Si bien, no existe un criterio general para el establecimiento del TRH adecuado 

(David et al., 2019), en reactores metanogénicos se ha reportado que 1 día como mínimo, 

puede ser suficiente para alcanzar la remoción de algunos sustratos, especialmente en 

forma líquida (Musa et al., 2018). Aunque la acumulación de productos intermediarios, o 

una baja tasa de degradación, pueden ser un indicador de que el TRH es muy corto 

(Schnürer et al., 2016), por lo que también se han utilizado TRH de hasta 20 días (Xu 

et al., 2018). 
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2.3.4 Carga orgánica (CO) 

 

Puede ser definida como la tasa a la que el sustrato, ya sea de tipo soluble o 

particulado es introducido al sistema para la degradación por microorganismos, 

generalmente está expresada en términos de concentración por unidad de tiempo. Para 

su determinación, se toma en cuenta el TRH y el flujo volumétrico multiplicado por la 

concentración del sustrato, por lo que depende de manera directa de las características 

y composición del sustrato (Bhaskar Singh y Kuldeep Bauddh, 2015). 

 

La CO puede afectar la dinámica de la comunidad microbiana, ya que las 

poblaciones pueden tener tolerancias variables a esta (Amha et al., 2019). En sistemas 

anaerobios, el rango de CO más reportadas, es de 4 a 22 g DQO/l d, pero puede llegar 

hasta 54 g de DQO/l d, ya que al aumentar la CO gradualmente, la producción de CH4 es 

directamente proporcional. Sin embargo, el uso de una CO muy alta, puede generar 

acumulación de AGVs, por lo que suelen preferirse CO bajas, ya que el sistema puede 

colapsar (Barros et al., 2016; España-Gamboa et al., 2012; Nagao et al., 2012; Vargas-

Morales et al., 2018; Vital-Jacome et al., 2020; Zhang et al., 2018). 

 

Entre los efectos que la CO puede tener en las comunidades microbianas, se ha 

identificado que a CO altas (54 g de DQO/l d), la abundancia relativa de bacterias 

fermentativas puede aumentar hasta en un 41%. Este aumento puede favorecer la 

actividad fermentativa, y por lo tanto en las concentraciones de AGVs en el medio, lo cual  

ha sido asociado con cambios repentinos en la dominancia de uno u otro género de 

metanógenos, lo que puede ser un indicador de acidificación del medio (Goux et al., 

2015). Bajo estas condiciones, géneros como Syntrophobacter suelen ser los acetógenos 

dominantes (Zhang et al., 2018).  Es importante mencionar, que la CO en conjunto con 

el TRH, están involucrados en la cinética de crecimiento de los microorganismos, lo que 

puede afectar de manera indirecta el desempeño del reactor (Gómez Camacho et al.,, 

2019) 
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2.3.5 Tipo de Sustrato 

 

Para la producción de biocombustibles, algunos residuos suelen ser valorizados 

como sustrato (Garcia et al., 2019). Estos pueden ser solubles y/o de fácil 

biodegradación, conformados por AGVs, carbohidratos simples, aminoácidos y 

alcoholes, o pueden ser sustratos particulados, conformados por moléculas de mayor 

tamaño. Los sustratos particulados, previamente deben ser hidrolizados hasta sus 

componentes monoméricos por enzimas extracelulares, para que puedan ser 

transportados a través de la membrana (Rodriguez et al., 2012). 

 

Como ejemplo de sustratos solubles, se encuentran los efluentes producidos 

durante las diferentes fases de la producción de vino como las lías, conformadas 

principalmente por metabolitos residuales, y sólidos formados por levaduras y sus 

residuos, además de otras partículas que se precipitan al fondo de las barricas (Zhijing 

et al., 2018). Las lías se caracterizan por tener altas concentraciones de etanol, pH ácido 

por los ácidos orgánicos presentes, fenoles y otros compuestos recalcitrantes, con una 

Demanda Química de Oxígeno (DQO) que de bodegas de vino mexicano, se ha 

establecido en 221 a 436 g DQO/l d (Vital-Jacome et al., 2020).  

 

Al destilar el etanol de las lías y del vino de baja calidad, se obtienen vinazas 

(Nigam y Pandey, 2009), las cuales también tienen bacterias y hongos muertos 

remanentes, pH ácido, y sólidos suspendidos en menor cantidad, (Bueno et al., 2009), 

además pueden presentar residuos de productos de limpieza de las barricas, pesticidas 

y fertilizantes (Sousa et al., 2019). 

 

Por otro lado, en cuanto a los sustratos particulados más usados, se encuentran 

los residuos de alimentos y/o verduras (Garcia et al., 2019), los cuales suelen generarse 

en función de la estacionalidad y los patrones de consumo de la población. Sus 

características fisicoquímicas, las macromoléculas predominantes y su composición 

elemental, suele ser variable, por lo que su biodegradabilidad y por lo tanto el potencial 

productivo de biogás también (Escamilla, 2018). 
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Macromoléculas como proteínas y lípidos pueden dificultar la transferencia de 

masa, al acumularse y formar compuestos inhibitorios. Particularmente, las proteínas en 

solución acuosa, pueden formar ion amonio (NH4
+-N) o amonio libre (NH3-N). Este último, 

tiene la capacidad de penetrar las paredes celulares, provocando un desbalance de 

protones, cambios en el pH extracelular y por lo tanto inhibir la actividad enzimática de 

las células (Okoro-Shekwaga et al., 2019).  

 

Asimismo, la degradación de lípidos como los triglicéridos, producen glicerol que 

rápidamente es convertido en biogás, y AGCL que pueden acumularse y generar 

espumas. Sin embargo, se ha visto que al juntar estas moléculas poco biodegradables 

con carbohidratos simples de fácil degradación, puede reducirse la acumulación de 

compuestos inhibitorios, y por lo tanto mejorar la estabilidad (Garcia et al., 2019; Hagos 

et al., 2017). 

 

  



 

 

 
 

27 

3. JUSTIFICACIÓN 

 

A pesar de que el proceso biológico de metanogénesis, ha sido plasmado en el 

modelo de DA como una base para su aplicación tecnológica a nivel industrial en 

reactores anaerobios, existen varias limitaciones (Batstone et al., 2002). Entre estas, se 

encuentra que los metanógenos no pueden utilizar de manera directa materia orgánica 

compleja. De tal manera, que dependen de otros organismos (Liu y Whitman 2008), que 

a su vez necesitan condiciones ambientales diferentes entre sí (Enzmann et al., 2018).  

 

Por lo tanto, las interacciones entre los grupos microbianos de esta red trófica, son 

frágiles y pueden ser perturbados fácilmente, dificultando la eficiencia de este proceso 

(McAnulty et al., 2013). Por esta razón, algunas variables fisicoquímicas suelen ser 

monitoreadas como indicadores de alerta temprana de la inhibición de la metanogénesis 

(M. Vital-Jacome et al., 2020; Wu et al., 2019). Sin embargo, estos no pueden ser usados 

como indicadores predictivos o a largo plazo  de la estabilidad de estos sistemas. Debido 

a esto, es importante el desarrollo de parámetros de monitoreo, basados en comunidades 

microbianas como predictores a largo plazo (De Vrieze y Verstraete, 2016). 

 

Entre los parámetros clave para el monitoreo biológico de la DA, se encuentran los 

análisis de diversidad alfa clásicos, los cuales suelen ser limitados, dificultando el 

entendimiento y la comparabilidad de las comunidades. Por esta razón, es importante 

utilizar herramientas como las medidas de diversidad verdadera, que reflejan de manera 

más adecuada, la realidad biológica de las comunidades estudiadas, y que sí permiten 

una comparación entre sí (Chao et al., 2014). 

 

Por consiguiente, la presente investigación busca contribuir al conocimiento acerca 

de la diversidad de las comunidades microbianas de la DA, con el objeto de establecer 

mecanismos de monitoreo biológico, que permitan ser relacionados con el desempeño 

del proceso, así como generar un mayor entendimiento sobre la ecología de estas 

comunidades. Por lo que se busca reconocer cambios en la diversidad, asociados a las 

condiciones de operación, con lo que se pueda identificar su influencia en la productividad 
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de CH4 y su relación con la estructura, composición e interacciones entre los grupos 

funcionales (Ferguson et al., 2018; Lucas et al., 2017; Regueiro et al., 2015; 

Venkiteshwaran et al., 2015). 
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4. OBJETIVOS 

 

Objetivo General 

 

Evaluar la aplicación de diferentes medidas de diversidad a comunidades 

microbianas de la digestión anaerobia, para interpretar la funcionalidad del proceso, 

relacionándolas con el desempeño de reactores bajo diferentes condiciones de operación 

y tipos de sustrato. 

 

Objetivos Específicos 

 

• Identificar la dinámica de las comunidades microbianas asociadas a 

la digestión anaerobia, durante la operación de reactores alimentados con vinazas 

vitivinícolas y residuos orgánicos alimenticios, y su relación con las condiciones de 

operación y desempeño. 

 

• Relacionar la diversidad alfa de las comunidades microbianas con la 

funcionalidad de los digestores anaerobios, para mejorar la compresión acerca del  

desempeño de estos sistemas 
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5. METODOLOGÍA 

 

 El desarrollo experimental consistió en la operación de dos reactores 

metanogénicos, el primero perteneciente a un sistema en dos etapas, en el que se utilizó 

como sustrato, el efluente acidogénico del reactor operado y reportado por Zavala-

Méndez (2020), para la producción de biohidrógeno, a partir de un sustrato soluble 

conformado por efluentes vitivinícolas. Posteriormente, el mismo reactor metanogénico 

fue reinoculado, y puesto en marcha para evaluar la digestión anaerobia en una etapa. 

Por último, para evaluar a la comunidad microbiana de la digestión anaerobia de un 

sustrato particulado, se obtuvieron muestras del reactor operado por Jiménez-Ocampo et 

al. (2021), para la producción de metano a partir de residuos alimenticios. 

 

5.1 Sustratos e inóculos 

 

5.1.1 Sustratos solubles 

 

Como sustratos solubles, se utilizaron aguas residuales de la industria vitivinícola, 

correspondientes a lías y vinazas (Tabla 4), recolectadas de una bodega ubicada en el 

municipio de Ezequiel Montes, Querétaro. Los sustratos fueron almacenados a -4º C 

hasta su uso. 

 

5.1.2 Sustratos particulados 

 

Como sustratos particulados se utilizaron residuos provenientes de un restaurante 

tipo parrillada buffet, ubicado en la Ciudad de Querétaro (Tabla 5). Los residuos se 

procesaron de acuerdo con la metodología descrita en la NMX-AA-15-1985 y 

almacenaron a -4ºC hasta su uso.  
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Tabla 4. Caracterización de los efluentes vitivinícolas 

 Sistema 2 etapas Sistema 1 etapa 

Parámetro* Lías** Vinazas** Vinazas 

pH 3.4 ± 0.1 4.5 ± 0.1   

Sólidos suspendidos totales  52.1 ± 0.5 0.5 ± 1.5  1.4 ± 0.01 

Sólidos suspendidos volátiles  42.2 ± 2.7  0.4 ± 1.7  1.4 ± 0.02 

Sólidos suspendidos fijos 9.6 ± 1.3  0.1 ± 3.3  0.01 ± 0.004 

Carbohidratos totales  24.3 ± 0.2  4.4 ± 1.5  0.26 ± 0.002 

Carbohidratos solubles  7.14 ± 0.6  3.6 ± 1.0  0.27 ± 0.001 

DQO total  236 ± 1.0  77 ± 8.0  44.8 ± 2.1 

DQO soluble 214 ± 1.8  77± 6.0  44.5 ± 21.9  

Ácido acético 8.4 ± 0.2  9.0 ±1.0  7 ± 1.4 

Ácido propiónico 1.1 ± 0.2  1.5 ± 0.3  0.26 ± 0.4 

Ácido butírico  0.1 ± 0.1  0.3 ± 0.2  0 

Ácido láctico 7.2 ± 0.3  10.2 ±3.4  0 

Ácido succínico  1.2 ± 0.5  0 0 

Etanol  46 ± 2.7  0.4 ± 0.2  0 

Glicerol ND 7.4 ± 5.3  ND 

Fósforo ND ND 0.47 

Amonio ND ND 0.0004 

Nitrito ND ND 0.16 

Sulfato ND ND 0.53 

Na ND ND 2.43 

Mn ND ND 1.59 

Cu ND ND 0.41 

Al ND ND 0.18 

Ca ND ND 0.78 

Zn ND ND 0.84 

*Todos los parámetros están expresados en g/l, excepto la composición elemental expresada en 

mg/l. **Tomado de Zavala-Méndez (2020). No identificado (ND). 
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Tabla 5. Caracterización de los residuos alimenticios  

Parámetro Concentración 

Solidos totales (ST)  (mg/g Residuo) 454 

Sólidos volátiles (SV) (mg/g Residuo) 431 

Carbohidratos totales (mg/g ST) 207.11 

Carbohidratos solubles (mg/g ST) 140.18 

N-NH3  (mg/g ST) 1 

Lípidos totales (g/l) 126 

DQO total (mg/g ST) 860 

DQO soluble (mg/g ST) 460 

Humedad (%) 55 

Densidad (g/ml) 1.2 

 

 

5.1.3 Inóculos 

 

El reactor acidogénico de lías y vinazas, operado por Zavala-Méndez (2020), fue 

inoculado con microorganismos endógenos de los sustratos utilizados, los cuales 

previamente fueron desarrollados en el sustrato, mediante fermentaciones a temperatura 

ambiente a pH 7, siguiendo una modificación de la metodología reportada por Fernandes 

et al., (2013). 

