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RESUMEN  

 

La producción mundial de residuos sólidos urbanos es de aproximadamente 1300 millones de 

toneladas por año y se estima que, en 2025, aumente a 2200 con aproximadamente el 46% de 

contenido orgánico. Además, se generan grandes cantidades de lodos a partir del proceso de 

tratamiento biológico de las aguas residuales. Su disposición final incorrecta puede provocar 

problemas de salud pública y ambientales. Entre las tecnologías para la generación de energía a 

partir de biomasa y residuos se encuentra la digestión anaerobia, que implica la degradación y 

estabilización de materiales orgánicos y conduce a la formación de biogás. Este tratamiento 

proporciona un método para reducir la contaminación de las operaciones agrícolas e industriales y 

compensar el uso de combustibles fósiles y se considera uno de los más eficientes para residuos 

orgánicos y aguas residuales. Una opción para mejorar los rendimientos de la digestión anaerobia 

de los residuos sólidos es la co-digestión, es decir, la digestión anaerobia de dos o más sustratos de 

origen diferente. Por lo anterior, el propósito de este trabajo fue evaluar la producción de metano 

a partir de la co-digestión anaerobia de la fracción orgánica de residuos sólidos urbanos (FORSU) y 

lodo de purga de agua residual en condiciones mesofílicas. Al final de la co-digestión la prueba 

80/20 v/v (FORSU/Lodo de purga) presentó el mayor rendimiento con 483.7 mLCH4/gSV. En ninguna 

prueba se presentaron efectos sinérgicos entre los sustratos. También, se hizo la identificación de 

especies de microorganismos presentes en los sustratos e inóculo través de técnicas proteomicas 

para conocer los principales grupos participantes en el proceso, encontrándose 24 especies en total 

con predomino del grupo de las arqueas metanogénicas. Además, se realizó la calibración del 

modelo ADM1 para la co-digestión anaerobia de los sustratos usados a través de AQUASIM 2.0 para 

evaluar su eficiencia en la representación de las pruebas mediante la comparación con la 

información experimental. Los resultados obtenidos muestran similitud con los datos 

experimentales con desviaciones entre 0.5% y 8%. 
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ABSTRACT  

 

World municipal solid waste production is approximately 1300 million tons per year and it is 

estimated that in 2025, it will rise to 2200 million tons per year with approximately 46% organic 

contents. In addition, large quantities of sewage sludge are generated from wastewater biological 

treatment. Improper wastes management can cause adverse impacts on public health and 

environment. Among energy production technologies from biomass and wastes is anaerobic 

digestion, which involves degradation and stabilization of organic materials and leads to biogas 

formation. This treatment provides a method to reduce pollution from agricultural and industrial 

operations and compensates fossil fuels use, and is considered one of the most efficient for organic 

waste and sewage. An option to improve anaerobic digestion performance of solid waste is co-

digestion, that is, anaerobic digestion of two or more substrates from different origin. Therefore, 

the aim of this work was to evaluate methane production generated from anaerobic co-digestion 

of organic fraction of municipal solid waste (OFMSW) and sewage sludge under mesophilic 

conditions. At the end of co-digestion, higest methane yield was observed in 80/20 v/v test 

(OFMSW/sewage sludge) with 483.7 mLCH4/gVS. No synergistic effects between substrates in tests 

occurred. Also, microorganisms species identification in substrates and inoculum was made 

through proteomic techniques to know main participating groups in process, finding a total of 24 

species, with methanogenic archaea predominance. In addition, ADM1 model was calibrated for 

used substrates through AQUASIM 2.0 to assess tests representation efficiency by comparing with 

experimental information; results shown differences between 0.5% and 8% with experimental data. 
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1. INTRODUCCIÓN  

El cambio climático es el problema ambiental más inminente que el mundo enfrenta hoy. El 

aumento de la temperatura global tendrá efectos importantes en los ecosistemas, la vida silvestre, 

las cadenas alimentarias y, finalmente, en la vida humana. Existe un consenso general de que el 

calentamiento global se debe a la emisión antropogénica a gran escala de gases de efecto 

invernadero, causados principalmente por la generación de calor y energía. En este sentido, los 

recursos renovables como la energía de la biomasa y los residuos se consideran una de las fuentes 

de energía renovables futuras más prometedoras, especialmente porque se puede garantizar una 

generación de energía continua a partir de estas fuentes, a diferencia de otros tipos, como la 

energía solar y la energía eólica. Los materiales de desecho como lodos de plantas de tratamiento 

de agua residual, estiércol y residuos de cultivos son de importancia específica ya que estas fuentes 

no compiten con los cultivos alimenticios en el uso de la tierra (Appels et al., 2011). 

Entre las tecnologías disponibles para la generación de energía a partir de biomasa y residuos se 

encuentra la digestión anaerobia, proceso que implica la degradación y estabilización de materiales 

orgánicos por bacterias y arqueas metanogénicas que conduce a la formación de biogás. Este 

proceso puede ser dividido en cuatro etapas; la hidrólisis consiste en la descomposición de las 

macromoléculas de materia orgánica en monómeros fáciles de disolver incluyendo la 

transformación de carbohidratos, proteínas y grasas en azúcar, aminoácidos y ácidos grasos de 

cadena larga. En la segunda etapa, acidogénesis, los monómeros son descompuestos en ácidos 

grasos de cadena corta incluyendo ácidos grasos volátiles; ácido láctico, ácido pirúvico, ácido 

acético y ácido fórmico. Posteriormente, en el proceso de acetogénesis, los ácidos grasos volátiles 

(AGV) empiezan a ser digeridos en ácido acético e hidrógeno. En la última etapa, llamada 

metanogénesis, el hidrógeno y ácido acético son transformados en metano por las arqueas 

metanogénicas (Ren, 2018).  

Este tratamiento proporciona un método para reducir la contaminación de las operaciones 

agrícolas e industriales y compensar el uso de combustibles fósiles. Como una de las tecnologías 

más eficientes para el tratamiento de residuos y aguas residuales, la digestión anaerobia se ha 

utilizado ampliamente para el tratamiento de lodos de tratamiento de agua residual y en el 

tratamiento de residuos industriales orgánicos. Además, ofrece ventajas significativas, como baja 

producción de lodos, bajo requerimiento de energía y la posible recuperación de energía en forma 

de biogás (Chen et al., 2008; Mao et al., 2015).  

Sin embargo, la digestión anaerobia de un solo sustrato presenta algunos inconvenientes 

relacionados con sus propiedades del sustrato. Por ejemplo, los lodos de plantas de tratamiento se 

caracterizan por cargas orgánicas bajas, el estiércol de animales tiene cargas orgánicas bajas y altas 

concentraciones de nitrógeno que pueden inhibir la metanogénesis; la fracción orgánica de 

residuos sólidos urbanos (FORSU) tiene materiales indeseados así como una alta concentración de 

metales pesados; los cultivos y residuos agroindustriales son sustratos estacionales, los cuales 

pueden carecer de nitrógeno y los residuos de mataderos incluyen riesgos asociados con 

concentraciones altas de nitrógeno y/o ácidos grasos de cadena larga, ambos potenciales 

inhibidores de la actividad metanogénica. La mayoría de estos problemas pueden ser solucionados 

con la adición de un co-sustrato lo que ha sido llamado recientemente co-digestión anaerobia 

(Mata-Álvarez et al., 2014). 
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La co-digestión anaerobia es la digestión anaerobia simultánea de dos o más sustratos; es una 

opción para superar las desventajas de la mono-digestión y mejorar la viabilidad económica de las 

plantas de digestión anaerobia debido a la mejora en la producción de biogás y el rendimiento de 

metano. Además, puede dar los siguientes beneficios: mejorar la estabilización del proceso, diluir 

sustancias inhibitorias, balance de nutrientes, lograr el contenido de humedad requerida en la 

alimentación del digestor, incrementar la carga de materia orgánica biodegradable y produce 

efectos sinérgicos entre los microorganismos. Este proceso puede potenciar la producción de 

biogás del 25 al 400% sobre la mono-digestión de los mismos sustratos (Hagos et al., 2017).  

Los lodos provenientes de plantas de tratamiento de agua residual (PTAR) y FORSU son dos residuos 

con un alto potencial de metano debido a su contenido de sólidos volátiles; especialmente en el 

caso de la FORSU, los problemas derivados de su disposición en rellenos sanitarios o incineración 

pueden ser resueltos por el proceso de co-digestión (Nielfa et al., 2015). La FORSU es la fracción 

orgánica de residuos orgánicos húmedos y compostables de rápida degradación encontrada en los 

residuos sólidos urbanos; es decir, todo aquel residuo sólido biodegradable (Durán et al., 2014). 

Puede comprender desperdicio de alimentos, jardín, papel y otros residuos orgánicos y es 

altamente biodegradable con pocos materiales inertes y micro contaminantes y típicamente tiene 

un alto rendimiento energético superior a 200 m3 de biogás (aproximadamente 400 kWh de 

potencia) por tonelada tratada; sin embargo, la caracterización de sus propiedades debe tomar en 

cuenta el contexto regional, estacional y socioeconómico. Un co-sustrato ideal para este residuo 

debería estar caracterizado por una concentración de materia orgánica equivalente a la FORSU para 

reducir la necesidad de cambiar el tiempo de retención hidráulica del digestor y fácilmente 

degradable con alto potencial de generación de biogás, sin materiales tóxicos, con presencia de 

macro y micro nutrientes, suministro abundante, almacenable y barato si se necesita comprar. 