 

En cuanto a los reactores metanogénicos, la inoculación fue realizada con lodo 

anaerobio granular, proveniente de un reactor mesofílico de la industria harinera, 

localizado en el estado de Querétaro. Este lodo presentó una concentración de 0.84 g 

SV/g de lodo húmedo, y en los reactores UASB de efluentes vitivinícolas se utilizaron 15 

g de SV. 
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5.2 Digestión anaerobia de Efluentes Vitivinícolas 

 

5.2.1 Sistema en dos etapas  

 

La fase acidogénica de este sistema, operado y reportado por Zavala-Méndez (2020), 

tuvo una configuración de reactor de tipo filtro percolador, fue operado en continuo, con 

un volumen de trabajo de 1 l y un volumen total de 2 l . La totalidad del volumen de trabajo, 

fue empacado con anillos de polietileno (HAS filter media, 963 m2/m3, 0.95 g/cm3) como 

medio de soporte para la biopelícula. Se operó a un TRH variable de 5.5, 4 y 3 horas, con 

una CO de 181 a 856 g DQO/l d. Además, se controló la temperatura a 35ºC y tuvo un 

pH de operación de 5.5 ajustado con NaOH 10 N.  

 

Por otro lado, el reactor metanogénico operado por el autor del presente trabajo, fue 

cilíndrico, fabricado en acrílico, con una configuración de reactor de tipo anaerobio de 

flujo ascendente con manto de lodos (UASB, por sus siglas en inglés), operado en 

continuo (Fig. 3), con un volumen de trabajo de 1.5 l y un volumen total de 1.8 l. La 

temperatura fue controlada a 35ºC, con un baño de recirculación de acero inoxidable 

(MX06S135-A11B, Polyscience, México). La alimentación y recirculación se llevó a cabo 

con dos bombas peristálticas de control variable (EW-77800-5, MasterFlex, EUA). El 

biogás producido se registró con un medidor de microcaudales de gas (µFlow, Bioprocess 

Control, Suecia). 

 

En este sistema, la estrategia experimental consistió en la utilización del efluente 

acidogénico del reactor operado por Zavala-Méndez (2020), como sustrato para el reactor 

metanogénico. Inicialmente, este sustrato estuvo conformado por lías y posteriormente 

por vinazas, las cuales fueron alimentadas al reactor metanogénico previo ajuste de pH 

con 5 g de NaHCO3 por cada 3 g DQO para controlar la alcalinidad. A partir de esto, se 

evaluaron diferentes CO, establecidas de acuerdo a los valores reportados en la literatura 

para el tratamiento de vinazas y/o efluentes vitivinícolas entre los que se encontraron CO 

de 3 hasta 29.9 g DQO/l d (Barros et al., 2016; Keyser et al., 2003; Moletta, 2005; Petta 

et al., 2017; Vital-Jacome et al., 2020; Vital-Jacome y Buitrón, 2021). Por lo tanto, se 
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probaron CO de 17.4 a 5.5 g DQO/l d, las cuales fueron alcanzadas mediante una 

variación en el TRH de 1, 2 y 3 días.  

 

La frecuencia de análisis fisicoquímicos y toma de muestra de biomasa para 

comunidades microbianas y composición de biogás, fue de 1 a 2 veces a la semana, con 

lo que se evaluó la productividad de CH4 (PM) y la eficiencia de remoción del sustrato 

(ER), para establecer una relación con la estabilidad del sistema.  

 

 

Fig. 3. Reactor Metanogénico de efluentes vitivinícolas 

 

5.2.2 Sistema en una etapa  

 

El reactor metanogénico del sistema en dos etapas previamente descrito en la 

sección 5.2.1, fue reinoculado y puesto en marcha para evaluar la digestión anaerobia en 

una etapa, para lo cual se utilizó como sustrato únicamente vinazas crudas. Se llevó a 

cabo el procedimiento anterior, en el que se evaluaron diferentes CO, las cuales fueron 
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de 8, 12 y 22 g DQO/l d, alcanzadas mediante la variación en el TRH de 3, 2 y 1 días, 

respectivamente. Cada CO fue evaluada durante 10 TRH. 

 

Asimismo, la frecuencia de análisis fisicoquímicos y toma de muestra de biomasa 

para comunidades microbianas y composición de biogás, fue de 1 a 2 veces a la semana, 

con lo que se evaluó la productividad de CH4 (PM) y la eficiencia de remoción del sustrato 

(ER), para establecer una relación con la estabilidad del sistema. 

 

5.3 Digestión anaerobia de Residuos Alimenticios  

 

Para lograr el objetivo de este trabajo, y evaluar a las comunidades microbianas 

de la  digestión anaerobia de un sustrato particulado, se tomaron muestras de biomasa 

de un reactor de residuos alimenticios. Este reactor fue operado y reportado por Jiménez-

Ocampo et al. (2021), de quien se obtuvieron los datos de productividad de CH4 y biogás 

de este reactor, que fueron utilizados posteriormente para analizar a la comunidad 

metanogénica de este reactor y su relación con las condiciones de operación y 

desempeño.  En breve, este sistema fue un reactor discontinuo secuencial (SBR, por sus 

siglas en inglés), con un volumen de trabajo de 2.5 l y un volumen total de 3.2 l. El tiempo 

de reacción (Treac) fue de 1.04 a 10 horas. La temperatura se controló a 37ºC y pH de 

operación de 5.5 ajustado con NaOH 10N. La operación del reactor tuvo como fases de 

operación: llenado de 3 min, sedimentación de 1 h y vaciado de 1 min. El volumen de 

intercambio en todos los experimentos fue de 0.5 l, con una agitación de 100 rpm. 

 

La alimentación del reactor de los residuos alimenticios (sección 5.1.2) se realizó 

previa adición de 8 g NaHCO3/l para adicionar alcalinidad. La CO de diseño con este lote 

de sustrato fue de 10 g SV/l d y se evaluó durante 49 ciclos La frecuencia de toma de 

muestra de biomasa para comunidad microbiana, y composición de biogás fueron al final 

de cada ciclo. 
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Fig. 4. Reactor Metanogénico de residuos alimenticios 

 

 

5.4 Métodos analíticos 

 

5.4.1 Análisis físico-químicos 

 

5.4.1.1 Composición de biogás 

 

Se tomaron 5 ml de gas del espacio de cabeza del reactor, y se determinaron las 

concentraciones de H2, CH4, CO2 mediante un cromatógrafo  de gases (8610C SRI, SRI 

Instrumental, EUA). Este estuvo acoplado a un detector de conductividad térmica (TCD) 

y dos columnas empacadas en serie. Una de las columnas estuvo empacada con 1.83 m 

x 0.32 cm de sílica gel y la otra columna de tamiz molecular de 13x con 1.82 m x 3.175 

mm). La temperatura del inyector y el detector, fueron de 90 y 150 °C, respectivamente. 

El horno fue inicialmente puesto a una temperatura de 40 °C  y mantenido así durante 4 
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min. Posteriormente, la temperatura fue incrementada a 110 °C  a una velocidad de 20 

°C /min) Se utilizó nitrógeno como fase móvil a un flujo de 20 ml/min (Buitrón, Martínez-

Valdez, y Ojeda, 2019) 

 

5.4.1.2 Perfil de ácidos grasos volátiles 

 

Las concentraciones de AGVs se obtuvieron con cromatografía de líquidos de alta 

eficiencia (HPLC) (1260, Agilent Technologies, CA, USA), equipado con un detector de 

arreglos de diodos (DID) y uno de índice de refracción (RID), con una columna AMINEX 

HPX-87 H a una temperatura de 55ºC. Se utilizó una solución de 5mM de H2SO4 como 

eluyente (0.6 ml/min). El volumen de inyección fue de 10µl, con un flujo de 0.6 ml/min, 

previo paso por un filtro de nitrocelulosa y acidificación de la muestra a pH <2 con H2SO4. 

 

5.4.1.3 Demanda química de oxígeno (DQO) 

 

Se utilizó el método 8000 de Hach, basado en el método estándar colorimétrico de 

Demanda Química de Oxígeno (APHA, 2017), a partir del cual pasadas 2 horas de 

digestión, los tubos a temperatura ambiente fueron leídos con un espectrofotómetro 

portátil (DR/1900, Hach, USA) a una longitud de onda de 620 nm. Para diferenciar entre 

DQO total y soluble, la muestra diluida fue filtrada con fibra de vidrio (glass microfiber) 

con diámetro de poro de 1.6 µm (1820025, Whatman, USA). 

 

5.4.1.4 Alcalinidad 

 

Se utilizó el método titulométrico estándar a un pH de 4.5, mediante la adición de 

HCl 0.1N (APHA, 2017). Además, en el reactor del sistema en una etapa de efluentes 

vitivinícolas, se calculó el índice alfa al titular a pH 5.75 y pH 4.3, de acuerdo a lo reportado 

por Vital-Jacome et al. (2020). 

 

5.4.2 Análisis microbiológicos 

 



 

 

 
 

38 

5.4.2.1 Estrategia de muestreo 

 

Se obtuvieron 1.5 ml de muestra de biomasa de los reactores metanogénicos de 

manera semanal, y se almacenaron a -20º C para extracciones de ADN posteriores. Cabe 

mencionar que el análisis de ADN únicamente se llevó a cabo en las muestras derivadas 

de momentos de interés particular, como aquellos momentos de estabilidad, en los que 

existieron cambios abruptos, notablemente diferentes en la productividad de CH4. 

 

5.4.2.2 Extracción de Ácidos nucleicos 

 

Previo a la extracción de material genético, los gránulos y/o biomasa fueron 

disgregados con una punta de pipeta, y centrifugados para eliminar residuos del sustrato. 

Posteriormente, se tomó una muestra del pellet formado y se prosiguió con la extracción 

de ADN con el DNeasy Power Soil Kit (Qiagen, Alemania), de acuerdo con las 

instrucciones del fabricante; el ADN final se eluyó en un volumen de 50 µl. La 

concentración y pureza de los extractos se cuantificaron con un espectrofotómetro 

Nanodrop (2000C, Thermoscientific, USA), usando la relación de absorbancias de las 

longitudes de onda de 260 nm y 280 nm. El ADN extraído se mantuvo a -20ºC hasta su 

envío a secuenciar.  

 

5.4.2.3 Secuenciamiento masivo de nueva generación y clasificación en 

ASVs 

 

La composición de procariontes se determinó con secuenciación masiva de nueva 

generación por parte del servicio de Integrated Microbiome Resource (IMR, Universidad 

de Dalhousie, Canadá), mediante amplicones de 16S ARNr con MiSeq (illumina), usando 

los primers universales para procariontes de la región variable V4-V5 515F 5’-

GTGYCAGCMGCCGCGGTAA-3’ y 926R 5`-CCGYCAATTYMTTTRAGTTT-3´ (Parada et 

al., 2016). 
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Posteriormente los fragmentos de las secuencias, fueron procesadas con el 

paquete DADA2 (Callahan et al., 2016) en el software R (R 3.6.2, R Core Team), 

siguiendo el pipeline de la versión 1.16 de DADA2. El primer paso fue inspeccionar  la 

calidad de las lecturas “forward” y “reverse”. A partir de esto, se siguieron los parámetros 

de filtrado estándar con el comando filter and trim en DADA2, y se configuró el truncado 

de las lecturas (truncLen) después de las bases forward y reverse 250 y 160 para 

efluentes vitivinícolas, y 270 y 200 para residuos alimenticios, además se removieron los 

primeros 10 nucléotidos (trimLeft). 

 

A partir de las secuencias filtradas, con learnErrors se modeló la tasa de error de 

los amplicones por métodos paramétricos, usando el argumento multithread como 

“verdadero”. Posteriormente con el algoritmo DADA2 se infirieron las variantes de 

secuencias verdaderas. Con esto, las lecturas “forward” y “reverse” se alinearon y 

combinaron mediante mergePairs para obtener las secuencias con ruido eliminado, las 

cuales fueron usadas para la obtención de una tabla de variantes de secuencias 

amplificadas (ASVs). 

 

A partir de las ASVs, con removeBimeraDenovo se removieron las secuencias 

quiméricas con el método “consensus”, y multithread y verbose como “verdaderos”. Por 

último, la identificación taxonómica de las ASVs, se realizó mediante el alineamiento de 

las secuencias parciales del gen 16S ARNr, de acuerdo a la base de datos SILVA (v.138) 

con la función assignTaxonomy, y se utilizaron para construir un objeto phyloseq con el 

paquete phyloseq (McMurdie y Holmes, 2013) en R.  

 

Es importante mencionar, que si bien previo a la obtención de OTUs comúnmente 

se realiza una rarificación de las lecturas como método de normalización (Hughes y 

Hellmann, 2005) , en este caso se optó por evitar en la medida de lo posible esta practica, 

ya que se ha comprobado que tiende a aumentar el error tipo I y II y genera OTUs 

espurias. Esto se debe a que se requiere de una selección arbitraria del tamaño mínimo 

de las lecturas, pero en especial por la pérdida de información, lo que puede dificultar la 

comparación entre comunidades (McMurdie y Holmes, 2014). Sin embargo, al usar ASVs 
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derivadas del procesamiento con DADA2, ya se abordan algunos de los artefactos que 

se pretenden disminuir al rarificar las lecturas y clasificar en OTUs. Por esta razón, se 

optó por evaluar si el presente estudio podía beneficiarse de esta práctica, al observar 

las características de los datos obtenidos (McKnight et al., 2019)  

 

5.4.2.4 Análisis de la diversidad microbiana 

 

El objeto phyloseq, estaba compuesto por la tablas de ASVs, taxonomía, 

secuencias de ADN de referencia de las ASVs, datos de operación y rendimiento del 

reactor, así como el árbol filogenético enraizado que posteriormente sería usado para 

calcular la distancia Unifrac. Una vez obtenido el objeto phyloseq, se realizó un filtrado 

de los phyla que únicamente tuvieran una ASV asignada y se procedió a realizar curvas 

de rarefacción para determinar el esfuerzo de muestreo y establecer si pudieron 

detectarse la mayoría de especies presentes en cada muestra. 

 

En función de las curvas de rarefacción, se decidió no rarificar las muestras de los 

reactores de efluentes vitivinícolas y evitar un sesgo en el listado de ASVs, que podría 

afectar posteriormente la comparación de los sistemas. En contraste, las ASVs del 

reactor de residuos alimenticios, si fueron rarificadas a través de rarefy_even_depth del 

paquete phyloseq, usando el método de muestreo sin reemplazamiento. Esto se realizó 

tomando en cuenta lo recomendado por Cameron et al. (2020), para evitar el sesgo 

causado por librerías desiguales. 

 

Por otro lado, se calcularon las métricas de diversidad alfa mencionadas en la 

sección 2.2.2, como riqueza observada o ASVobs, Shannon, Simpson, Chao1 (0D) e 

Inverso de Simpson (2D) con estimate_richness del paquete phyloseq en R (McMurdie y 

Holmes, 2013), así como el exponencial de Shannon (1D). Posteriormente, el análisis de 

la diversidad beta se llevó a cabo mediante una matriz de distancia UniFrac (Lozupone y 

Knight, 2005) con el paquete phyloseq, con el que se realizó un agrupamiento jerárquico 

representado en un dendrograma (Legendre y Legendre, 2003). 
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5.4.3 Análisis estadístico 

 

A partir de la matriz de distancia UniFrac, se realizó un análisis multivariado de 

Coordinados Principales (PCoA, por sus siglas en inglés) con el paquete ape (Paradis y 

Schliep, 2019) en R, y se representó en un diagrama de ordenación. Las variables de 

respuesta como productividad de CH4 (PM), rendimiento (REN) y eficiencia de remoción 

del sustrato (%) (ER), fueron representadas como vectores ajustados con la función envfit 

del paquete vegan (Oksanen et al., 2012). Además, se realizó un análisis de varianza 

multivariado permutacional (PERMANOVA, por sus siglas en inglés), para evaluar la 

relación entre las condiciones de operación y la distancia entre las comunidades en el 

tiempo. Para realizarlo, se utilizó la función adonis del paquete vegan (Oksanen et al., 

2012). 

 

Por otro lado, para relacionar las condiciones de operación y las variables de 

respuesta con la diversidad alfa calculada, se realizó un análisis de correlación de 

Pearson con rcorr del paquete Hmisc en R. De acuerdo a lo anterior, para explicar la 

variación observada durante la operación de los reactores en cuanto a productividad de 

CH4, se realizó un modelo lineal en función de las métricas de diversidad alfa como 

variables explicativas. 

 

 Para el ajuste del modelo, inicialmente se revisó la colinealidad de las variables a 

partir del análisis de correlación de Pearson, en el que las variables altamente colineales 

(r>0.70) no se utilizaron en un mismo modelo. Posteriormente, se realizaron modelos con 

diferentes combinaciones de las variables restantes, a partir de las cuales se realizó una 

reducción con el método “forward”.  Se usaron como criterios para escoger a las variables, 

aquellas que explicaran una proporción alta de la varianza (R2) de las variables de 

respuesta y que tuvieran una significancia de p ≤ 0.05 (Borcard et al, 2011). Es importante 

mencionar, que en caso de datos con distribución normal sesgada, previo al ajuste del 

modelo, se realizó una trasformación logarítmica de los datos. 
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Posteriormente, los modelos se compararon de acuerdo al criterio de información 

de Akaike (AIC) y se escogieron aquellos que tuvieran los menores valores de AIC, previa 

verificación del factor de inflación de la varianza (VIF). El VIF mide la proporción de la 

varianza del coeficiente de regresión que incrementa o se “infla” por las variables 

explicativas, por lo que un VIF cercano a 10 debe ser evitado por la alta colinealidad de 

las variables, justificando la reducción del número de variables (Borcard et al, 2011). Por 

último, se comprobó el supuesto de distribución normal de los residuos, y fue validado a 

través de la prueba de normalidad de Shapiro Wilks.  

 

Por otro lado, para comparar si había diferencias en la productividad de CH4  entre 

los dos tipos de sustrato utilizados en el reactor del sistema en dos etapas de efluentes 

vitivinícolas, se utilizó una prueba  t pareada. Todos los análisis estadísticos se realizaron 

en el software R (R 4.0.3, R Core Team). 

  



 

 

 
 

43 

6. RESULTADOS Y DISCUSIONES 

 

6.1 Operación de los Reactores 

 

6.1.1 Reactor Metanogénico del sistema en dos etapas de efluentes 

vitivinícolas 

 

El reactor estuvo en operación durante 158 días en continuo, iniciando con el TRH 

de 1 día durante 24 días, TRH de 2 días durante 11 días y por último el TRH de 3 días se 

evaluó durante 123 días. Durante este último, las lías usadas como sustrato fueron 

sustituidas a partir del día 56 por vinazas al 50% y posteriormente en el día 130 se utilizó 

la concentración completa, por lo que la CO fue variable en el tiempo (Fig. 5). 

 

Durante la operación, se observó que la productividad de CH4 con lías, mejoró a 

CO altas (17 y 8.7 g DQO/l d) y TRH cortos (2 y 1 día), ya que con la CO de 5.8 g DQO/l 

d con el TRH de 3 días, las productividades decayeron notablemente (Fig. 5). En 

contraste, al realizar el cambio de sustrato a vinazas, manteniendo el TRH de 3 días hasta 

el término de la operación del reactor, se observó que la productividad de CH4, fue similar 

con las dos CO evaluadas (8 y 5.5 g DQO/l d), las cuales no superaron los mínimos y 

máximos obtenidos con lías, pero si se acercaron a los valores obtenidos durante el TRH 

de 2 días con lías (Fig. 5).  

 

En cuanto a la ER (Fig. 6), es posible notar que el reactor fue más eficiente en la 

remoción de la DQO durante la operación con lías, a partir de las CO más altas utilizadas, 

alcanzando una ER del 97 %, indistintamente del TRH usado. En cambio, a partir de la 

utilización de vinazas, la ER máxima fue de 87 %, con un promedio de 64 % y 

particularmente casi al final de la operación, cuando se aumenta la CO a 8 g DQO/l d 

manteniendo del TRH de 3 días, esta eficiencia decae hasta 20 a 45 % (Fig 6). 
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Fig. 5. Desempeño del reactor metanogénico del sistema en dos etapas de efluentes vitivinícolas. 

Se muestra la productividad de CH4 (ml CH4/l d) (PM), CO (g DQO/l d) y muestras de biomasa 

para secuenciamiento (naranja). 

 

 

Fig. 6. Asimilación del sustrato del reactor metanogénico del sistema en dos etapas de efluentes 

vitivinícolas. Se muestra la eficiencia de remoción del sustrato alimentado (%) (ER) y 

concentración del efluente (mg DQO/l) (EF).  
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A pesar de la variabilidad antes descrita en el desempeño y productividad del 

reactor, las productividades promedio fueron de 1057 ± 291 ml de CH4/l d, con un 

rendimiento de 0.10 ± 0.03 l de CH4/g DQO alimentada, con una composición de biogás 

de 67 ± 0.05 %, así como ER, de 72 ± 17 % (Fig. 6). Estos resultados concuerdan con lo 

reportado por otros sistemas UASB, como el estudio realizado por Barros et al. (2016), 

quienes a partir de vinazas de caña de azúcar, obtuvieron productividades promedio de 

829 a 938 ml de CH4/l d con CO de 5 a 11.5 g DQO/l d a partir de TRH de 2.8 a 1.8 días, 

así como ER de 70-82%. 

 

Por otro lado, durante la operación tanto con lías como con vinazas, los AGVs 

identificados fueron los mismos, tales como ácido acético, propiónico, valérico, láctico, 

capróico, isovalérico y succínico (Fig. 7), de los cuales con vinazas, las concentraciones 

de ácido acético y propiónico aumentaron 2.26 veces más a las producidascon lías (Fig. 

7), lo cual pudo haber estado relacionado con las productividades de CH4  (Fig. 5) y ER 

obtenidas (Fig 6).  

 

  

Fig. 7. AGVs producidos con lías y vinazas durante la operación del TRH de 3 días, en el reactor 

metanogénico del sistema en dos etapas de efluentes vitivinícolas. AGVs promedio expresados 

en su equivalencia de DQO (DQOeq) 
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6.1.2  Reactor Metanogénico del sistema en una etapa de Efluentes 

vitivinícolas 

 

El reactor estuvo en operación durante 72 días en continuo, iniciando con el TRH 

de 3, 2 y 1 días, los cuales tuvieron una duración de 10 TRH cada uno.  En este reactor, 

las productividades de CH4 fueron directamente proporcionales al aumento de la CO, e 

inversamente proporcionales a los TRH utilizados (Fig. 8). A partir de esto, se obtuvo una 

productividad de 1722 ± 815 ml de CH4/l d (Fig. 8) y un rendimiento de 0.05 ±0.02 l de 

CH4/g DQO,  con una composición de biogás de 70 ± 0.03% de CH4 , y 3531 ± 1141 ppm 

de H2S. Mientras que la alcalinidad a pH 4.5 fue de 8645 ± 1012 mg CaCO3  y el factor 

alfa fue de 0.25 ± 0.13. 

 

En cuanto a la ER del sustrato alimentado medido en términos de DQO (Fig. 9), 

los valores se mantuvieron entre 77 y 87 % durante la operación con el TRH de 3 días. 

Posteriormente, la ER tuvo mayor variabilidad, en especial justo después del cambio 

hacia la CO de 12 y 22 g DQO/l d, aunque de manera general, la ER fue de  68 ± 20% 

(Fig.9).  

 

Respecto a los AGVs producidos (Fig. 10), es posible notar que en este reactor, 

se formaron únicamente 5 tipos de AGVs (ácido valérico, isovalérico, butrírico, propiónico 

y acético), en comparación con el sistema en dos etapas en el que se identificaron 8 

(sección 6.1.1). Sin embargo, en promedio el ácido propiónico y acético nuevamente 

fueron los que se produjeron en mayor medida, alcanzando concentraciones de 1165 y 

226 g DQOeq/l, respectivamente, durante el TRH de 3 días. Estos valores fueron muy 

similares a las concentraciones obtenidas con el sistema en dos etapas, también durante 

el TRH de 3 días con vinazas (1168 y 617 g DQOeq/l) (Fig. 7). 
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Fig. 8. Desempeño del reactor metanogénico del sistema en una etapa de efluentes vitivinícolas. 

Se muestra la productividad de CH4 (ml CH4/l d) (PM), CO (g DQO/l d) y muestras de biomasa 

para secuenciamiento (naranja).  

 

 

Fig. 9. Asimilación del sustrato del reactor metanogénico del sistema en una etapa de efluentes 

vitivinícolas. Se muestra la eficiencia de remoción del sustrato alimentado (%) (ER) y la 

concentración del efluente (mg DQO/l d) (EF). 
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Durante la operación del reactor, las concentraciones máximas de ácido propiónico 

y acético (4110 y 1397 mg DQOeq/l), se identificaron durante el TRH de 2 días, las cuales 

disminuyeron al cambiar al TRH a 1 día y la CO más alta (22 g DQO/l d), obteniéndose 

valores de 3277 y 898 mg DQOeq/l respectivamente. Además, es importante mencionar 

que a partir del aumento de la CO con el TRH de 2 y 1 día, comenzó a observarse una 

mayor producción de otros AGVs, como ácido valérico e isovalérico (Fig. 10 B) 

 

 

 

Fig. 10. AGVs producidos durante la operación con los TRH de 3, 2 y 1 día en el reactor 

metanogénico del sistema en una etapa de efluentes vitivinícolas. (A) AGVs promedio por cada 

TRH evaluado. (B) AGVs producidos a menores concentraciones durante la operación del reactor 

del sistema en una etapa de efluentes vitivinícolas. AGVs expresados en su equivalencia de DQO 

(DQOeq). 
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6.1.3 Reactor Metanogénico del sistema de residuos alimenticios 

 

El reactor de residuos alimenticios fue operado en lote durante 49 ciclos, con una  

CO de  0.2 a 19 g de SV/l d y un Treac de 1.22 a 10 días. A partir de eso, se obtuvo una 

productividad de 314 ± 247 ml de CH4/l d, con una composición de 40 ± 22 %CH4 (Fig. 