Entre los co-sustratos, el más ampliamente usado es el lodo de tratamiento de agua residual. 

Específicamente, la co-digestión de FORSU y lodo tiene beneficios tales como la mejora en el 

contenido de humedad, micro y macronutrientes, capacidad de amortiguación y una mejor relación 

C/N. También proporciona al lodo la dilución de compuestos como metales pesados, productos 

farmacéuticos y patógenos (Tyagi et al., 2018). 

En bioprocesos la aplicación de modelos matemáticos permite representar y predecir el 

comportamiento dinámico del sistema y por lo tanto el establecimiento de estrategias de control y 

medidas de gestión operativas. En el caso de la co-digestión los modelos han sido usados para 

evaluar la producción de metano, combinando parámetros operacionales tales como el tiempo de 

retención hidráulico y características del sustrato que difieren entre plantas de tratamiento de 

aguas residuales. El modelo de digestión anaerobia ADM1 (por sus siglas en inglés de Anaerobic 

Digestión Model No. 1) de la International Water Association (IWA) es un ejemplo de un modelo 

general efectivo que puede ser aplicado a muchas clases de sustratos orgánicos, el cual requiere 

una caracterización de la biodegradabilidad de los sustratos requeridos antes de usarlo (Hidaka et 

al., 2015). Desafortunadamente, la aplicación adecuada del modelado para las estrategias de 

control sigue siendo un tema complejo y no resuelto (Carrera-Chapela et al., 2016).  
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2. ANTECEDENTES 

La co-digestión anaerobia surgió a fines de la década de 1970, permitiendo el tratamiento de una 

amplia gama de residuos orgánicos. La co-digestión de dos o más sustratos proporciona una mejor 

disponibilidad y equilibrio de macro y micronutrientes, dilución de compuestos tóxicos o 

inhibidores, balance de humedad y mejor capacidad de amortiguación de la mezcla con respecto a 

la mono-digestión. Además, permite efectos sinérgicos positivos (efectos de mayor magnitud por 

acción de la mezcla de sustratos con respecto al efecto de cada sustrato de forma individual 

(Vivekanand et al., 2018)) sobre la eficiencia del proceso: incremento de la fracción biodegradable, 

ampliación de la comunidad microbiana involucrada en el proceso de digestión y mayores 

concentraciones de biomasa activa; lo que conduce a una mejor estabilidad del proceso y mayor 

generación de biogás (Tyagi et al., 2018).  

Inicialmente, la co-digestión anaerobia se centró en la mezcla de sustratos que favorecen las 

interacciones, por ejemplo, el equilibrio de macro y micronutrientes, el balance de humedad y/o 

los compuestos tóxicos o inhibidores diluidos. En estas circunstancias, la co-digestión produce más 

metano que el producido en ambas digestiones individuales. Sin embargo, hoy en día, debido a las 

perspectivas industriales y ya que la producción de metano es consecuencia del incremento de la 

carga orgánica en lugar de los sinergismos, todas las clases de mezclas son consideradas y usadas 

(Mata-Alvarez et al., 2014). 

Con respecto a la co-digestión anaerobia, se han publicado varios artículos que investigan la 

interacción del estiércol de ganado con otras fuentes de biomasa para mejorar las tasas de 

producción de biogás. En los últimos quince años los mayores esfuerzos de investigación se han 

enfocado al estudio de la digestión conjunta de diferentes combinaciones de residuos municipales, 

industriales y agrícolas, por lo que las publicaciones sobre co-digestión anaerobia muestran un 

incremento considerable; esto indica que es un proceso factible y aplicable en la mejora de la 

producción de biogás y la protección ambiental. Sin embargo, la diferencia en la composición de la 

materia prima debe ajustarse para algunos residuos locales complejos (Hagos et al., 2017). 

El aumento en las publicaciones sobre el proceso de co-digestión anaerobia en la última década 

refleja la viabilidad y la idoneidad del proceso en el mejoramiento de la generación de biogás y la 

sostenibilidad ecológica, así como el potencial de uso de las diferentes clases de residuos como 

materia prima en el proceso. Sin embargo, algunos desafíos necesitan ser confrontados para 

convertir la producción a escala de laboratorio a nivel industrial.  Pero la investigación perspicaz de 

los factores que afectan la co-digestión anaerobia, el ajuste de los parámetros operativos y las 

estrategias de optimización siguen requiriendo mayor investigación. En este sentido, los modelos 

existentes no pueden evaluar las propiedades complejas y el proceso de conversión de la materia 

prima de entrada de manera eficiente. Se requiere un análisis exhaustivo que facilite el proceso de 

simulación y los efectos de algunos elementos que intervienen en el proceso también deben 

estudiarse en el futuro. Por lo cual, la exploración de todos estos problemas es esencial para 

desarrollar un modelo más robusto para el proceso (Siddique y Wahid, 2018). 

En la actualidad, la co-digestión anaerobia puede ser considerada como el tema más relevante 

dentro de la investigación en digestión anaerobia (Mata-Alvarez et al., 2014; Hagos et al., 2017). 
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2.1 PLANTEAMIENTO DEL PROBLEMA  

La producción mundial de residuos sólidos urbanos es de aproximadamente 1300 millones de 

toneladas por año y se estima que, en 2025, aumentará a 2200 con aproximadamente el 46% de 

contenido orgánico (Campuzano y González-Martínez, 2016). Esta situación puede generar 

problemas de salud pública y protección del ambiente al atraer vectores de enfermedades y 

exponer a las personas que viven cerca de los sitios de disposición de residuos; por lo que se deben 

realizar esfuerzos para aumentar la reducción, el reciclaje y la recuperación de materiales útiles a 

partir de residuos (Tyagi et al., 2018).  

Aunado a lo anterior, en 2008 se produjeron más de 10 millones de toneladas de sólidos secos de 

lodos de PTAR en 26 estados miembros de la Unión Europea (Kacprzak et al., 2017). En 2013, en 

China se produjeron aproximadamente 6.25 millones de toneladas secas de lodos y en EE. UU., la 

cantidad de biosólidos generados anualmente a partir de lodos de aguas residuales estabilizadas es 

superior a 8 millones de toneladas secas (Liu et al., 2016 a). 

En México se producen anualmente 14.27 millones de toneladas de residuos orgánicos 

(SEMARNAT, 2017) y 232 mil toneladas de lodos de provenientes de los sistemas de tratamiento de 

agua residual (INECC-SEMARNAT, 2012); por lo cual, la implementación de la co-digestión 

anaerobia entre estos sustratos, se presenta como una alternativa viable, teniendo como valor 

agregado la recuperación de energía en forma de biogás.  

En los últimos años, el interés por las energías renovables ha crecido, impulsado por la 

preocupación por el calentamiento global, la seguridad energética, la recuperación de recursos y la 

alta producción de residuos sólidos orgánicos, así como los problemas relacionados con su 

eliminación. Por lo que ha surgido la necesidad de desarrollar y optimizar tecnologías que faciliten 

el tratamiento adecuado de los residuos (Kouas et al., 2018). En este sentido, la modelación es una 

herramienta importante para evaluar aspectos de bioprocesos, diseño de procesos, determinación 

de condiciones óptimas de operación y control de los procesos de digestión anaerobia. Mejoran la 

comprensión del sistema, la formulación y validación de hipótesis y pueden predecir el rendimiento 

del sistema (Mendes et al., 2015; Kouas et al., 2018). 

Por lo anterior, surge la intención de evaluar la producción de metano a partir de la co-digestión 

anaerobia de estos residuos y utilizar una herramienta eficiente y accesible para representar el 

comportamiento del proceso en el que se consideren los principales aspectos entre FORSU y lodos 

de tratamiento de agua residual.  
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2.2 JUSTIFICACIÓN  

Durante la digestión anaerobia de la biomasa, mediante una serie de reacciones bioquímicas, se 

genera el biogás, producto de la descomposición anaerobia de materia orgánica. El cual, está 

constituido principalmente por metano (CH4) y dióxido de carbono (CO2). Este biogás puede ser 

capturado y usado como combustible y/o electricidad. De esta forma, la digestión anaerobia, como 

método de tratamiento de residuos, permite disminuir la cantidad de materia orgánica 

contaminante, estabilizándola y al mismo tiempo, produciendo energía con un biocombustible 

gaseoso (FAO, 2011).  La digestión anaerobia es un proceso biológico que convierte sustratos 

complejos en biogás y digestato por acción microbiana en ausencia de oxígeno a través de cuatro 

etapas sucesivas principales denominadas, hidrólisis, acidogénesis, acetogénesis y metanogénesis. 

Es una de las tecnologías más antiguas para estabilizar los residuos orgánicos y muy adecuada 

debido a sus impactos ambientales limitados y su alto potencial de recuperación de energía. Tales 

aspectos positivos, junto con las preocupaciones sobre el crecimiento de la población, el aumento 

de la demanda de energía y el calentamiento global han promovido una mayor investigación sobre 

el desarrollo y la mejora del proceso (Ariunbaatar et al., 2014). El uso de la digestión anaerobia para 

el tratamiento de aguas residuales comenzó tarde en México en comparación con países europeos 

o de América del Norte. El primer digestor fue construido en 1987. El desarrollo posterior fue lento 

debido a la crisis económica y la reducción de la disponibilidad de fondos públicos y privados para 

resolver problemáticas ambientales (Monroy et al., 2000). 

Una opción interesante para mejorar los rendimientos de la digestión anaerobia de los residuos 

sólidos es la co-digestión, es decir, la digestión anaerobia de dos o más sustratos de origen diferente 

que en la mayoría de los casos mejora los rendimientos de biogás. Su principal ventaja consiste en 

aprovechar la sinergia de la mezcla, compensando las carencias que cada uno de los sustratos 

tengan por separado. Sus objetivos generales son: aprovechar la complementariedad de los 

compuestos para dar lugar a procesos más eficaces, compartir instalaciones y unificar metodologías 

reduciendo así costos de inversión y explotación y amortiguar las variaciones temporales en 

producción y composición de cada residuo por separado (Lara, 2014).  

En la FORSU el contenido de materia orgánica biodegradable, la relación carbono/nitrógeno (C/N), 

así como el porcentaje de materia seca son mayores en comparación con el lodo de PTAR. Sin 

embargo, una mayor concentración de macronutrientes y micronutrientes contenidos en los lodos 

compensa la falta de nutrientes que suele caracterizar a la fracción orgánica de los residuos sólidos 

urbanos (RSU) (Esteban, 2014).  

Para proporcionar una mayor comprensión de los mecanismos que influyen en el proceso de 

digestión anaerobia, se han desarrollado diversos modelos. Desde los modelos matemáticos 

dinámicos iniciales de digestores de finales de la década de 1960, hasta modelos más complejos 

para dar cuenta de las interacciones e inhibiciones microbianas significativas. Idealmente, se 

supone que los modelos de proceso deben describir los aspectos cualitativos y cuantitativos de las 

reacciones microbianas. Sin embargo, la tarea de obtener las constantes cinéticas válidas que se 

requieren se complica por el hecho de que la digestión anaerobia es en sí misma un proceso 

dinámico complejo de múltiples etapas que implica varios grupos microbianos. El poder predictivo 

de los modelos está limitado por la falta de conocimiento sobre los microorganismos específicos 

involucrados y su metabolismo. Por lo tanto, los esfuerzos para desarrollar un modelo de digestión 
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anaerobia factible generalmente se basan en suposiciones que a su vez conducen a la 

desestimación de los fenómenos reales (Yu et al., 2013). A pesar de lo anterior, el uso de modelos 

para la predicción del rendimiento y el control del proceso en una amplia gama de condiciones de 

diseño y operación, es atractivo (Zhou et al., 2012). 

 

2.3 OBJETIVO 

Evaluar la producción de biogás a partir de la co-digestión anaerobia de FORSU y lodo de purga de 

agua residual a través del uso de reactores a escala de laboratorio y un modelo para la identificación 

del proceso con mayor rendimiento. 

 

2.4 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 
 

1. Caracterizar fisicoquímicamente los sustratos FORSU y lodos de purga de agua residual para 

la evaluación de su influencia en la producción de biogás. 

 

2. Medir la producción de biogás a partir de la digestón anaerobia de los sustratos 

individualmente y en co-digestión para la determinación de su eficiencia 

 

3. Calibrar la modelación de la co-digestión anaerobia FORSU y lodos de purga de aguas 
residuales en ADM1 para la identificación las principales variables que intervienen en el 
proceso.   
 

4. Identificar las comunidades microbianas presentes en la co-digestión anaerobia de FORSU 
y lodos de purga de agua residual para el análisis de las rutas metabólicas predominantes. 
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3. MARCO TEÓRICO 

 

3.1 DIGESTIÓN ANAEROBIA 
 

Existen diversas definiciones para la digestión anaerobia realizadas por diferentes autores. Van Lier 

et al. (2008) la consideran como el proceso de fermentación en el que la materia orgánica es 

degradada y se produce biogás, compuesto principalmente de metano y dióxido de carbono; Ward 

et al. (2008) como el proceso de descomposición de la materia orgánica por un consorcio 

microbiano en un ambiente libre de oxígeno; Fernández Rodríguez et al. (2012) la han definido 

como un proceso biológico adecuado para el tratamiento de residuos orgánicos que degrada el 

material orgánico sin oxígeno, generando metano y un residuo digerido similar al compost 

producido aeróbicamente; mientras que Jain et al. (2015) la exponen como un método para 

descomponer la materia orgánica con la ayuda de una variedad de microorganismos anaerobios en 

condiciones anaerobias o sin oxígeno cuyo producto final incluye biogás (compuesto por CH4, CO2 

e impurezas) y un residuo orgánico y recientemente, para Cardona et al. (2019) es un proceso 

biológico de múltiples etapas que permite convertir varios tipos de residuos orgánicos en una 

energía renovable, el biogás (compuesto de CH4 y CO2) y el digestato. Para el presente trabajo, se 

entenderá como el proceso biológico de degradación de la materia orgánica por medio de un 

consorcio microbiano en condiciones libres de oxígeno a través del cual se genera biogás y digestato 

como subproductos.  

Este proceso ocurre en muchos lugares donde existe materia orgánica disponible y el potencial 

redox es bajo (cero oxígeno); este es el caso típico de los estómagos de rumiantes, pantanos, 

sedimentos de lagos y arroyos, rellenos sanitarios municipales o en alcantarillados.  El tratamiento 

anaerobio es muy efectivo para remover compuestos orgánicos biodegradables dejando NH4
+, PO4

3, 

S2- en la solución. El tratamiento puede ser conducido en sistemas técnicamente simples y el 

proceso puede ser aplicado en cualquier escala y en casi cualquier lugar.  Además, la cantidad de 

lodo de exceso producido es muy pequeña y bien estabilizada, incluso teniendo un valor de 

mercado cuando el lodo granular anaerobio se produce en el biorreactor. Así mismo, produce 

energía útil en forma de biogás en lugar de consumirla (Van Lier et al., 2008). De manera general, 

el proceso de digestión anaerobia se realiza en reactores, llamados biodigestores o fermentadores 

que pueden incluir diversos sistemas integrados, tales como agitación, calentamiento y aislamiento 

térmico (Durán et al., 2014). 

La digestión anaerobia es un sistema complejo y dinámico que depende de varios microorganismos 

con diferentes condiciones de operación. También depende del tipo y estructura de los sustratos. 

Los carbohidratos, lípidos y proteínas son los principales constituyentes de los materiales orgánicos 

que los microorganismos pueden degradar en una forma más simple en un ambiente libre de 

oxígeno. Este sistema consta de las siguientes etapas: hidrólisis, acidogénesis, acetogénesis y 

metanogénesis (Siddique y Wahid, 2018). 

 

Hidrólisis 

Es el primer paso del proceso de digestión anaerobia; en esta etapa, las sustancias orgánicas 

complejas que las bacterias no pueden utilizar directamente (el sustrato) experimentan una 

reacción que reduce o descompone los polímeros a moléculas solubles simples con la ayuda de 
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enzimas hidrolíticas extracelulares (Jain et al., 2015; Li et al., 2019). Como las bacterias son 

incapaces de aprovechar la materia orgánica particulada, el primer paso en la degradación 

anaerobia consiste en la hidrólisis de polímeros.  En este proceso las moléculas orgánicas complejas 

y no disueltas son degradadas a través de la acción de exoenzimas para producir moléculas más 

pequeñas las cuales pueden cruzar la pared celular y constituir las principales fuentes de carbono y 

energía para los microorganismos. Durante el proceso enzimático, las proteínas son hidrolizadas a 

aminoácidos, los polisacáridos a azúcares simples y los lípidos a ácidos grasos de cadena larga 

(Durán et al., 2014; Vögeli, 2014). 

 

Acidogénesis 

También conocida como fermentación, es la etapa intermediaria del metabolismo del sustrato 

como aceptor de electrones. En este proceso, las bacterias fermentativas convierten los 

monómeros solubles (compuestos reducidos) en productos terminales, como AGV, acompañados 

por la generación de materiales celulares. (Jain et al., 2015; Li et al., 2019). Durante la etapa de la 

acidogénesis, los productos de la hidrólisis (aminoácidos, azúcares simples y ácidos grasos de 

cadena larga), son difundidos al interior de las células bacterianas a través de la membrana celular 

y subsecuentemente fermentados u oxidados por vía anaerobia. La acidogénesis se lleva a cabo por 

un grupo amplio de microorganismos anaerobios facultativos y anaerobios. Los productos de la 

acidificación consisten en una variedad de compuestos orgánicos pequeños, principalmente AGV, 

así como H2, CO2, ácido láctico, etanol y amonio. Característicamente, los compuestos neutrales 

como los azúcares y proteínas son convertidos en ácidos grasos volátiles y ácido carbónico, siendo 

el principal producto final el acetato. Por lo tanto, los organismos fermentativos son designados 

como acidificadores o acidógenos. La acidogénesis es la etapa más rápida de conversión en la 

cadena alimenticia anaerobia (Gerardi, 2003; Van Lier et al., 2008). 