11). En este reactor, es posible distinguir que la productividad de CH4 y la productividad 

de biogás, mantienen un comportamiento directamente proporcional hasta el ciclo 40, 

después de este, puede observarse que la productividad de CH4 decae por completo 

hasta cero, mientras que la productividad de biogás aumenta exponencialmente. Este 

cambio en las productividades se da, a pesar de que la CO se mantiene estable durante 

el mismo periodo. 

 

 

Fig. 11. Desempeño del reactor metanogénico del sistema de residuos alimenticios. Se muestra 

la productividad de CH4 (ml CH4/l d) (PM), productividad de biogás (ml gas/l d) (PG), CO (g DQO/l 

d) y muestras de biomasa para secuenciamiento (naranja). 
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6.2 Análisis microbiológicos 

 

A partir de los reactores de efluentes vitivinícolas, se obtuvieron 20 muestras de 

gránulos anaerobios y 9 muestras del reactor de residuos alimenticios, con las que se 

realizaron las extracciones de ADN de acuerdo a la metodología descrita en la sección 

5.4.2. 

 

La mayor parte de las muestras fueron secuenciadas con éxito, a excepción de 2, 

pertenecientes a los reactores de efluentes vitivinícolas. Es posible que las muestras no 

secuenciadas, tuvieran una relación con las características del sustrato, y la naturaleza 

del gránulo, ya que estos pueden presentar compuestos fenólicos, taninos y polisacáridos 

complejos, entre otros, que han sido reportados como inhibidores de la polimerasa y otras 

reacciones enzimáticas (Schrader et al., 2012). Por otro lado, respecto a las secuencias 

procesadas con  DADA2 (v.1.16) para la obtención de ASVs (Tabla 6), es posible notar 

que después de la eliminación de quimeras, todos los reactores en promedio mantuvieron 

más del 65% de las secuencias originales. 

 

Tabla 6. Secuencias obtenidas durante el procesamiento con DADA2 

Reactor Iniciales Filtradas denoisedF denoisedR merged Sin 

quimeras 

Efluentes 

vitivinícolas  

(dos etapas) 

 

34489± 

20780 
 

31723± 

18620 
 

31474± 

18531 
 

31501± 

18518 
 

30239± 

18200 
 

29055± 

17853 
 

Efluentes 

vitivinícolas 

(una etapa) 

76205± 

45301 
 

66838± 

39642 
 

66302± 

39135 
 

66222± 

39106 
 

64117± 

37295 
 

59360± 

33206 
  

Residuos 

alimenticios 

52529± 

28122 
 

48617± 

26086 
 

48131± 

25837 
 

48232± 

25915 
 

45765± 

24553 
 

35186± 

18200 
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6.2.1 Comunidad microbiana del Reactor Metanogénico del sistema en dos 

etapas de efluentes vitivinícolas. 

 

La evaluación de la calidad del muestreo mediante la curva de rarefacción (Fig. 

12), demostró que la mayor parte de las muestras  comienzan a llegar a la asíntota, es 

decir, existió un muestreo homogéneo, ya que la muestra del día 158, es la única que 

aún se encuentra en la fase exponencial, por lo que es posible que algunos individuos no 

lograran ser muestreados.  

 

 

Fig. 12. Curvas de rarefacción de las muestras del reactor metanogénico de efluentes vitivinícolas 

del sistema en dos etapas. Los números representan el día en el que se tomaron las muestras. 
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En total se identificaron 968 ASVs, distribuidas en 34 phyla (Fig. 12), de las cuales 

el 78% pudo ser identificada hasta género, encontrándose un total de 158. La comunidad 

microbiana en el tiempo, estuvo principalmente dominada por los phyla Synergistota (37 

± 13%), Halobacterota (13 ± 9.6%), Firmicutes (12 ± 7.2 %) y Bacteroidota (9 ± 6%), entre 

otros. 

 

A lo largo del tiempo de operación, se observaron variaciones en los patrones de 

abundancias relativas de algunos taxa, los cuales de acuerdo con la distancia Unifrac no 

ponderada, formaron dos grandes clústers de comunidades (Fig. 13). Uno de ellos, 

conformado por los días 1, 22, 30, 38 y 52 y el segundo por los días 101, 114, 122 y 158. 

 

Entre la variabilidad observada en las comunidades, destaca el phylum 

Synergistota, representado en su mayoría por Synergistaceae, el cual alcanzó las 

mayores abundancias relativas durante los días 101 y 122, correspondientes a los días 

en los que se obtuvieron las menores productividades de CH4 (860 y 855 ml de CH4/l d) 

durante la segunda mitad de la operación del reactor.  

 

El phylum Synergistota se conforma por microorganismos anaerobios estrictos y 

se caracterizan por hidrolizar proteínas en aminoácidos y péptidos para posteriormente  

fermentarlos en AGVs (Jumas-Bilak y Marchandin, 2014). Además, también pueden 

producir acetato e hidrógeno (Ferguson et al., 2018; Lv et al., 2019), por lo que suelen 

ser más abundantes en sistemas en dos etapas, que se caracterizan por utilizar altas 

cargas u otras condiciones de estrés como amonio, AGVs, sulfatos, entre otros 

(Rajendran et al., 2020). De acuerdo a esto, el aumento en su abundancia relativa durante 

la segunda mitad de la operación, puede deberse al cambio de sustrato de lías a vinazas 

(día 56), ya que las concentraciones de nitrógeno total en estas últimas pueden llegar a 

ser de hasta 17.4 g/l (Vlyssides et al., 2010). 

 

Además, la fermentación de compuestos nitrogenados por parte de este phylum, 

también pudo producir una acumulación de AGVs como propionato (>1000 mg/l) (Fig. 7). 

Esto pudo generar un desbalance en las interacciones de tipo sintróficas, entre bacterias 
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sintróficas oxidadoras de propionato (BSOP) y metanógenos hidrogenotróficos, 

afectando la metanogénesis (Khafipour et al., 2020). Esto podría explica la baja 

productividad de CH4, cuando las abundancias de este phylum estuvieron en sus 

máximos. 

 

En este caso, las concentraciones de propionato en el medio posteriores al cambio 

de sustrato, coinciden con lo reportado por Wang et al. (2009), quienes encontraron que 

la metanogénesis puede ser inhibida a partir de los 900 mg/l. Esta inhibición concuerda 

con una disminución en la abundancia de Methanosaeta del phylum Halobacterota, 

característico de la producción de  CH4 vía acetoclástica (Smith y Ingram-Smith, 2007), el 

cual tuvo una abundancia inversamente proporcional al tiempo de operación.   

 

Por otro lado, el phylum Firmicutes (tercer phylum más abundante en el reactor), 

estuvo conformado en su mayoría por la clase Clostridia y el género Syntrophomonas. 

Este presentó una menor abundancia relativa en los días 1, 38 y 52, con respecto al resto 

de la operación, que corresponden a los días con las menores productividades 

alcanzadas (Fig. 5). Este phylum se caracteriza por su actividad fermentativa (García-

Lozano et al., 2019), aunque también pueden oxidar acetato en sintrofía con 

metanógenos hidrogenotróficos (García‐Ruíz et al., 2019). Sin embargo, dado que el 

sustrato alimentado proviene del reactor acidogénico y estaba conformado en su mayoría 

por acetato (3.9 ± 0.032 g DQOeq /l), la segunda vía puede ser la más probable. 
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Fig. 13. Comunidad microbiana del reactor metanogénico del sistema en dos etapas de efluentes 

vitivinícolas. (A) Dendrograma de la distancia Unifrac no ponderada. (B) Abundancia relativa de 

los phyla identificados. 
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Por otro lado, el phylum Bacteroidota, tuvo la mayor abundancia relativa en las 

comunidades de los días 22 y 30, los cuales se caracterizaron por las mayores 

productividades obtenidas durante la operación del reactor (1693 y 1332 ml de CH4/ l d, 

respectivamente). Este phylum, se caracteriza por degradar proteínas, además de 

fermentar aminoácidos a acetato (Rivière et al., 2009). 

 

El enriquecimiento de Bacteroidota en conjunto con otros phyla dominantes como 

Firmicutes, se ha reportado como una sinergia que permite una mayor conversión del 

sustrato a CH4, en especial cuando la proporción de las abundancias de 

Bacteroidota/Firmicutes (B/F) es baja o <4 (Cayetano et al., 2020; Cayetano et al., 2021; 

Tukanghan et al., 2021). Esto puede explicar la alta productividad obtenida durante los 

días 22 y 30, ya que la proporción B/F de ambos phyla durante este tiempo fue cercana 

a 1 (Fig. 13).  

 

Esta dinámica en la estructura de las comunidades, fue analizada a través de la 

diversidad beta, usando como medida de distancia entre las comunidades UniFrac no 

ponderada, con la cual se realizó un Análisis de Coordinados Principales (PCoA) (Fig. 

14). En este, la estructura de las comunidades divergió en el tiempo, de acuerdo a los 

dos tipos de efluentes vitivinícolas usados (lías y vinazas) (centroide r2=0.70, p = 0.009). 

La conformación de estas dos grandes comunidades en el tiempo a lo largo del PCo1, 

explican hasta el 51.2 % de la varianza total. Por otro lado, en el PCo2 las comunidades 

asociadas al sustrato lías, se diferencian en tres grupos a lo largo del tiempo, 

identificándose un clúster microbiano conformado por los días 22 y 30, con los que se 

obtuvieron las mayores productividades de CH4. El PCo2, explica el 13.5 % de la varianza 

observada, y en conjunto ambos coordinados explican hasta el 64.7 % de varianza total. 

 

Asimismo, en el espacio de ordenación del PCoA, se sobrelaparon las variables 

de respuesta de interés que fueron medidas en el reactor (productividad de CH4, 

rendimiento y ER). A partir de esto, se observó una alta colinealidad entre la productividad 

y el rendimiento (VIF=6), por lo que esta última fue excluida. De acuerdo a lo anterior, 

entre las variables restantes (VIF=1), la productividad de CH4 tuvo una relación moderada 
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pero significativa con la estructura de las comunidades (r2=0.59, p=0.05). En contraste, 

la ER y la composición de las comunidades, tuvo una relación baja poco significativa (r2 

= 0.33, p = 0.3) (Fig. 14). 

 

 

Fig. 14. Diagrama de ordenación del PCoA basado en distancia Unifrac no ponderada de la 

comunidad microbiana del sistema en dos etapas de efluentes vitivinícolas. Se muestra la 

productividad de CH4 (ml de CH4/l d) (PM), la eficiencia de remoción del sustrato (%) (ER),  las 

comunidades microbianas (círculos) y los días de muestreo (números). El vector representa la 

dirección del gradiente de las variables PM y ER, y su longitud es proporcional a la correlación 

entre la ordenación y las variables.  
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Lo anterior concuerda con los resultados del PERMANOVA basado en la matriz 

de distancia Unifrac, en el que se sugiere que los dos tipos de efluentes vitivinícolas 

usados como sustrato y su interacción con la CO, fueron los principales factores abióticos 

que se relacionaron con la diversidad beta de este reactor (r2=0.55, p = 0.003). Sin 

embargo, el uso de estos dos tipos de efluentes vitivinícolas tuvo un pequeño efecto 

positivo, pero no significativo en la productividad de CH4 (Prueba T, t3 = 0.62, p = 0.582). 

 

Por otro lado, para comparar las diferencias entre las comunidades a lo largo del 

tiempo e identificar tendencias, se calculó la diversidad alfa (Tabla 7), a partir de la cual 

se encontró que la riqueza de ASVs observada (ASVobs) fue de 640 ± 76 ASVs. Además, 

la mayor cantidad de ASVobs (días 114, 30 y 22), correspondieron a los días en los que 

se obtuvieron las mayores productividades de CH4, por lo que se identificó una relación 

directamente proporcional, entre la riqueza de ASVobs y la productividad de CH4, pero 

esta fue no significativa (Fig. 15). 

 

 

Tabla 7. Diversidad alfa del reactor metanogénico del sistema en dos etapas de efluentes 

vitivinícolas 

Día ASVobs Shannon Simpson q0 q1 q2 

0 603 4.331 0.974 644.912 76.008 39.104 

22 653 4.758 0.981 756.511 116.545 51.615 

30 705 4.963 0.985 790.880 143.078 64.701 

38 567 4.267 0.970 710.014 71.288 32.923 

52 573 4.395 0.970 633.254 81.033 32.840 

101 644 4.230 0.947 734.829 68.712 19.043 

114 806 4.717 0.976 863.857 111.811 42.116 

122 630 4.297 0.945 736.567 73.480 18.094 

158 582 4.984 0.984 731.259 146.077 63.384 
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Asimismo, la riqueza estimada con diversidad verdadera de orden q=0 (0D) fue de 

733 ± 70 ASVs efectivas y presentó la misma tendencia que las ASVobs. Por lo que, al 

comparar las comunidades entre sí, se encontró que las comunidades asociadas a las 

menores productividades de CH4 (días 1, 38 y 52), tuvieron en promedio 17% menos 

ASVs efectivas que las de mayor productividad (días 22 y 30). De acuerdo a esto, se 

identificó una relación directamente proporcional y significativa entre 0D y la productividad 

de CH4, a diferencia de las ASVobs que tuvieron una relación moderada no significativa 

(Fig. 15) 

 

Por otro lado, el índice de Shannon tuvo como valores máximos y mínimos, 4.96 y 

4.23 respectivamente. Al transformarse en diversidad verdadera de orden q=1 (1D), se 

encontró que los mayores valores de 1D (143 y 146 ASVs comunes), correspondieron a 

las comunidades de los días 30 y 158. Esta similitud en el número de ASVs, puede 

deberse a que estas comunidades se encontraban bajo la misma CO (8.7 y 8.2 g DQO/l 

d), aunque esta relación fue poco significativa (Fig. 15). Esta baja significancia puede 

deberse a que estas comunidades pertenecían a TRH distintos (2 y 3 días), así como 

diferentes efluentes vitivinícolas (lías y vinazas), a pesar de lo cual ambas comunidades 

presentaron productividades de 1333 y 934 ml de CH4/l d, respectivamente. 