 

Acetogénesis 

Como consecuencia de la acidogénesis, los microorganismos acetógenos obligados reductores de 

protones, llevan a cabo la acetogénesis. Durante esta tercera etapa, los productos de la 

acidogénesis se oxidan a acetato, CO2 y H2 junto con metilamina y metanol que se utilizarán como 

sustratos directos para la producción de metano (Jain et al., 2015; Chatterjee y Mazumder, 2019; 

Li et al., 2019). Los sustratos acetogénicos más importantes son propionato y butirato, 

intermediarios clave en el proceso de digestión anaerobia. También lactato, etanol y metanol y aún 

H2 y CO2 son acetogénicamente convertidos en acetato, con la generación de subproductos como 

NH3, CO2 y H2S. Durante estas reacciones la demanda química de oxígeno (DQO) es reducida y el pH 

decrece. El hidrógeno desempeña un importante papel intermediario en este proceso, ya que la 

reacción solo ocurrirá si la presión parcial es lo suficientemente baja como para permitir 

termodinámicamente la conversión de todos los ácidos (Van Lier et al., 2008; Vögeli, 2014; Zhang 

et al., 2014). 

 

Metanogénesis 

Es el último paso del proceso de anaerobia de la materia orgánica. La degradación metanogénica 

de cada sustrato depende tanto de la naturaleza del mismo como de la ruta metabólica 
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seleccionada por los microorganismos para su degradación (Durán et al., 2014). Esta etapa es un 

proceso complejo logrado por la acción sinérgica de varias especies de microorganismos 

metanógenos anaerobios estrictos. El CH4 y CO2 se producen a partir de los productos de la 

acidificación (acetato, H2 + CO2 y metilamina + metanol) a través de la metanogénesis acetotrófica, 

metanogénesis hidrogenotrófica y metanogénesis metilotrófica. (Jain et al., 2015, Chatterjee y 

Mazumder, 2019; Li et al., 2019). Un grupo de arqueas metanogénicas reduce el dióxido de carbono 

usando hidrógeno como donador de electrones y descarboxilan acetato para formar CH4. 

Generalmente cerca del 70% de la producción de metano se origina del acetato como precursor 

principal (Van Lier et al., 2008). El biogás producto del proceso, consiste principalmente en CH4 y 

CO2, pero también descomposición contiene otras “impurezas”, como el sulfuro de hidrógeno, 

nitrógeno, oxígeno e hidrógeno. El biogás con un contenido de metano superior al 45% es 

inflamable y cuanto mayor sea el contenido de CH4, mayor será su valor energético (Vögeli, 2014). 

Las arqueas metanogénicas se dividen en 26 géneros. Morfológicamente exhiben casi todas las 

formas que se presentan en bacterias: cocos (Methanococcus), barras (Methanobacterium), barras 

cortas (Methanobrevibacter), Spirillaceae (Methanospirillum), sarcina (Methanosarcina) (Ziemiński 

y Frąc, 2012; Manyi-Loh et al., 2013). 

 

3.1.1 Digestión anaerobia de FORSU 

 

La gestión de los RSU se ha convertido en una de las principales preocupaciones mundiales debido 

a la creciente urbanización, la consiguiente generación de dichos residuos y los impactos adversos 

a la salud pública y el ambiente. Los niveles actuales de generación de RSU a nivel mundial se sitúan 

en aproximadamente 1300 millones de toneladas por año (1.2 kg per cápita por día) y se espera 

que aumenten a alrededor de 2200 millones de toneladas por año para 2025. Como resultado de 

los problemas de salud pública y protección del ambiente, se hacen cada vez más esfuerzos para 

aumentar la reducción, el reciclaje y la recuperación de materiales útiles a partir de residuos. Un 

componente clave, que es técnica y económicamente viable para la recuperación, es la energía de 

la FORSU que administrado de manera eficiente puede ser una fuente valiosa de energía renovable 

(Tyagi et al., 2018). 

La definición de FORSU varía regional y nacionalmente; en EE. UU., se considera una mezcla de 

alimentos, residuos de jardín y papel. En la Unión Europea se considera una mezcla de residuos de 

parques, jardines y cocinas (Campuzano y González-Martínez, 2016). Para efectos del presente 

documento se considera a la FORSU como la fracción orgánica de residuos orgánicos húmedos y 

compostables de rápida degradación encontrada en los residuos sólidos urbanos; es decir, todo 

aquel residuo sólido biodegradable (Durán et al., 2014).  

Desde el punto de vista de la composición química la FORSU contiene los tres grupos principales de 

sustancias orgánicas biodegradables: carbohidratos, proteínas y lípidos. La presencia de estas está 

influenciada por aspectos sociales y económicos, en gran parte relacionados con la disponibilidad 

de alimentos, la variación estacional y los patrones de consumo, por lo que la composición depende 

de la región geográfica, número de habitantes y condición social, actividades económicas 

predominantes, hábitos alimentarios regionales, temporada y sistema de recolección (Alibardi y 

Cossu, 2015). 
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La degradación anaerobia de la FORSU tiene lugar naturalmente en los rellenos sanitarios y el biogás 

producido generalmente se libera a la atmósfera o se usa para la producción de energía. En estos, 

un sistema de pozos y tuberías recoge el biogás y lo transporta a una caldera o turbina donde se 

quema para generar calor o electricidad, o simplemente se quema. Actualmente la tendencia real 

es disminuir la cantidad de residuos dispuestos en los rellenos sanitarios y utilizar las instalaciones 

sólo para eliminar los residuos restantes (Campuzano y González-Martínez, 2016). En este sentido, 

las opciones de manejo están dirigidas a estabilizar la FORSU por medio de diferentes tecnologías, 

ya sea basadas en procesos térmicos o, más frecuentemente, en procesos biológicos como el 

compostaje o la digestión anaerobia (Alibardi y Cossu, 2015). 

La generación de FORSU ha aumentado en los últimos años y su valorización es la estrategia más 

atractiva para evitar que se convierta en un problema (Fernández-Rodríguez et al., 2013). La 

digestión anaerobia de FORSU y otros residuos orgánicos se ha utilizado ampliamente como una 

forma de recuperar energía en forma de biogás y muchos investigadores, empresas y agencias 

gubernamentales están trabajando activamente para mejorar los procesos. En realidad, la digestión 

anaerobia es el proceso más prometedor y sostenible para el tratamiento de residuos orgánicos 

porque produce complementos de energía y fertilizantes como el compost rico en nitrógeno. Al 

procesar adecuadamente el biogás, ayuda a reducir las descargas de metano a la atmósfera, lo que 

reduce las emisiones de gases de efecto invernadero, olores y problemas sanitarios de los 

vertederos. Por otro lado, existen desventajas como la complejidad de la puesta en marcha de los 

reactores, el aumento del tiempo de estabilización y la presencia de compuestos tóxicos e 

inhibidores cuando la FORSU no es adecuada. Sin embargo, se requiere un análisis complejo para 

el control del proceso porque es sensible a las diferentes composiciones de los residuos 

(Campuzano y González-Martínez, 2016). 

Como sustrato principal la FORSU no ha sido estudiada como el estiércol o los lodos de plantas de 

tratamiento, por factores como el alto potencial de biogás de este tipo de residuo, el bajo número 

de plantas y su ubicación; sin embargo, ha sido típicamente usada como co-sustrato de los lodos de 

plantas de tratamiento por que en muchos lugares están equipadas con digestores anaerobios, por 

lo tanto, la co-digestión entre lodos de tratamiento y la FORSU ha sido considerada como una 

manera para reducir significativamente los costos de tratamiento de ambos residuos (Mata-Álvarez 

et al., 2014).   

La eliminación en vertederos o el tratamiento térmico son las formas más comunes de disposición 

de la FORSU debido principalmente sus características y por la presencia de materiales no deseados 

como vidrio, metales o plásticos en el digestato lo que representa un problema que debe tenerse 

en cuenta. Si se utiliza como fertilizante, el digestato requiere una fase posterior de tratamiento 

aerobio para la estabilización completa de la fracción orgánica, lo que aumenta los costos de todo 

el proceso. Por esta razón, es necesario atender la correcta separación de las fracciones no 

deseadas del flujo de material orgánico después de la fase de recolección para tener un material 

utilizable en plantas de digestión anaerobia y obtener un digestato de buena calidad (Novarino y 

Zanetti, 2012). 
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3.1.2 Digestión anaerobia de lodos de PTAR 

 

El término lodo ha sido usado para designar a los subproductos semisólidos del tratamiento de 

aguas residuales (Von Sperling, 2007). Como residuo de una planta de tratamiento de aguas 

residuales, los lodos son una mezcla biológicamente activa de agua, materia orgánica (derivada de 

desechos humanos, residuos de alimentos, etc.), microorganismos vivos y muertos (incluidos 

patógenos) y contaminantes tóxicos inorgánicos y orgánicos (Kacprzak et al., 2017). 