 

De igual manera, las comunidades 22 y 114, presentaron valores de D1 similares 

(116 y 111 ASVs comunes), y correspondieron a los días con las mayores 

productividades (1693 y 1055 ml de CH4/l d) con ambos tipos de sustratos (lías y vinazas). 

Además, tuvieron ER similares (69 y 68%), a pesar de estar bajo CO distintas (17.4 y 5.3 

g DQO/l d). Sin embargo, esta tendencia directamente proporcional entre la productividad 

de CH4 y D1, fue poco significativa (Fig. 15).  

 

En cuanto al índice de Simpson, todas las comunidades presentaron valores 

mayores a 0.94, el cual al ser transformado en diversidad verdadera de orden q=2 (2D), 

se obtuvo la diversidad de especies dominantes en la comunidad. En este caso, las 

comunidades con las menores productividades generadas tanto con lías (días 1, 38 y 52) 

como vinazas (días 101 y 122), fueron aquellas que estuvieron dominadas en promedio 
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por 35 ± 4 y 19 ± 1 ASVs, respectivamente. En caso contrario, las comunidades con las 

productividades más altas con lías (días 22, 30) y vinazas (días 114 y 158), presentaron 

en promedio una mayor cantidad de ASVs dominantes (58 ± 9 y 53 ±15 ASVs 

respectivamente). 

 

 

 

Fig. 15. Correlograma de las métricas de diversidad alfa y las condiciones de operación y 

variables de respuesta del reactor metanogénico del sistema en dos etapas de efluentes 

vitivinícolas. Se presenta el TRH (d), CO (g DQO/l d) y concentración del influente (g DQO/l) (IN), 

así como variables de respuesta como productividad de CH4 (ml de CH4 / l d) (PM), rendimiento 

(l CH4/g DQO) (REN), eficiencia de remoción(%) (RE). Los números representan el coeficiente 

de correlación de Pearson. *Significancia p≤0.05. 
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Ahora bien, al relacionar la productividad con la diversidad alfa calculada, se 

realizó un modelo lineal en el que 0D como predictor de la productividad de CH4 resultó 

ser el más adecuado para explicar la variación observada (Anexo 2) . En este caso, es 

importante mencionar, que las variables tuvieron una transformación logarítmica, a partir 

de lo cual se obtuvo un modelo que explica significativamente una proporción media de 

la varianza (R2 = 0.54, F1,7 = 8.11, p = 0.025), y cumple con el supuesto de normalidad 

de los residuos (Shapiro-Wilk= 0.90407, p = 0.2766) (Fig. 16).  

 

Los resultados del modelo lineal indican, que la productividad de CH4 tuvo una 

relación directamente proporcional a 0D, como una medida de la riqueza de ASVs de las 

comunidades microbianas de este reactor. Por lo tanto, los patrones de riqueza de ASVs, 

explican moderadamente la productividad de CH4 e indican que por cada ASV adicional 

en la comunidad, puede esperarse en promedio un aumento de exp(4.410)= 82 ml CH4/l 

d. 

 

Si bien, el efecto que tiene una sola ASV en la productividad puede parecer 

pequeña, en términos de funcionalidad de la comunidad, no lo es. Esto se debe a que 

algunas ASV pueden llevar a cabo actividades clave en el flujo de energía y por lo tanto 

la funcionalidad de la comunidad. Esto concuerda con los resultados de Sierocinski et al. 

(2018), quienes establecieron que métricas de diversidad alfa como la riqueza, pueden 

asociarse a la productividad.  

 

Esta asociación se debe principalmente, a que al interior de estas comunidades, 

existen especies con funcionalidades diferenciales, las cuales, al encontrarse bajo 

constricciones termodinámicas por las condiciones anaerobias, y las presiones 

selectivas por competencia por los recursos, se desarrollaron como especialistas en 

nichos metabólicos particulares.  

 

Lo anterior significa que existe poca redundancia metabólica, y fuertes 

interacciones mutualistas, esto para evitar inhibiciones termodinámicas por compuestos 

de desecho, por lo que bajo condiciones anaerobias, la riqueza es de gran importancia 
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para asegurar un eficiente uso de los recursos, lo cual ya ha sido identificado en 

comunidades metanogénicas (Sierocinski et al., 2018; Sierocinski et al., 2017). 

 

 

Fig. 16. Modelo lineal del reactor metanogénico del sistema en dos etapas de efluentes 

vitivinícolas. Se presenta la productividad de CH4 como una función de la medida de diversidad 

verdadera de orden q=0 (0D).  
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6.2.2 Comunidad microbiana del Reactor Metanogénico del sistema en una 

etapa de efluentes vitivinícolas. 

 

En este sistema, la calidad del muestreo de las diferentes comunidades fue 

variable (Fig. 17), aunque la mayor parte de las muestras se acercan a la asíntota, a 

excepción de dos muestras.  

 

 

Fig. 17. Curvas  de rarefacción de las muestras del reactor metanogénico del sistema en  una 

etapa de efluentes vitivinícolas. Los números representan los días de la operación en los que se 

realizó el muestreo. 

 

A partir del muestreo de la comunidad en el tiempo, se identificaron 1587 ASVs en 

total, distribuidas en 34 phyla (Fig. 18), de las cuales el 73% pudo ser identificada hasta 

0 20000 40000 60000 80000 100000 120000

0
2
0

0
4
0
0

6
0
0

8
0

0
1

0
0
0

1
2

0
0

1
4
0

0

Sample Size

A
S

V
s

2024

30

38
44

51

57

59

65



 

 

 
 

63 

género, encontrándose un total de 205. El reactor estuvo dominado principalmente por 

phyla de bacterias sintróficas oxidadoras de acetato (BSOA) pertenecientes a 

Synergistota (45.31 ± 8.6%) y Firmicutes (13.66 ± 5.36%), los cuales tuvieron la mayor 

abundancia relativa durante los TRH de 2 y 1 día, en los que se obtuvieron las mayores 

productividades de CH4.  

 

 Lo anterior, puede estar relacionado a una mayor CO, ya que ambos phyla 

pudieron enriquecerse, debido a su capacidad para oxidar acetato en sintrofía con 

metanógenos hidrogenotróficos (Sitthi et al., 2020). Este enriquecimiento, coincide con lo 

reportado por Xu et al. (2018), quienes observaron un enriquecimiento de algunos phyla 

como Firmicutes al aumentar la materia orgánica disponible con la CO.  

 

Esta interacción mutualista entre BSOA y arqueas hidrogenotróficas, se evidencia 

al observar también un enriquecimiento de Methanobacterium y Methanolinea del phylum 

Euryarcheota, con el aumento de la CO, particularmente al inicio del TRH de 2 días y 1 

días, aunque esta tendencia va disminuyendo conforme la comunidad se adapta a las 

nuevas condiciones generadas por el cambio en la CO. 

 

En contraste, durante el aumento de la CO, se observó una diminución en la 

abundancia del metanógenos acetoclásticos como Methanosaeta (Halobacterota). Este 

género ha sido reportado como un especialista con gran afinidad por el acetato, el cual 

es mucho más eficiente cuando las concentraciones de acetato en el medio son bajas 

(Conklin et al., 2006; Rincón et al., 2013). Esto concuerda con el aumento de este 

metabolito durante la operación, el cual fue de 211 ± 178 mg/l durante el TRH de 3 días, 

y >940 mg/l durante los TRH de 2 y 1 días. Además, las concentraciones de propionato 

a partir del TRH de 2 días, fueron en promedio 2570 mg/l o 4110 mg DQOeq/l (Fig. 10), 

por lo que también pudieron haber inhibido a estos metanógenos.  
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Fig. 18. Comunidad microbiana del reactor metanogénico del sistema en una etapa de efluentes 

vitivinícolas. (A) Dendrograma de la distancia Unifrac ponderada. (B) Abundancia relativa de los 

phyla identificados. 
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Sin embargo, gracias a la redundancia metabólica entre metanógenos 

acetoclásticos y BSOA, este sistema pudo haber mantener la productividad de CH4 a 

niveles similares durante los TRH de 2 y 1 días, pero vía hidrogenotrófica en asociación 

sintrófica con BSOA, ya que es comparable en productividad con la vía acetoclástica 

(Park et al., 2019). 

 

Por otro lado, dadas las características del sustrato, también se identificaron bacterias 

anaerobias estrictas como Proteiniphilum (Bacteroidota), características por degradar 

compuestos proteicos y fermentarlos para formar acetato y propionato (Chen y Dong, 

2005), así como Mesotoga (Thermotogota), característico por reducir compuestos 

azufrados y oxidar acetato, además de producir poco hidrógeno (Nesbø et al., 2018)  

 

Por otro lado, de acuerdo a la distancia Unifrac ponderada, la estructura de las 

comunidades formó tres clústeres microbianos (Fig. 18). Uno de ellos estuvo conformado 

por las comunidades correspondientes al TRH de 3 días (días 20, 24 y 30), en el segundo 

estuvieron mezcladas las comunidades del TRH de 2 y 1 días (días 38, 44, 57 y 59) y en 

el tercero las dos comunidades restantes de los TRH de 2 y 1 días (días 51 y 65). 

 

De acuerdo a lo anterior, se analizó la dinámica de las comunidades a través del 

PCoA basado en distancia Unifrac (Fig. 19), en el que la varianza explicada representa 

hasta el 46% y en conjunto con el PCo2, el 86% del total observado. En este análisis se 

observa una clara distinción del clúster conformado por las comunidades del TRH de 3 

días (días 20, 24 y 30); en cambio, las comunidades  del TRH de 2 días (días 38, 44, 51 

y 57) se separan entre sí a lo largo del PCo1. Esta misma tendencia es observada para 

las muestras del TRH de 1 día (días 59 y 65). Sin embargo, en el PCo2 puede observarse 

que las comunidades de los días 38, 44, 57 y 59, corresponden a aquellas que tuvieron 

las mayores productividades de CH4 con los TRH de 1 y 2 días. 
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Fig. 19. Diagrama ordenación del Análisis de Coordinados Principales (PCoA) basado en 

distancia Unifrac ponderada de la comunidad microbiana durante la operación del reactor del 

sistema en una etapa de efluentes vitivinícolas. Se muestra la productividad de CH4 (ml de CH4/l 

d) (PM), la eficiencia de remoción del sustrato (%) (ER), las comunidades microbianas (círculos) 

y los días de muestreo (números). El vector representa la dirección del gradiente de las variables, 

y su longitud es proporcional a la correlación entre la ordenación y las variables. 

 

 

Por otro lado, a pesar de que las comunidades del TRH de 1 día (días 59 y 65), se 

caracterizaron por tener las mayores productividades (2158 y 1848 ml CH4/l d) durante 

toda la operación del reactor, ambas divergen entre sí. Esto a pesar de encontrarse bajo 
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las mismas condiciones de operación. En contraste, las comunidades del clúster 3, 

ambas posteriores a los picos de productividad asociados al recién aumento de la CO, 

presentaron mayores similitudes (días 51 y 65), así como aquellas comunidades que 

conformaron al clúster 2 (días 38, 44, 57 y 59), posteriores a las comunidades asociadas 

a los picos de productividad con aumento de la CO (clúster 3) (Fig. 18). 

 

Esta similitud entre las comunidades asociadas al aumento de la CO y posterior a 

esta, puede deberse al efecto que tiene el choque de nutrientes, ya que los 

microorganismos de manera paulatina, presentan complicaciones para mantener el 

consumo de la gran cantidad de nutrientes en el medio, debido al daño causado por el 

estrés osmótico en las membranas celulares, lo que puede disminuir el rendimiento, 

aunque también existen otros factores (Azevedo et al., 2012). 

 

Entre los factores que suelen describirse en biorreactores, se encuentran las 

limitaciones por el tipo de mezclado, lo que conlleva a condiciones heterogéneas, ya sea 

en la concentración del sustrato, el pH, los gases disueltos y otros parámetros, siendo los 

gradientes de sustrato, uno de los mayores involucrados en la reducción del desempeño. 

Esto puede deberse a un fenómeno conocido como desbordamiento metabólico o 

“energy spilling”, el cual es considerado como un “trade off” (Vasilakou et al., 2020). 