Hay tres categorías principales de lodos: Lodos originados del tratamiento de aguas residuales 

urbanas (aguas residuales domésticas o la mezcla de aguas residuales domésticas con aguas 

residuales industriales y/o aguas pluviales de escorrentía), lodos originados del tratamiento de 

aguas residuales industriales y lodos del tratamiento de agua potable. Las características de los 

lodos dependen de la carga de contaminación original del agua tratada, y también de las 

características técnicas del tratamiento realizado. El tratamiento del agua concentra la 

contaminación presente en el agua y, por lo tanto, los lodos contienen una gran variedad de 

materia, suspendida o disuelta. Algunos compuestos pueden reutilizarse de manera útil (materia 

orgánica, nitrógeno, fósforo, potasio y calcio, principalmente) mientras que otros compuestos son 

contaminantes (como metales pesados, contaminantes orgánicos y patógenos) (European 

Commission, 2001). 

 

Lodos primarios 

Son los lodos producidos durante el tratamiento primario de las aguas residuales. Los tratamientos 

pueden ser físicos o químicos para eliminar la materia en suspensión (sólidos, grasa y residuos). El 

tratamiento físico más común es la sedimentación la cual consiste en la eliminación de sólidos 

suspendidos de líquidos por asentamiento gravitacional. Otro tratamiento físico es la flotación, en 

esta, se introduce aire en las aguas residuales en forma de burbujas finas, que se adhieren a las 

partículas que se eliminarán; las partículas ascienden a la superficie y se eliminan mediante 

raspado. En la etapa mecánica, se pueden eliminar del 50 al 70% de los sólidos suspendidos y del 

25 al 40% de la DBO. Los tratamientos químicos son la coagulación y la floculación, utilizadas para 

separar sólidos suspendidos cuando sus tasas de sedimentación normales son demasiado lentas 

para proporcionar una clarificación efectiva (European Commission, 2001; Manara y Zabaniotou, 

2012). 

 

Lodos secundarios o biológicos 

Son lodos producidos durante el tratamiento biológico, o también llamado secundario, de aguas 

residuales. Durante el tratamiento secundario se elimina la materia biológica disuelta y suspendida. 

Los microorganismos autóctonos, en su mayoría bacterias, son los agentes activos que típicamente 

realizan el tratamiento en un hábitat controlado. El tratamiento secundario también requiere un 

proceso de separación de los microorganismos del agua tratada antes de la descarga o el 

tratamiento terciario. Los procesos de tratamiento biológico se consideran los métodos de 

tratamiento de aguas residuales más recomendables en aspectos ambientales y económicos. Los 

microorganismos descomponen los materiales orgánicos presentes en los residuos municipales y, 

por lo tanto, permiten la valorización de los residuos mediante la producción de compuestos de 
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alto valor agregado, como una amplia gama de sustancias derivadas de microorganismos, incluidos 

biopolímeros y biocombustibles que han sido obtenidos a nivel experimental (Manara y 

Zabaniotou, 2012). 

 

Lodos mixtos 

Los lodos primarios y secundarios se pueden mezclar entre sí generando un tipo de lodo 

denominado lodo mixto (European Commission, 2001). 

 

Lodos terciarios 

Los lodos terciarios se generan al realizar un tratamiento terciario como coagulación-floculación. 

Es un proceso adicional al tratamiento secundario diseñado para eliminar los nutrientes no 

deseados restantes (principalmente nitrógeno y fósforo) a través de procesos químicos o 

bacterianos de alto rendimiento. Estos tratamientos son necesarios cuando se requiere un alto nivel 

de descontaminación (European Commission, 2001; Manara y Zabaniotou, 2012). 

 

Lodos digeridos 

Después del tratamiento con agua, se deben realizar tratamientos adicionales en el lodo para 

estabilizar la materia orgánica y reducir el contenido en agua, el potencial de generación de olores, 

la carga patógena y el volumen y la masa global. Varios tratamientos pueden aplicarse a los lodos 

para lograr esto (European Commission, 2001). La Figura 3.1, muestra las etapas en las que se 

generan los diferentes tipos de lodos en el proceso del tratamiento de agua residual. 

 

 

Figura 3.1. Tratamiento de agua residual y generación de lodos (Modificado de European Commission, 

2001) 
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La gestión de los lodos de plantas de tratamiento de agua residual es un tema de creciente 

importancia. De acuerdo con las regulaciones europeas, los métodos de almacenamiento están 

siendo reemplazados por métodos que conducen a la estabilización de los residuos, al reciclaje 

seguro, al desarrollo de estrategias, legislación y programas. Su objetivo es promover la gestión 

ecológica de los lodos. Por consiguiente, estos métodos pueden conducir a la recuperación de 

valiosas materias primas de materiales potencialmente peligrosos, procesándolos para permitir su 

uso en la agricultura, la industria o la recuperación de energía y calor (Ciesl̈ik et al., 2015). 

Grandes cantidades de lodos de aguas residuales se producen anualmente a partir de procesos de 

tratamiento biológico. Debido a las características de estos, el tratamiento y eliminación de lodos 

presentan desafíos crecientes para las PTAR. (Liu et al., 2016; Córdova et al., 2019). Este problema 

representa hasta el 50% de los costos operativos de una PTAR. Las cantidades diarias, expresadas 

como sólidos secos varían de 60 a 90 g por equivalente de población (Appels et al., 2011). 

Entre los procesos de tratamiento de lodos de aguas residuales, la digestión anaerobia es una 

tecnología prometedora debido a la capacidad de recuperación de energía, reducción de masa y 

eliminación de patógenos. Además, la degradación biológica de la materia orgánica en los lodos es 

un importante proceso de estabilización para su posterior aplicación en la tierra como mejorador 

de suelos (Liu et al., 2016). 

Debido a la naturaleza de las PTAR, los lodos residuales tienen una baja biodisponibilidad y/o 

biodegradabilidad. Esto se debe a que el lodo residual es una mezcla de diferentes células 

microbianas y compuestos orgánicos e inorgánicos que se adhieren junto con sustancias 

poliméricas extracelulares resistentes a la digestión anaerobia (Liu et al., 2016). 

Yuan y Zhu (2016) y Gil et al. (2018), mencionan que el lodo de aguas residuales se caracteriza por 

grandes tiempos de retención hidráulica o TRH (igual a 20-30 días lo que lleva a un gran volumen 

del digestor, que eventualmente conduce a un alto costo) y la existencia de contaminantes 

químicos, como metales pesados, agentes patógenos y contaminantes orgánicos persistentes; así 

como por bajas cargas orgánicas y concentraciones altas de nitrógeno que pueden inhibir a los 

metanógenos, y que la mayoría de estos problemas podrían resolverse mediante la adición de un 

co-sustrato. Además, para para mejorar la digestión anaerobia de este sustrato en términos de 

mayor rendimiento de metano, se recomienda implementar métodos de pretratamiento como los 

térmicos, ultrasónicos, químicos, de microondas y/o mecánicos (Gil et al., 2018). 

En general, se considera que, para el tratamiento de enormes cantidades de lodo, la digestión 

anaerobia es una tecnología económica y no dañina para el ambiente, ya que tiene la capacidad de 

reducir en aproximadamente 40% la carga total de biosólidos que deben eliminarse. Otras 

características beneficiosas incluyen la estabilización, mejora de la capacidad de deshidratación y 

el potencial de inactivar y reducir los microorganismos patógenos. Por lo tanto, se aplica cada vez 

más para reducir los costos operativos de una PTAR. La digestión anaerobia de lodos tiene la mayor 

capacidad de producción de biogás en general, aunque el rendimiento de metano obtenido a través 

de la digestión anaerobia depende de la composición del lodo. Sin embargo, en teoría, la 

producción de biogás es de 0.590 m3/kg de sólidos orgánicos secos como se muestra en la Figura 

3.2; en la que también se aprecia el rendimiento de metano a partir de FORSU con un valor superior 

a 0.2 m3/kg de sólidos orgánicos secos, así como de otros residuos (Appels et al., 2011). 
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Figura 3.2. Rendimiento promedio de metano obtenido a través de la digestión anaerobia de diferentes 

residuos (Appels et al., 2011) 

 

Finalmente, siendo la digestión anaerobia un proceso ampliamente aplicado, existen deficiencias 

en la evaluación precisa de su rendimiento, las cuales se deben principalmente al hecho de que el 

proceso no se ha comprendido completamente. Con relación a lo anterior, se pueden identificar 

campos en los que se necesita más investigación para optimizar el proceso; estos incluyen la 

identificación de la dinámica de la comunidad microbiana; la extensión de los modelos existentes 

mediante la inclusión de datos de la comunidad microbiana; el desarrollo y optimización de los 

métodos de tratamiento previo para mejorar la degradabilidad de la biomasa y los residuos, y la 

mejora y purificación del biogás obtenido (incluida su transformación en componentes de mayor 

valor agregado) (Appels et al., 2011). 

 

3.2 CO-DIGESTIÓN DE FORSU Y LODOS DE PTAR 
 

La co-digestión anaerobia puede considerarse como la digestión instantánea de dos o más mezclas 

de sustrato y co-sustrato. Normalmente, los procesos de digestión anaerobia son diseñados para 

un solo sustrato. Sin embargo, el uso de una variedad de sustratos hace que el proceso sea más 

estable. Muchos investigadores han trabajado en la co-digestión usando varias mezclas de residuos 

industriales, agrícolas y municipales con el interés principal de mejorar la generación de biogás y 

metano (Siddique y Wahid, 2018).  

El proceso pude tener distintas ventajas, que incluyen un aumento en la producción de metano, un 

mejor equilibrio de nutrientes en el digestor, mejora la estabilización del proceso, así como el 
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balance de nutrientes y los efectos sinérgicos de los microorganismos, desvío de productos 

orgánicos de los vertederos, reduce las emisiones de gases de efecto invernadero y ofrece mejoras 

económicas del sistema También proporcionaría la dilución de compuestos tóxicos como metales 

pesados, productos farmacéuticos y patógenos en los lodos. A pesar de estos beneficios, la 

adopción de la co-digestión es limitada porque puede introducir complejidad operativa y tiene 

algunos de los mismos desafíos que la mono-digestión, incluida la inhibición y la espumación por 

digestión (Cook et al., 2017). 

Algunas variables, como las características del co-sustrato, las inhibiciones provocadas por el co-

sustrato y la carga orgánica, pueden influir de manera importante en el sistema de co-digestión. 

Cuando se selecciona el co-sustrato, se deben considerar los costos de transporte desde el punto 

de generación a la planta de co-digestión como primer criterio de selección. Además, dado el 

objetivo de favorecer la sinergia y optimizar la producción de metano, también es esencial 

seleccionar un sustrato adecuado y la proporción de mezcla. Para reducir estos riesgos y permitir 

la adopción de la co-digestión, es necesario mejorar la comprensión del vínculo entre las mezclas 

de sustratos sobre el rendimiento y la estabilidad del co-digestor (Mata-Álvarez et al., 2014; 

Siddique y Wahid, 2018). En la Figura 3.3 se muestra el diagrama de flujo del proceso de co-

digestión anaerobia en el que se puede apreciar la presencia de dos sustratos orgánicos (A y B) al 

inicio del proceso, los pasos subsecuentes corresponden a los del proceso de digestión anaerobia 

mencionados previamente.  

 

3.2.1 Composición química de los sustratos  

 

Conocer las diferentes composiciones químicas de los sustratos es indispensable en un estudio de 

co-digestión anaerobia. Los sustratos contienen un amplio espectro de materia orgánica simple y 

compleja la cual puede ser usada en el proceso de digestión anaerobia. Dependiendo de las fuentes 

(agricultura, abono animal, residuos municipales, alimentarios e industriales), pueden predominar 

compuestos orgánicos específicos, aunque la mayoría de las veces la composición exacta del 

sustrato es difícil de conocer. Los análisis químicos de los sustratos proveen información útil para 

desarrollar el enfoque tecnológico para su tratamiento y utilización. La clasificación de los sustratos 

de acuerdo con su composición bioquímica puede ser de utilidad para evaluar su bioaccesibilidad, 

biodegradabilidad y biodisponibilidad (Hagos et al., 2017). 

 

3.2.1.1 Materiales orgánicos ricos en hidratos de carbono 

 

Los carbohidratos están presentes en todos los sustratos en diferentes proporciones. Los residuos 

de alimentos contienen azúcares simples y disacáridos, los cuales son fácilmente descompuestos 

por las comunidades metanogénicas con la formación de AGV que pueden inhibir el proceso. Para 

el funcionamiento equilibrado de los reactores anaerobios, se recomienda mezclar la materia prima 

que contiene altas cantidades de carbohidratos simples con residuos con un contenido más bajo de 

componentes orgánicos fácilmente degradables. Todos los materiales derivados de plantas son 

sustratos ricos en carbohidratos. El proceso de co-digestión anaerobia puede mejorar la 

digestibilidad de la celulosa y las hemicelulosas, y los efectos amortiguadores del amoníaco y los 



18 
 

AGV. A pesar de que las biomasas lignocelulósicas son recursos abundantes, aún son un reto debido 

a su baja producción de biogás y su inestabilidad potencial (Durán et al., 2014; Hagos et al., 2017). 

 

 

Figura 3.3. Diagrama de flujo de la co-digestión anaerobia. (Modificado de Siddique y Wahid, 2018) 

 

3.2.1.2 Materiales orgánicos ricos en proteínas 

 

Las proteínas también se encuentran en todos los sustratos orgánicos. Los residuos de mataderos, 

el estiércol de cerdos y pollos y los residuos de la industria del etanol son ejemplos de residuos 

orgánicos con alto contenido de proteínas. Las aguas residuales domésticas y los desperdicios de 

alimentos también contienen proteínas, pero en cantidades más bajas. Los sustratos ricos en 

proteínas son ricos en energía y producen una cantidad relativamente alta de metano en el biogás. 

El amoníaco y el amonio están en equilibrio entre sí para mantener la estabilidad del proceso, que 

depende en gran medida del pH y temperatura. La degradación microbiana de las proteínas da 

como resultado la liberación de iones de amonio que son inhibidores fuertes de los 

microorganismos metanogénicos. En altas concentraciones, el amoníaco puede inhibir los 

microorganismos. Cuando la concentración de amoníaco comienza a aumentar, conduce a la 

inestabilidad del proceso y a la falla del sistema. Los co-sustratos adecuados y el ajuste de la relación 
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carbono/nitrógeno (C/N) a su valor óptimo o enriquecimiento de cultivos en el sistema pueden 

minimizar este problema (Gerardi, 2003; Hagos et al., 2017; Siddique y Wahid, 2018). 

 

3.2.1.3 Materiales orgánicos ricos en grasas 

 

Los materiales orgánicos con alto contenido de grasa son utilizados para grandes producciones de 

biogás porque son fácilmente degradables. Sin embargo, con altas concentraciones, los lípidos 

causan diferentes tipos de problemas en los digestores anaerobios, incluido el bloqueo, la adsorción 

de la biomasa (que causa problemas de transferencia de masa) e inhibición microbiana. Por lo tanto, 

en presencia de ácidos grasos de cadena larga (AGCL), el sistema puede funcionar mal. La 

degradación de los triglicéridos produce AGCL (más de 12 átomos de carbono) y glicerol. El glicerol 

se convierte rápidamente en biogás, mientras que la descomposición de AGCL es un proceso más 

complejo. Algunos AGCL en altas concentraciones pueden inhibir la actividad de los 

microorganismos anaerobios. Los AGCL también tienen propiedades detergentes que pueden 

causar espuma, especialmente a temperaturas elevadas y su acumulación provoca la inhibición del 

sistema. La mezcla de materiales ricos en carbohidratos con los materiales ricos en grasa 

(degradables lentamente y degradables rápidamente) es ventajosa en el equilibrio nutricional, el 

enriquecimiento de microorganismos, la reducción de la acumulación de inhibidores, el aumento 

de la estabilidad, la alta eficiencia de la producción de biogás y el rendimiento de metano (Hagos 

et al., 2017; Siddique y Wahid, 2018). 

 

3.2.2 Temperatura 

 

La temperatura es uno de los principales factores para la supervivencia de los microorganismos 

durante el proceso de co-digestión anaerobia, su elección y control son críticos. Al respecto, se 

distinguen los procesos de digestión psicrofílico (25 °C), mesofílico (alrededor de 35 °C) y termofílico 

(alrededor de 55 °C). Los microorganismos crecen mejor en el mesofílico y termofílico. En general, 

un aumento de la temperatura tiene un efecto positivo en la tasa metabólica de los 

microorganismos y acelera los procesos de digestión, pero el proceso termofílico es más difícil de 

controlar y necesita más energía para mantener la temperatura constante del reactor. Las 

variaciones de temperatura pueden afectar el crecimiento microbiano y la producción de biogás se 

reducirá de manera significativa por lo que una producción continua y estable de metano puede 

ser alcanzada entre 32 y 35 °C. En general, el proceso mesofílico a menudo involucra una mayor 

diversidad de microorganismos y es más estable en comparación con el proceso termofílico, ya que 

hay menos variedades de microorganismos disponibles y activas en intervalos termofílicos. Los 

microorganismos mesófilos no pueden sobrevivir en los intervalos termófilos de temperatura, 

mientras que los microorganismos termófilos pueden sobrevivir en intervalos mesófilos de 

temperatura, pero su tasa de crecimiento es lenta. La temperatura es el parámetro importante para 

que los microorganismos crezcan en función de los requisitos óptimos y para mejorar la producción 

de biogás (Hagos et al., 2017; Matheri et al., 2017). Como ejemplo, en la Tabla 3.1 se muestran las 

temperaturas óptimas de crecimiento para algunos microrganismos metanogénicos.  
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Tabla 3.1. Temperaturas de crecimiento óptimo para algunos microorganismos metanogénicos 

(Ward et al., 2008) 

Intervalo de 
temperatura 

Género 
Temperatura óptima 

(°C) 

Mesofílico 

Methanobacterium 37–45 

Methanobrevibacter 37–40 

Methanosphaera 35–40 

Methanolobus 35–40 

Methanococcus 35–40 

Methanosarcina 30–40 

Methanocorpusculum 30–40 

Methanoculleus 35–40 

Methanogenium 20–40 

Methanoplanus 30–40 

Methanospirillum 35–40 

Methanococcoides 30–35 

Methanolobus 35–40 

Methanohalophilus 35–45 

Termofílico 
Methanohalobium 50–55 

Methanosarcina 50–55 

 

3.2.3 pH 

 