 

El fenómeno de “energy spilling”, consiste en que los microorganismos se adaptan 

a la dinámica ambiental, al incrementar la tasa de asimilación del sustrato, 

inmediatamente después del aumento de la concentración. A pesar de esto, se ha 

observado que la tasa disminuye mucho antes de que las concentraciones del sustrato 

en el medio lo hagan. Esto indica que existen limitaciones intracelulares involucradas, un 

ejemplo es el aglomerado macromolecular, en el que las macromoléculas ocupan gran 

parte del espacio intracelular, lo que afecta la tasa de actividad enzimática y por lo tanto 

el crecimiento (Vasilakou et al., 2020). 

 

De acuerdo a lo anterior, es posible que este fenómeno fuera observado en este 

reactor, ya que si bien ha sido poco descrito en estudios longitudinales en biorreactores 
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(Vasilakou et al., 2020), sí se ha establecido en metanógenos (Russell, 2007; Schönheit 

et al., 1980). Esto se debe a que microorganismos como las arqueas, se encuentran de 

manera habitual bajo limitaciones energéticas extremas, por lo que suelen ser más 

eficientes con concentraciones bajas en el medio de precursores de CH4 como el H2, lo 

cual ya ha sido demostrado experimentalmente (Schönheit et al., 1980). 

 

Por consiguiente, en caso de estar bajo un excedente energético, este es disipado 

mediante otras actividades metabólicas, diferentes al crecimiento o productividad, con el 

objeto de mantener un uso energético eficiente (Chen, et al., 2016; Russell, 2007). Esto 

puede explicar porqué pudo disminuir la productividad observada después del incremento 

de la CO con el TRH de 1 día en este reactor. Además, concuerda con la formación de 

isovalerato durante la CO más alta con el TRH de 1 día (Fig. 10 B). 

 

Se ha identificado al isovalerato, como un intermediario clave en la degradación 

de proteínas y aminoácidos; donde su oxidación es termodinámicamente desfavorable 

cuando existe una acumulación de otros metabolitos como el acetato, H2 y formato. Por 

esta razón, las bacterias sintróficas oxidadoras de isovalerato (BSOI) como 

Peptococcaceae (Firmicutes) y Syntrophaceae (Desulfobacterota), interactúan con las 

arqueas (Li et al., 2020).  

 

La acumulación de acetato y por consiguiente la formación de isovalerato, 

concuerda con lo observado durante los días 59 y 65 del TRH de 1 día (Fig. 10). Además, 

durante este tiempo, se identificaron individuos de Peptoccocaceae y Syntrophus de la 

familia Syntrophacea, los cuales tuvieron una abundancia inversamente proporcional a la 

acumulación de acetato y formación de isovalerato durante el TRH de 1 día (Fig. 10). 

Esto puede explicar porqué en el día 65, la productividad no se mantuvo igual a la de los 

primeros días del cambio de CO (Fig. 7). 

 

Por otro lado, en cuanto a los resultados obtenidos a partir del ajuste de los 

vectores en el espacio de ordenamiento (Fig. 19), se encontró que la productividad de 

CH4, tuvo una relación alta y significativa con la diversidad beta de estas comunidades 
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(r2 = 0.68, p = 0.024), así como con el rendimiento (r2 = 0.62, p = 0.046). Sin embargo, 

debido a la colinealidad entre ambos parámetros (VIF=15), únicamente se muestra la 

productividad de CH4 en el ordenamiento (Fig. 19). En cuanto a la ER, la tendencia fue 

menor y no significativa (r2= 0.32, p = 0.285).  

 

Ahora bien, de acuerdo al PERMANOVA, los factores abióticos que se 

relacionaron de manera significativa la diversidad beta de la comunidad, fueron las 

variables de operación como la CO y el TRH. Ambas variables tuvieron una relación 

moderada y significativa, aunque el TRH mostró ligeramente un  mayor efecto (r2= 0.37, 

p = 0.007) con respecto a la CO (r2= 0.28, p = 0.049). 

 

Al analizar las diferencias entre las comunidades mediante la diversidad alfa (Tabla 

8), se encontró que la riqueza de ASVobs fue de 1125 ± 212 ASVs, mientras que la 

riqueza calculada (0D), fue de 1256 ± 187 ASVs efectivas. En ambos casos, todas las 

comunidades presentaron valores >1000 ASVs, a excepción de las comunidades de los 

días 51 y 65, que se caracterizaron por presentar la menor riqueza. 

 

La baja riqueza de las comunidades de los días 51 y 65, puede relacionarse con 

que el tamaño de muestra fue menor al del resto de las comunidades (Fig. 16). Esto 

puede deberse a que los inventarios derivados de técnicas moleculares, son propensos 

a presentar un número desigual de individuos o secuencias entre muestras, lo que puede 

afectar también algunas métricas de diversidad como Shannon y Simpson, así como 

índices de similitud (Budka et al., 2019; Hughes y Hellmann, 2005). Sin embargo, en las 

métricas de diversidad restantes, esta tendencia no se mantuvo (Tabla 8), e incluso la 

distancia Unifrac las mostró como comunidades pertenecientes a clústeres distintos (Fig. 

18). 
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Tabla 8. Diversidad alfa del reactor metanogénico del sistema en una etapa de efluentes 

vitivinícolas  

Muestra (d) ASVobs Shannon Simpson 0D 1D 2D 

20 1131 4.537 0.972 1242.805 93.366 36.033 

24 1132 4.558 0.968 1308.903 95.349 31.705 

30 1063 4.699 0.973 1232.323 109.838 36.925 

38 1387 5.150 0.985 1450.330 172.350 66.185 

44 1368 5.065 0.984 1403.815 158.430 61.061 

51 796 4.442 0.967 943.900 84.943 29.953 

57 1267 4.963 0.980 1416.659 142.993 49.424 

59 1177 5.132 0.985 1350.643 169.325 67.630 

65 810 4.732 0.977 962.000 113.575 42.878 

 

 

Por otro lado, el índice de Shannon estuvo en un rango de 4.442 y 5.150, y al 

transformarlo en 1D, se encontró que las comunidades que produjeron la mayor cantidad 

de metano (días 38, 44 y 59), son aquellas que presentaron la mayor diversidad de 

especies igualmente comunes (172,158 y 169 ASVs respectivamente), sin embargo, esta 

relación fue apenas significativa (Pearson r = 0.65, p = 0.054) (Fig. 20).  

 

Respecto al índice de Simpson, todas las comunidades tuvieron valores mayores 

a 0.96, y al ser transformado en 2D, se encontró que las comunidades dominadas por un 

mayor número de ASVs (>60 ASVs), fueron aquellas que presentaron las mayores 

productividades de CH4 (días 30, 38 y 59). Por lo que el grado de dominancia de  las 

comunidades tuvo una gran importancia en la productividad y fue la única métrica 

significativa (Pearson r = 0.68, p = 0.042) (Fig. 20). Esta tendencia también fue observada 

para el rendimiento, aunque apenas significativa (Pearson r = 0.65, p = 0.059). 
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Fig. 20. Correlograma de las métricas de diversidad alfa, condiciones de operación y variables de  

respuesta del reactor metanogénico del sistema en una etapa de efluentes vitivinícolas. Se 

muestra el TRH (d), CO (g DQO/l d) y concentración del influente (g DQO/l d) (IN), así como  

variables de respuesta como productividad de CH4 (ml de CH4/ l d) (PM), rendimiento (l CH4/g 

DQO) (REN), eficiencia de remoción (%) (RE). Los números representan el coeficiente de 

correlación de Pearson. *Significancia p≤ 0.05. 

 

De acuerdo a las tendencias antes descritas, se procedió a realizar el modelo 

lineal, usando como predictores de la productividad de CH4, a las métricas de diversidad 

alfa calculadas (Anexo 3). En este caso, la productividad de CH4 como una función de 

2D, probó ser el mejor modelo (AIC=131.41), al explicar significativamente una proporción 

media de la varianza (R2 = 0.47, F1,7 = 6.16, p = 0.042; Shapiro-Wilk = 0.96939, p = 0.8895) 
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(Fig. 21). Este modelo indica que la productividad de CH4 del reactor, tuvo una relación 

directamente proporcional al grado de dominancia que tuvieron las comunidades. Por lo 

tanto, las comunidades que se encontraron dominadas por un menor número de ASVs, 

fueron aquellas que tuvieron las productividades menores, ya que por cada ASV 

dominante adicional, en promedio la productividad de CH4 aumentó 17 ml de CH4/l d. 

 

 

 

Fig. 21. Modelo lineal del reactor metanogénico del sistema en una etapa de efluentes 

vitivinícolas. Se presenta la productividad de CH4 como una función de la medida de diversidad 

verdadera de orden q=2 (2D).  
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Esta relación entre la productividad y los taxa dominantes, puede deberse a que 

estos presentan caracteres altamente competitivos, que les confieren ventajas 

adaptativas. Por lo tanto, permiten la funcionalidad del ecosistema, ya que estos suelen 

se mas eficientes en el aprovechamiento de los recursos y por lo que aumentan la 

productividad primaria del ecosistema (Cheng et al., 2018; Jorgensen y Fath, 2014).  

 

Lo anterior, concuerda con que este sistema fue operado en una etapa y los phyla 

dominantes como Firmicutes y Synergistota, participan en las primeras etapas de la 

digestión anaerobia, las cuales son etapas limitantes en la productividad de CH4, por lo 

que pudieron determinar la dinámica de la comunidad, y por lo tanto influir en la 

productividad (Wenjin et al., 2016).  
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6.2.3 Comunidad microbiana del Reactor Metanogénico de Residuos 

alimenticios 

 

Si bien en este reactor todas las muestras se acercan a la asíntota (Fig. 22), el 

número de ASVs poco homogenea. Por esta razón, en este caso sí se rarificaron las 

muestras.  

 

 

 

Fig. 22. Curvas de rarefacción de las muestras del reactor metanogénico de residuos alimenticios. 

Los números representan el ciclo en el que se tomaron las muestras y se muestran las curvas no 

rarificadas. 

 

 

En este reactor, se identificaron 706 ASVs, pertenecientes a 26 phyla (Fig. 23), de 

los cuales el 63% se identificó hasta género, con un total de 150. El 94% de la comunidad 
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microbiana, perteneció a los phyla Firmicutes (57±19%), Synergistota (26±10%), 

Bacteroidota (7±11%) y Halobacterota (3±4%), los cuales presentaron cambios en sus 

abundancias relativas a lo largo del tiempo, diferenciando a las comunidades en 3 

clústeres de acuerdo a la distancia Unifrac no ponderada (Fig .23). 

 

 El primer clúster, estuvo conformado por las comunidades de los ciclos 1, 29 y 42, 

caracterizados tener las menores productividades (6.4, 10.5 y 66.9 ml de CH4/l d). Por 

otro lado, el segundo clúster estuvo conformado por los ciclos 16 y 19 con productividades 

de 279.1 y 672.0 ml de CH4/l d, respectivamente. Por último, el tercer clúster estuvo 

conformado por los ciclos 25, 31, 34 y 37 con productividades de 281.0, 677.4, 607.2 y 

376.1, respectivamente. 

 

Los phyla bacterias dominantes como Firmicutes y Synergistota, han sido asociados 

principalmente a la fermentación de carbohidratos, proteínas y aminoácidos para la 

producción de AGVs como acetato y propionato (Bouanane-Darenfed et al.,, 2014; Chen 

y Dong, 2015; Dahle y Birkeland, 2006; Díaz et al.,2007; Hamdi et al., 2015; Slobodkin, 

2017), aunque también se identificaron BSOA y BSOP, también capaces de reducir 

compuestos azufrados como Syntrophobacter (Desulfobacterota) y Mesotoga 

(Thermotogota). 

 

Respecto a las arqueas, el phylum Halobacterota estuvo conformado principalmente por 

Methanosaeta, el cual presentó las mayores abundancias relativas durante los ciclos con 

las menores productividades (clúster 1 y 2). Esta misma tendencia, también se observó 

por parte de  Methanobacterium del phylum Euryarchaeota. Es posible que esta relación 

inversamente proporcional entre la abundancia relativa de los metanógenos y las 

productividades de CH4, esté relacionado con el esfuerzo de muestreo y/o el 

secuenciamiento.  
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Fig. 23. Comunidad microbiana del reactor de residuos alimenticios. (A) Dendrograma de la 

distancia Unifrac ponderada. (B) Abundancia relativa de los phyla identificados  
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Lo anterior, es notorio en los ciclos del tercer clúster (37, 25, 31 y 34), en los que 

se ubicaron las comunidades con las mayores productividades de CH4, donde la 

abundancia relativa de arqueas fue extremadamente baja (0.004 a 0.1 %). Por lo que es 

posible que estas no lograran ser muestreadas y/o secuenciadas, ya que su presencia 

puede ser demostrada por las productividades de CH4 durante esos ciclos (Fig. 11). 

Asimismo, en los clústeres 1 y 2, que tuvieron menores productividades, incluso las 

abundancias máximas llegaron a ser de hasta 8 a 11% en los ciclos 1 y 29, 

respectivamente. Estos valores concuerdan e incluso exceden las abundancias relativas 

del 1 al 5 % reportadas por otros trabajos que usan este tipo de sustrato (Koo et al., 2019; 

Li et al., 2016). 