El pH tiene una influencia importante en el sistema de digestión anaerobia, ya que afecta la 

solubilización de la materia orgánica. En el proceso de producción de biogás, existen múltiples 

organismos que requieren un crecimiento de pH óptimo diferente, pero la mayoría prefieren un pH 

neutro. El intervalo más favorable para obtener la producción máxima de biogás en la digestión 

anaerobia es de 6.8 a 7.2. En el proceso, los microorganismos metanogénicos son muy sensibles a 

las variaciones de pH y prefieren un pH de alrededor de 7.0. Los microorganismos de la acidogénesis 

son relativamente menos sensibles y son tolerables en el intervalo de 4.0 a 8.5. Sin embargo, el pH 

óptimo para la hidrólisis y la acidogénesis está entre 5.5 y 6.5. El valor de pH óptimo es una de las 

razones principales para separar algunos digestores en dos fases como fase acidogénica y fase de 

metanogénesis. El valor del pH también es un factor importante porque influye en la proporción de 

formas ionizadas y no ionizadas (el exceso de sulfuro de hidrógeno, los ácidos grasos y el amoníaco 

son tóxicos en sus formas no ionizadas). En general, el valor de pH indica un ambiente saludable 

para los microorganismos del digestor. La co-digestión puede permitir un valor de pH estable al 

evitar la condición de acidificación extrema. El valor de pH en la co-digestión es más estable y más 

fácil de mantener en el intervalo óptimo en comparación con la digestión de un solo sustrato (Hagos 

et al., 2017; Siddique y Wahid, 2018). 

 

3.2.4 Tamaño de partícula 

 

El tamaño de partícula también afecta el proceso de co-digestión anaerobia de producción de 

biogás. Las partículas más grandes pueden causar obstrucciones y dificultar el proceso de digestión. 
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En contraste, el tamaño de partícula más pequeño mejora el área de superficie específica, lo que 

ayuda a que la hidrólisis se efectúe más rápidamente. Al reducir el tamaño de partícula mediante 

tratamiento mecánico, el proceso de degradación se acelera en los primeros días debido a que 

algunas veces se incrementa la solubilidad y la disponibilidad del material orgánico. Mientras más 

pequeñas son las partículas, mayor es el área superficial en la cual las bacterias pueden aprovechar 

el sustrato (Durán et al., 2014). 

 

3.2.5 Relación carbono/nitrógeno 

 

Durante la co-digestión la adición de co-sustratos ayuda a mantener la relación carbono nitrógeno 

(C/N) en los digestores. Esta relación refleja los niveles de nutrientes de un sustrato de digestión y, 

por lo tanto, los sistemas de digestión son sensibles a la relación C/N. Los sustratos con una relación 

óptima proveen nutrientes suficientes para que los microorganismos maximicen la producción de 

biogás. Los valores más bajos de C/N conducen a concentraciones más altas de amoníaco e impiden 

el crecimiento microbiano. Cuando la relación C/N es mayor que el valor óptimo en el proceso de 

fermentación, se producen grandes cantidades de AGV. Por lo tanto, mantener una relación C/N 

adecuada es importante en el proceso de co-digestión. Los residuos orgánicos utilizados en la 

producción de biogás son generalmente ricos en materiales resistentes como la lignocelulosa. Por 

ello, se requieren tratamientos previos especiales para utilizar dichos residuos en tiempos de 

retención cortos con organismos anaerobios. El proceso de digestión anaerobia es más estable 

cuando la relación C/N varía de 20 a 30. (Mao et al., 2015; Matheri et al., 2017). Las proporciones 

de C/N por encima de 30 conducirían a la inestabilidad del proceso debido a la deficiencia de 

nutrientes y resultaría en una eliminación deficiente del sustrato, así como la reducción de la 

generación de metano (Iacovidou et al., 2012; Mehariya et al., 2018). 

 

3.2.6 Carga orgánica 

 

La carga orgánica (CO) se considera como la cantidad de sólidos orgánicos secos cargados por 

unidad de tiempo, por unidad de volumen de un proceso de digestión. Es un parámetro clave para 

la actividad óptima de los microorganismos. Una CO más baja conduce a la ineficiencia de la 

digestión anaerobia. Una CO más alta mejora diferentes especies microbianas, requiere menos 

energía para el calentamiento y reduce el tamaño y la inversión para la construcción del digestor. 

Sin embargo, un incremento excesivo de CO puede conducir a la acumulación de AGV y etanol, a 

una transferencia de calor deficiente y a una distribución desigual durante la agitación. El 

rendimiento del reactor también depende de la CO, la cual regula la producción de biogás durante 

la co-digestión anaerobia y el rendimiento del metano aumenta significativamente con el aumento 

del porcentaje de CO hasta un cierto límite, pero el equilibrio y la productividad del proceso de 

digestión también puede ser perturbado (Mao et al., 2015; Mehariya et al., 2018; Siddique y Wahid, 

2018).  
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3.2.7 Tiempo de retención de sólidos 

 

El tiempo de retención de sólidos (TRS) es el tiempo promedio que los microorganismos (sólidos) 

permanecen en el digestor anaerobio. Debido a que el tiempo de generación (tiempo requerido 

para que una población de bacterias se duplique) de los microorganismos metanogénicos es 

relativamente largo en comparación con las bacterias aerobias y las bacterias anaerobias 

facultativas, el TRS típico para los digestores anaerobios es mayor de 12 días. No se recomiendan 

tiempos de retención menores de 10 días ya que se produce un lavado significativo de 

microorganismos metanogénicos. Los valores de TRS altos ofrecen ventajas ya que maximizan la 

capacidad de transformación de la materia orgánica, reducen el volumen requerido del digestor y 

proporcionan una capacidad de amortiguación para la protección contra los efectos de cargas de 

choque y compuestos tóxicos en aguas residuales y lodos; también ayudan a permitir la 

aclimatación biológica a compuestos tóxicos. Esto se puede lograr a través de dos medidas: 

aumentar el volumen del digestor o la concentración de microorganismos (sólidos) (Gerardi, 2003). 

Entre los co-sustratos empleados con FORSU, los lodos de tratamiento de agua residual son los más 

utilizados (62%), seguido por los residuos animales, principalmente estiércol (16%), residuos de 

alimentos y agroindustriales (15%) y otros como algas, residuos de jardín, residuos agrícolas y aguas 

residuales (7%). Además de un buen co-sustrato, se requiere la optimización de la relación de 

mezcla para una mejor eficiencia del proceso en términos de operación estable y rendimiento. En 

digestión anaerobia húmeda (<15% de sólidos totales), la mayor producción de biogás y la 

reducción de sólidos volátiles (SV) se logran con una proporción de mezcla FORSU-lodos de 80/20 

con base en sólidos totales (ST) (Tyagi et al., 2018).  

La co-digestión de FORSU con lodos de PTAR representa una solución valiosa para la eliminación de 

residuos orgánicos y una opción para generar energía por una fuente renovable (Esposito et al., 

2011 b). Los digestores anaerobios en plantas de tratamiento de aguas residuales a menudo están 

sobredimensionados (hasta en un 30%) y esto ofrece una buena oportunidad para la co-digestión 

de lodos con FORSU (Appels et al., 2001; Iacovidou et al., 2012). 

 

3.3 MODELACIÓN DEL PROCESO DE CO-DIGESTIÓN ANAEROBIA 
 

Las plantas de digestión anaerobia pueden co-digerir una variedad de sustratos para aumentar la 

producción de biogás. Dado que la cantidad de energía que se puede obtener por los residuos 

orgánicos depende de la eficiencia del proceso de co-digestión, la optimización operativa de este 

proceso es estratégicamente relevante. Sin embargo, la selección inadecuada de co-sustratos y su 

composición además de las condiciones de operación, pueden conducir a la inestabilidad del 

proceso y la reducción significativa de la producción de metano. Para este propósito, los 

experimentos a escala piloto ofrecen un alto nivel de éxito, pero requieren mucho tiempo para 

iniciarse y alcanzar condiciones estables. Además, la digestión anaerobia es un proceso complejo y 

la evaluación experimental de los efectos de todas las variables involucradas en su eficiencia 

requiere mucho tiempo lo que la vuelve inviable. Por lo tanto, es necesario un modelo integral de 

co-digestión para respaldar las decisiones de diseño y operación a gran escala, así como para ayudar 

en la escala de laboratorio e investigación piloto (Esposito et al., 2011 a; Xie et al., 2016). 
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Para predecir el comportamiento y ayudar en el diseño y gestión operativa de plantas industriales, 

se han desarrollado varios modelos estáticos y dinámicos en las últimas décadas. Los primeros 

modelos propuestos eran modelos cinéticos simples y consistían en un número limitado de 

ecuaciones. Luego, se desarrollaron modelos adicionales más sofisticados para satisfacer la 

necesidad de modelar aspectos más complejos de los procesos bioquímicos de la degradación 

anaerobia (Boubaker y Ridha, 2008; Esposito et al., 2011 b). 