 

Por otro lado, al analizar la diversidad beta de las comunidades (Fig. 24), mediante 

el PCoA, se observó que a lo largo de ambos coordinados (PCo1 y PCo2), existe una 

clara divergencia de las comunidades con respecto al ciclo 1. Además, la productividad 

de CH4 estuvo significativamente relacionada con la estructura de las comunidades de 

los diferentes ciclos (r2=0.773, p=0.048). Por otro lado, al relacionar las condiciones de 

operación como la CO a través del PERMANOVA, se encontró que la diversidad beta de 

las comunidades estuvo asociada de manera moderada y significativamente a la CO 

(r2=0.32, p=0.028). A pesar de esto, la variabilidad en el Treac durante la operación del 

reactor, no tuvo un efecto significativo (r2=0.08, p=0.611). 
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Fig. 24. Diagrama ordenación del Análisis de Coordinados Principales (PCoA) basado en 

distancia Unifrac no ponderada de la comunidad microbiana durante la operación del reactor de 

residuos alimenticios. Se muestra la productividad de CH4 (ml de CH4/l d) (PM), las comunidades 

microbianas (círculos) y los ciclos de muestreo (números). El vector representa la dirección del 

gradiente de la variable PM, y la longitud del vector es proporcional a la correlación entre la 

ordenación y la variable PM. 

 

Respecto a la diversidad alfa de los diferentes ciclos (Tabla 9), se encontró que la 

riqueza de ASVs fue de 297 ± 85, siendo las comunidades 31, 34, 37 y 25, las que 
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presentaron la menor riqueza ASVobs. A pesar de esto, estas comunidades tuvieron un 

rendimiento medio (28 a 63 ml de CH4/g SV) en comparación con las comunidades 16 y 

19 que presentaron el mayor rendimiento (68 ml de CH4/g SV). Si bien esta relación entre 

0D y el rendimiento tuvo una relación directamente proporcional, esta no fue significativa 

(Fig. 25).  

 

La tendencia antes descrita, también fue observada con 0D, estimándose 363 ± 87 

ASVs efectivas, entre las cuales la mayor riqueza fue asociada al ciclo 29. Este se 

caracterizó por tener la CO más baja (2.04 g SV/l d) y el Treac más largo (10 días), pero 

las productividades más bajas (10 ml de CH4/l d). Sin embargo, a pesar de la relación 

media entre la CO, el Treac y la productividad con la riqueza de ASVs, esta no fue 

significativa (Fig. 25). 

 

 

Tabla 9. Diversidad alfa del reactor metanogénico de residuos alimenticios 

Ciclo ASVobs Shannon Simpson q0 q1 q2 

1 386 4.550 0.975 426.529 94.593 40.747 

16 363 3.811 0.952 426.382 45.192 20.732 

19 305 3.602 0.947 378.357 36.688 18.903 

25 245 3.284 0.910 304.182 26.679 11.151 

29 389 4.454 0.976 488.130 85.976 42.167 

31 201 3.414 0.941 285.913 30.394 17.048 

34 205 3.192 0.923 285.455 24.344 13.063 

37 199 3.456 0.923 236.000 31.688 13.040 

42 381 4.150 0.962 436.439 63.457 26.549 

 

 

Respecto al índice de Shannon, todas las comunidades  estuvieron entre 3.192 y 

4.550. Al transformarla en 1D, se encontró que esta medida de diversidad tuvo una 

relación inversamente proporcional a la productividad de CH4 (Fig. 25), por lo que las 

comunidades con el mayor número de ASVs comunes, fueron aquellas que pertenecieron 
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a los ciclos (1, 20 y 42) que tuvieron las menores productividades (6.41, 10.53 y 66.92 l 

CH4/l d, respectivamente). 

 

Por otro lado, respecto al índice de Simpson, todas las comunidades estuvieron 

por encima de 0.91, en cambio 2D siguió la misma tendencia que el índice de Shannon, 

al presentar comunidades con el mayor número de ASV dominantes en los ciclos con las 

menores productividades de CH4 (ciclos 1, 29 y 42). En contraste, el resto de los ciclos, 

estuvieron en un rango de 11 a 20 ASVs. De acuerdo a esto, 2D tuvo una relación 

significativamente alta e inversamente proporcional a la productividad de CH4 (Fig. 25). 

 

 

 

Fig. 25. Correlograma de las métricas de diversidad alfa con las condiciones de operación y 

variables de repuesta del reactor de residuos alimenticios. Se presenta la CO (g SV/l d) y Tiempo 

de reacción (h) (Treac), así como  variables de respuesta como productividad de CH4 (ml CH4/l 

d) (PM) y rendimiento (ml de CH4/g ST) (REN). Los números representan el coeficiente de 

correlación de Pearson. *Significancia P≤0.05. 
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De acuerdo  a los patrones previamente descritos, se realizó un modelo lineal para 

explicar la productividad de CH4 usando como variables predictoras las medidas de 

diversidad verdadera (Anexo 4). Entre estas, la productividad como una función de 1D 

(Fig. 26) presentó una relación significativa e inversamente proporcional, y explica más 

de la mitad de la varianza observada (R2 = 0.68, F1,7= 14.98, p = 0.006; Shapiro Wilks = 

0.96716, p = 0.8694).  

 

 

 

Fig. 26. Modelo lineal del reactor metanogénico de residuos alimenticios. Se presenta la 

productividad de CH4 como una función de la medida de diversidad verdadera de orden q=1 (1D).  
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Estos resultados indican que por cada ASV típica, puede esperarse en promedio 

una disminución en la productividad de 8.44 ml de CH4/l d, por lo que entre menos diverso 

es el núcleo de microorganismos la productividad mejora. Esto puede deberse a que la 

comunidad inicial al entrar en contacto con el sustrato, se encontró bajo una presión 

selectiva debido a sus características, ya que los residuos de alimentos suelen ser ricos 

en proteínas, y por consiguiente en nitrógeno amoniacal. Este último, es altamente tóxico, 

ya que puede entrar a la células por difusión pasiva, provocando un desbalance de 

protones, que en arqueas acetotróficas suele haber mayor susceptibilidad (Rui et al., 

2015).  

 

Esta interacción entre los microorganismos con el sustrato, pudo haber provocado 

una pérdida de especies, y al mismo tiempo generar un enriquecimiento de 

microorganismos especialistas, tolerantes a estas condiciones (Goux et al., 2015). Por 

esta razón, el núcleo de microorganismos típicos en esta comunidad, puede haberse 

conformado principalmente por microorganismos altamente especialistas con 

capacidades proteolíticas. 

 

Sin embargo, si bien una comunidad que tiende hacia una de menor diversidad, 

puede mejorar las capacidades para la productividad de CH4, en comparación con una 

comunidad más diversa. Esto será así, siempre y cuando las condiciones de operación 

bajo las que se encuentre la comunidad sean poco variables (Calusinska et al., 2018). 

 

La variabilidad o heterogeneidad ambiental es importante, debido a que una de las 

características de los microorganismos núcleo, suele ser la capacidad de resistir a las 

perturbaciones (Rui et al., 2015). Por esta razón, una alta especialización de las 

comunidades, implica que sean menos resilientes a cambios en las condiciones de 

operación (Ferguson et al., 2016). De acuerdo a esto, los cambios abruptos en la CO, 

pudieron afectar las productividades de CH4 a partir del ciclo 40, para posteriormente 

decaer por completo (Fig. 10). Para evitar lo anterior, el proceso de aclimatación y el 

mantenimiento de condiciones de operación estables, como la CO, son importantes para 
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el desarrollo de una comunidad funcionalmente resistente a las condiciones ambientales, 

al desarrollar resiliencia y redundancia funcionales (Basak et al., 2021).  

 

Es importante mencionar que, si bien la productividad de CH4 cesó, la producción 

de CO2 aumentó (Fig. 10); posiblemente debido a que a partir del último pico de CO (15 

g SV/l d) en el ciclo 30, las relaciones sintróficas necesarias para que las arqueas 

produzcan CH4 fueron afectadas. Esto debido a que la tasa de hidrólisis y acidogénesis 

aumentó, conllevando a una acumulación de AGVs, del cual la comunidad no pudo 

recuperarse debido al potencial de producir una acidificación irreversible (Wang et al., 

2018). 

 

Para evitar la inhibición por una CO alta, los sistemas convencionales de residuos 

alimenticios húmedos, suelen ser de hasta 4 g SV/l d, con lo que se han llegado a obtener 

rendimientos >300 ml de CH4/g SV. Aunque Nagao et al. (2012), han reportado 

operaciones estables con CO de 9.2 g SV/l, y rendimientos de 455 ml de CH4/g SV.  

 

Sin embargo, en el sistema analizado en el presente estudio (Jiménez-Ocampo et 

al., 2021), con una CO similar (9 ± 4 g SV/l d), se obtuvieron rendimientos de apenas 42 

± 37 ml de CH4/g SV o 314 ± 247 ml de CH4/l d de productividad. Esta diferencia en la 

productividad con respecto a otros trabajos, puede deberse a la variabilidad en los Treac 

de 1.04 a 10 días, que provocaron cambios repentinos en la CO, lo que puede estar 

relacionado con esta baja productividad. 

 

 

6.2.4 Tendencias en la diversidad alfa de comunidades metanogénicas de la 

DA 

 

De acuerdo a los resultados de los reactores de efluentes vitivinícolas, es posible 

observar que el sistema en una etapa presentó en total una mayor riqueza de ASVs 

(1587 ASVs), con respecto al sistema en dos etapas (968 ASVs). Esto concuerda con 

que la digestión anaerobia de un sistema en una etapa, requiere microorganismos 
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pertenecientes a todos los grupos tróficos (Srisowmeya et al., 2020), particularmente los 

productores de AGVs y por lo tanto la riqueza esperada sería mayor.  

 

Lo anterior, contrasta con el número de ASVs obtenido a partir del reactor de 

residuos alimenticios, en el que se identificó un total de 706 ASV. Esta menor cantidad 

de ASVs, puede deberse a las limitaciones de este sustrato, en la transferencia de masa 

de la fase sólida a líquida, en la que la hidrólisis de compuestos lipídicos y proteicos 

juega un papel importante. Esto debido a que puede generar la formación de compuestos 

inhibitorios para los metanógenos como AGCL, afectando la riqueza de ASVs.  

 

Para evitar una inhibición, se requiere de una adecuada aclimatación de la 

comunidad microbiana, así como estrategias de operación particulares (Menzel et al., 

2020). Sin embargo, Tonanzi et al. (2020), llegaron a identificar de 606 a 91 OTUs 

durante la DA de residuos alimenticios con CO de 0.8 a 1.7 g SV/l d, respectivamente. 

Por lo que si bien este dato no puede ser directamente comparado, por las limitaciones 

de las técnicas de obtención de OTUS, en comparación con las ASVs, sí es posible 

tomarlo como una referencia para los datos obtenidos en el presente estudio. 

 

Por otro lado, los phyla bacterianos dominantes durante la operación de los 

reactores fueron Synergistota y Firmicutes, aunque el primero fue predominante con el 

sustrato soluble (efluentes vitivinícolas), en comparación con el reactor de sustrato 

particulado (residuos alimenticios), en el que Firmicutes predominó. Esta diferencia, 

puede relacionarse con las capacidades metabólicas de géneros que se encontraron 

dominantes en el reactor de residuos alimenticios como Caldicoprobacter, capaces de 

hidrolizar carbohidratos, así como Tepidimicrobium, con capacidades proteolíticas 

(Bouanane-Darenfed et al., 2014; Slobodkin 2017), necesarios para metabolizar un 

sustrato complejo como los residuos alimenticios. 

 

En contraste, los reactores de efluentes vitivinícolas presentaron un mayor 

enriquecimiento de microorganismos BSOA con capacidades proteolíticas, 

pertenecientes a Synergistota (Wilkins et al. 2015 ). Este metabolismo de proteínas a su 
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vez, puede generar propionato (Menzel et al., 2020), el cual se identificó en el sistema en 

una y dos etapas y pudo haber limitado las productividades de CH4. Aunque en el sistema 

en una etapa, la acumulación de acetato y la dinámica de las poblaciones de BSOI 

pudieron haber estado más relacionadas con las productividades obtenidas (Conklin et 

al., 2006; Rincón et al., 2013; Li et al., 2020), especialmente durante la CO más alta. 

 

A pesar de las diferencias mencionadas en la abundancia relativa de los phyla 

Firmicutes y Synergistota, estos han sido identificados como parte del núcleo de 

microorganismos característicos de la DA (Wilkins et al., 2015). Además, las arqueas 

Methanosaeta y Methanobacterium, acetoclásticas e hidrogenotróficas respectivamente, 

fueron los que se encontraron en mayores abundancias en todos los sistemas. Esta 

similitud entre los phyla dominantes, así como la cercanía entre las productividades 

obtenidas entre los reactores de efluentes vitivinícolas, puede deberse a que el inóculo 

usado tenía el mismo orígen (De Vrieze et al., 2015; Liu et al., 2017).  

 

Otro factor que pudo influenciar la productividad de CH4 entre los sistemas en una 

y dos etapas de efluentes vitivinícolas, es la capacidad de carga o el tamaño poblacional 

máximo que puede soportar un sistema (Brileya et al., 2014). Esto implica que, al 

incrementar la disponibilidad de sustrato, las poblaciones presentan un crecimiento 

exponencial. Debido a que este no puede ser mantenido indefinidamente, las 

poblaciones se acercan a los límites del sistema, al acumular biomasa, generando un 

agotamiento de nutrientes y la formación de compuestos inhibitorios, por lo que las 

comunidades se acercan a una fase estacionaria para después decaer (Mazzoleni et al., 

2015).  

 

En este sentido, si bien el cambio de la CO durante la operación reflejó una mayor 

tasa de conversión del sustrato a CH4, ambos reactores se acercaron a la capacidad de 

carga del sistema, lo que se infiere por las productividades similares. Incluso, esto 

concuerda con la similitud observada en las comunidades del sistema en una etapa, 

durante el aumento de la CO en los TRH de 2 y 1 días y los días posteriores, en los que, 

además, trade offs como el “energy spilling” (Vasilakou et al., 2020) pudieron jugar un 
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papel importante, indicando que la productividad, no necesariamente es directamente 

proporcional a la CO. 

 

Por otro lado, a partir del uso de las medidas de diversidad verdadera o números 

de Hill, fue posible comparar la diversidad alfa de las comunidades en diferentes niveles 

(riqueza, dominancia y ASVs comunes). Además, la variación explicada por los diferentes 

modelos (47, 46 y 68%), si bien puede parecer baja, es similar e incluso mayor a lo 

reportado por otros estudios en los que se han usado métricas de diversidad alfa como 

variables predictoras (Sierocinski et al, 2018; Werner et al., 2011). Por ejemplo, Werner 

et al. (2011) determinaron que el 30% de la actividad metanogénica, podía ser explicada 

a través de coeficiente de Gini. Asimismo, Sierocinski et al. (2018) encontraron que el 

47% de la variación observada en la producción de biogás, a partir de diferentes sustratos 

e inóculos, tuvo una relación lineal con la riqueza de arqueas. 

 

Por último, el uso de las medidas de diversidad verdadera aplicadas a la DA, 

representaron una herramienta de gran importancia, ya que permitieron identificar 

tendencias en la diversidad alfa de las comunidades y compararlas entre sí, en especial 

cuando se investigan diferentes sistemas o condiciones experimentales (Alberdi y Gilbert, 

2019), como en el presente trabajo. Con esto, es posible mantener un monitoreo de este 

proceso desde el punto de vista biológico, lo cual ha tomado relevancia en las últimas 

décadas, debido a que la diversidad biológica ha dejado de verse puramente como una 

consecuencia de las condiciones ambientales, sino como un factor con capacidad para 

explicar la funcionalidad de un ecosistema (Kang et al., 2016). 

 

Asimismo, el uso de medidas de diversidad verdadera, posibilita que este 

monitoreo se realice bajo un marco de referencia confiable y sistemático, lo cual es 

necesario en especial en procesos microbianos como la DA, debido a los retos inherentes 

al estudio de la diversidad de microorganismos. Entre estos, se encuentra su gran 

diversidad, las técnicas moleculares y de secuenciamiento usadas, el procesamiento de 

datos, entre otras dificultades técnicas y/o metodológicas, que intervienen en la 

estimación verdadera de la diversidad de microorganismos (Kang et al., 2016; Modin 
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et al., 2020). Por esta razón, al estudiar a las comunidades microbianas de la DA, a través 

de las medidas de diversidad verdadera, es posible contribuir a esclarecer los 

mecanismos biológicos detrás de la funcionalidad de este proceso.  

 

Es importante denotar que hasta el momento no se tienen registros de análisis de 

diversidad y funcionalidad de reactores metanogénicos, en los que se comparen con 

medidas de diversidad verdadera, sistemas en una y dos etapas de sustratos 

agroindustriales altamente contaminantes como lías y vinazas vitivinícolas, así como 

sustratos particulados, como los residuos alimenticios, que son generados en grandes 

cantidades a nivel nacional. A partir de esto, los alcances de la presente investigación, 

dan pie al desarrollo de nuevas preguntas relacionadas con la funcionalidad de procesos 

microbianos como la digestión anaerobia, con el objeto de facilitar su aplicación en mayor 

escala, y así contribuir al cambio hacia el uso de energías limpias y el desarrollo 

sustentable.   
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7. CONCLUSIONES 

 

De acuerdo a los resultados obtenidos durante la presente investigación, fue 

posible identificar que la dinámica de las comunidades microbianas es clave en la 

funcionalidad de los sistemas de la digestión anaerobia. Esto fue evidenciado mediante  

los análisis de ordenamiento con distancia Unifrac, en los que la funcionalidad y/o el 

desempeño de los reactores, medido en términos de productividad de CH4, fueron 

relacionados de manera positiva con la dinámica que las comunidades estudiadas 

tuvieron a lo largo del tiempo. En contraste, la eficiencia de remoción, no se relacionó 

significativamente con la dinámica de las comunidades, por lo que no representó un buen 

indicador de la funcionalidad de los sistemas de efluentes vitivinícolas. 

 

Asimismo, de entre las variables de operación utilizadas, se observó que la carga 

orgánica tuvo una asociación positiva, en todos los reactores estudiados, por lo que fue 

el principal factor abiotico que se relacionó con la dinámica de las comunidades. Además, 

cada una de las diferentes comunidades, fueron sensibles de manera diferencial a otras 

condiciones. Por ejemplo, en el reactor del sistema en dos etapas de efluentes 

vitivinícolas, la interacción de la carga orgánica con el sustrato, que fue cambiado por 

vinazas en lugar de lías, tuvo una relación positiva moderada con la dinámica de las 

comunidades. En cambio, en el sistema en una etapa de efluentes vitivinícolas, el TRH 

tuvo una relación positiva mayor a la CO.  

  

Por otro lado, respecto a las métricas de diversidad alfa aplicadas, las medidas de 

diversidad verdadera (0D, 1D, 2D), demostraron tener una relación significativa con 

parámetros de desempeño como la productividad de CH4, la cual fue directamente 

proporcional para los reactores de efluentes vitinivícolas, e inversamente porporcional y 

para el reactor de residuos alimenticios, respectivamente. Asimsimo, la utilidad de las 

medidas de diversidad verdadera como herramienta para el monitoreo biológico de la DA, 

se comprobó a través de modelos lineales, que explicaron significativamente la 

variabilidad observada en la productividad de CH4, debido a los patrones de diversidad 
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alfa de cada una de las comunidades a diferencia de las métricas de diversidad clásicas 

que no tuvieron relaciones significativas en los modelos lineales.  

 

Por último, si bien nuestros resultados coinciden con otros trabajos en los que se 

establece una relación lineal significativa entre la diversidad alfa y la funcionalidad del 

reactor, en ellos no utilizan medidas de diversidad verdadera, que sí fue motivo de este 

estudio. Especificamente, en el reactor del sistema en dos etapas de efluentes 

vitivinícolas, se encontró que la productividad de CH4 fue directamente porporcional a la 

riqueza (0D), es decir que cada una de las ASVs de la comunidad, indistintamente de su 

abundancia, fue clave en la funcionalidad del sistema, lo cual puede deberse a las fuertes 

interacciones sintróficas, necesarias para la conversión de un sustrato proveniente de un 

reactor acidogénico, conformado principalmente por acetato y otros AGVs a metano.  

 

En cambio, en el reactor del sistema en una etapa de efluentes vitivinícolas, la 

funcionalidad del reactor estuvo ligada a una comunidad con alto grado de dominancia 

(2D), siendo bacterias con capacidades hidrolíticas y fermentativas de los phyla 

Firmicutes y Synergistota, determinantes en el flujo de energía, al estar involucradas en 

las etapas limitantes del proceso completo de digestión anaerobia. En contraste, en el 

reactor de residuos alimenticios, la diversidad de ASVs típicas (1D) tuvo una mayor 

relevancia, debido a que la funcionalidad estuvo relacionada con una menor diversidad, 

asociada al desarrollo de un núcleo de microorganismos altamente especialistas en este 

sustrato. 
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9. ANEXOS 

 

Anexo 1. Cálculo de métricas de diversidad alfa 

Métrica de 

diversidad 

Ecuación Nota Referencia 

Sobs 
∑ 𝑝𝑖

0

𝑆

𝑖=1

 
Donde: 

S es el número de especies 

observadas 

pi es la abundancia relativa de 

las especies 

Alberdi y 

Gilbert, 

(2019) 

Estimador de 

riqueza no 

paramétrico 

Chao 1 

𝑺

= 𝑺𝒐𝒃𝒔 + 
𝒏𝟏(𝒏𝟏 − 𝟏)

𝟐(𝒏𝟐 + 𝟏)
 

Donde: 

n1 y n2 son el número de 

OTUs con 1 y 2 secuencias 

respectivamente. 

Zhang et 

al. (2019) 

Shannon 

𝑯´ = − ∑
𝒏𝒊

𝑵
𝒍𝒏

𝒏𝒊

𝑵

𝑺𝒐𝒃𝒔

𝒊=𝟏

 

Donde: 

Sobs es el número de OTUs 

observadas 

ni es el número de secuencias 

de la OTU i 

N es el número total de 

secuencias 

Zhang et 

al. (2019) 

Simpson   

𝑫𝟏 =  
∑ 𝒏𝒊(𝒏𝒊 − 𝟏)𝑺𝒐𝒃𝒔

𝒊=𝟏

𝑵(𝑵 − 𝟏)
 

Donde: 

Sobs es el número de OTUs 

observadas 

ni es el número de secuencias 

en no.1 de la OTU 

N es el número total de 

secuencias 

Zhang et 

al. (2019) 
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Transformación 

de los índices 

clásicos en 

Diversidad 

Verdadera de 

orden q (qD) 

𝐷𝑞 = (∑ 𝑝𝑖
𝑞

𝑆

𝑖=1

)

1
(1−𝑞)

 

Donde: 

pi es la abundancia relativa de 

las especies 

S es el número de especies 

observadas 

q es el orden de diversidad 

Moreno et 

al. (2011) 

Diversidad de 

orden cero (0D) 𝐷0 = (∑ 𝑝1
0

𝑆

𝑖=1

)

1
(1−0)

 

Donde: 

pi es la abundancia relativa de 

las especies 

S es el número de especies 

observadas 

Alberdi y 

Gilbert, 

(2019) 

Diversidad de 

orden 1 (1D) 
𝐷1 = ∑ 𝑝𝑖 𝑙𝑜𝑔 𝑝𝑖

𝑆

𝑖=1

   

o 

𝐷1 = 𝑒𝑥𝑝(𝐻´) 

pi es la abundancia relativa de 

especies 

S es el número de especies 

observadas 

H´es el índice de Shannon 

Alberdi y 

Gilbert, 

(2019) 

Diversidad de 

orden 2 (2D) 𝑫𝟐 = (∑ 𝒑𝒊
𝟐

𝑺

𝒊=𝟏

)

𝟏
(𝟏−𝟐)

 

o 

𝑫 =𝟐 𝟏

𝟏 − 𝑫𝟏
 

Donde: 

pi es la abundancia relativa de 

especies 

S es el número de especies 

observadas 

D1 es el índice de Simpson 

Alberdi y 

Gilbert, 

(2019) 
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Anexo 2. Modelos del reactor de efluentes vitivinícolas del sistema en 

dos etapas 

 

 

Variable dependiente: Productividad de Metano**** 

Modelo 1 2 3 4 

0D 4.410**                                                       -22.310                

1D       1.031                         

2D   0.309 7.247 

Constante -22.370*           2.020           5.592**         153.843            

Observaciones 9 9 9 9 

R2 0.537               0.303              0.062              0.568              

R2 ajustada 0.470                      0.204             -0.072              0.309              

Error estándar residual 0.417 

 (df = 7)      

0.511  

(df = 7)     

0.593 

 (df = 7)     

0.476  

(df = 5)      

Estadístico F 8.108** 

 (df = 1; 7)  

3.044 

 (df = 1; 7)  

0.466  

(df = 1; 7)  

2.192  

(df = 3; 5)  

Nota *p<0.1; **p<0.05; ***p<0.01 

****variables con transformación logarítmica 
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Anexo 3. Modelos del reactor de efluentes vitivinícolas del sistema en 

una etapa 

 

Variable dependiente: Productividad de Metano 

Modelo 1 2 3 

0D 0.064   

1D         7.142*  

2D   17.232** 

Constante 1,464.628   640.501   737.660* 

Observaciones 9 9 9 

R2 0.001      0.433      0.468   

R2 ajustada -0.142      0.351      0.392   

Error estándar residual (df = 7)   399.151    300.845    291.227 

Estadístico F (df = 1; 7)         0.007     5.335*     6.163** 

Nota *p<0.1; **p<0.05; ***p<0.01 
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Anexo 4. Modelos del reactor de residuos alimenticios 

 

                                   Variables dependientes 

                        Productividad de Metano                  Rendimiento 

 

Modelo 1 2 3 4 5 6 

0D -1.560*                            -0.092                        

1D  -8.444***                          -0.487*             

2D   -16.999**                         -0.989   

Constante 973.843*

* 

746.351**

*  

717.577**

*  

71.945**  58.039**

*  

56.590**

* 

Observacio

nes 

9 9 9 9 9 9 

R2 0.415      0.682       0.548      0.249      0.392      0.321   

R2 ajustada 0.331      0.636       0.483      0.142      0.305      0.224   

Error 

estándar 

residual  

(df = 7)   

223.469    164.876     196.479     19.257    17.329     18.311   

Estadístico 

F (df = 1; 7)        

4.967*    14.984***    8.480**     2.319     4.508*      3.306 

Nota *p<0.1; **p<0.05; ***p<0 
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