En los últimos años ha habido un creciente interés en el modelado de co-digestión anaerobia que 

ha sido impulsado por la seguridad energética, la recuperación de recursos y la protección 

ambiental. Sin embargo, los datos de los digestores anaerobios a gran escala son escasos y la 

mayoría de las investigaciones son a escala de laboratorio por lo que sus resultados no pueden 

extrapolarse fácilmente (Xie et al., 2016). Por lo anterior, la modelación de la co-digestión se 

requiere para predecir, de manera clara y confiable, el efecto de mezclar dos o más residuos en un 

digestor y disminuir los impactos potencialmente negativos de la mezcla basados en decisiones 

aleatorias o heurísticas. Además, el desarrollo del modelado puede reducir el tiempo y dinero 

asociado con los experimentos de laboratorio y mejorar la selección de co-sustratos y los índices de 

dosificación (Mata-Álvarez et al., 2014).  

 

3.3.1 Primeros modelos 

 

El uso de modelos matemáticos capaces de predecir el rendimiento del proceso es muy útil y su 

desarrollo fue motivado por la necesidad de un funcionamiento eficiente de los sistemas 

anaerobios. Los modelos sobre la digestión anaerobia se han desarrollado durante casi 40 años. Se 

han propuesto varios modelos de estado estacionario y dinámico que describen la degradación 

anaerobia de la materia orgánica, así como algunos que utilizan la cinética del crecimiento de 

microorganismos para predecir el comportamiento del sistema, mientras que otros dependen 

puramente de las reacciones químicas que tienen lugar. Estos presentan diferentes niveles de 

complejidad y se basan en distintas suposiciones y simplificaciones del proceso (Esposito et al., 2011 

b; Kythreotou et al., 2014).  

De acuerdo con la información recopilada por Dewil et al. (2011) sobre los modelos de digestión 

anaerobia, los primeros se remontan a finales de los años sesenta y principios de los setenta con 

los propuestos por Andrews (1969) y Andrews y Graef (1971) quienes consideran la metanogénesis 

como el paso limitante de la velocidad e incluyen la inhibición por acumulación de sustrato descrita 

por la cinética de Haldane. Gosset y Belser (1982) así como Pavlostathis y Gosset (1986) consideran 

la etapa de hidrólisis como limitante de la velocidad para la digestión de los lodos activados. 

Posteriormente se desarrollaron modelos que consideran el proceso como una cadena de etapas 

de reacción realizadas por distintas poblaciones microbianas. Rozzi et al. (1985) dividen el sistema 

en una fase gaseosa, una fase líquida y un sistema biológico; Costello et al. (1991) y Perrier y 

Dochain (1992) incluyen la degradación de la glucosa. Los primeros modelos consideraban que el 

sustrato era homogéneo o sintético; por lo tanto, también se desarrollaron otros para sustratos 

específicos como estiércol líquido (Hill, 1982; Angelidaki et al., 1993), o lodos de aguas residuales 

(Siegrist et al., 1993). En 1999 Angelidaki et al. propusieron un modelo de aplicación general en el 

que el sustrato se expresa en términos de carbohidratos, proteínas, lípidos y productos de 

degradación intermedia.  
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Se ha realizado investigación para comprender la tecnología de co-digestión anaerobia y establecer 

el efecto de mezclar dos o más residuos individuales en un digestor. En consecuencia, ha surgido la 

necesidad de un modelado preciso con capacidad para reproducir el comportamiento empírico en 

una computadora, de manera clara y cuantificable, donde las ecuaciones matemáticas pueden 

simular los procesos físicos, químicos y biológicos (Zaher et al., 2009). 

Mata-Alvarez et al. (2011), dan la siguiente reseña sobre los trabajos pioneros de co-digestión 

anaerobia: Los primeros documentos sobre el modelado de la co-digestión aparecieron entre 1996 

y 1999. El primer estudio de modelado de co-digestión se realizó por Bozinis et al. (1996), utilizando 

un modelo de operación basado en un modelo cinético tipo Monod sin inhibición y dependiente de 

la composición del residuo (lípidos, proteínas y carbohidratos). Otro modelo fue desarrollado por 

Gavala et al. (1996) para la co-digestión de residuos de molinos de aceite, lodos de producción 

porcina y aguas residuales lácteas, para este, los residuos se definieron por una composición 

simplificada: carbohidratos (solubles e insolubles), proteínas (solubles e insolubles) y ácidos grasos 

volátiles. Kiely et al. (1997) modelaron los resultados de la co-digestión de FORSU y lodos primarios 

usando un modelo de dos pasos (hidrólisis/acidogénesis y metanogénesis) el cual introdujo la 

inhibición del amoníaco, lo que afectó la tasa de crecimiento específica de la biomasa metanogénica 

y la inhibición del ácido acético en la tasa de producción de metano. Un modelo más reciente y 

sofisticado, el Anaerobic Digestion Model No.1 (ADM1) se desarrolló en 2002 por el grupo de tareas 

de modelado matemático de la IWA. Adicionalmente, dos poderosas herramientas de simulación 

para la co-digestión de combinaciones de desperdicios múltiples y basado en ADM1 han sido 

reportados por Galí et al. (2009) para residuos agrícolas, y Zaher et al. (2009) para numerosos 

residuos sólidos. Ambos modelos fueron desarrollados en MATLAB/SIMULINK, donde la 

información práctica se toma desde archivos de Excel, aunque los esquemas Simulink son 

ligeramente diferentes. 

Recientemente se han realizado trabajos sobre modelación del proceso de co-digestión anaerobia 

con el uso de modificaciones al ADM1 para representar de manera más eficiente el proceso de 

acuerdo a los sustratos con los que se trabaja, así como para evaluar su aplicación a gran escala a 

través del uso de software especializado; entre estos se encuentren los siguientes: Esposito et al. 

2011 (a y b) desarrollan modelo basado en ADM1 para simular el proceso de desintegración de 

FORSU, en el que se confirman resultados sólidos para evaluar la eficiencia del tratamiento y 

predecir la producción de metano en digestores a gran escala, posteriormente proponen un modelo 

para simular los procesos bioquímicos en un reactor de co-digestión de lodos de PTAR y FORSU, con 

resultados idóneos para evaluar el efecto combinado de los parámetros del proceso en el 

rendimiento del digestor. En 2014 Astals et al., evaluaron las interacciones entre carbohidratos, 

proteínas y lípidos durante la co-digestión anaerobia de celulosa, caseína y aceite de olivo con el 

uso del software AQUASIM 2.1. encontrando efectos sinérgicos en la mejora de la cinética del 

proceso sin un cambio significativo en la biodegradabilidad, los cuales se relacionan con la 

mitigación de compuestos inhibidores y en 2015 Astals et al., también evaluaron la co-digestión 

anaerobia de estiércol de cerdo y el alga Scenedesmus sp. en el mismo software utilizando los 

resultados experimentales para desarrollar un concepto acerca de un procesamiento integrado de 

biorrefinería de estiércol de cerdo y algas cultivadas, evaluando la producción de metano y la 

recuperación de coproductos. Rathnasiri (2016), simuló con ADM1 en AQUASIM 2.1 la operación 

de plantas de digestión anaerobia a que tratan residuos de alimentos para investigar el 

comportamiento del proceso mediante el reciclaje de lodos y variación de la carga, concluyendo 
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que ADM1 se puede aplicar para modelar y simular plantas de digestión anaerobia a escala piloto. 

Finalmente, Zhao et al. 2019, utilizan ADM1 modificado en AQUASIM 2.0 para simular la digestión 

anaerobia de residuos de alimentos y proponer parámetros cinéticos que se puedan aplicar a gran 

escala; sus resultados predicen correctamente la producción de metano y proponen su uso como 

datos básicos para simulaciones en reactores a gran escala. 

 

3.3.2 Modelación matemática 

 

Debido a la complejidad del proceso de digestión anaerobia, se ha creado una variedad de modelos 

que cambian según el propósito para el que fueron diseñados. Por la limitación de muchos de ellos 

para presentar la naturaleza dinámica de la digestión, se han desarrollado modelos complejos para 

incluir la cinética del crecimiento de microorganismos, otros están diseñados para un sustrato 

específico o un pequeño número de sustratos y, por lo tanto, no son aplicables a otros tipos de 

sustrato. Sin embargo, la mayoría de los modelos disponibles permiten el cálculo de la tasa de 

producción de biogás y metano. Algunos modelos son muy especializados y apuntan 

exclusivamente a la evaluación de un efecto, por ejemplo, la influencia de la mezcla en la 

producción de biogás (Kythreotou et al., 2014). 

De acuerdo con Xie et al. (2016), los modelos matemáticos disponibles para digestión anaerobia y 

co-digestión se pueden dividir en cinco categorías: modelos cinéticos básicos, ADM1, modelos 

estadísticos, modelos de dinámica de fluidos computacional (CFD) y otros enfoques de algoritmos. 

  

3.3.2.1 Modelos cinéticos básicos 

 

Los modelos cinéticos de digestión anaerobia se basan en las tasas de crecimiento microbiano y de 

consumo de sustrato las cuales dependen de una concentración de sustrato limitante del 

crecimiento. Se asume que los nutrientes son suficientes en los sustratos, y también se pueden 

incluir expresiones para la inhibición. Estas ecuaciones representan el marco fundamental para 

simular los procesos de digestión anaerobia (Yu et al., 2013; Xie et al., 2016). 

Los modelos cinéticos actualmente disponibles pueden simplificar en exceso la dinámica de los 

pasos de limitación de velocidad. En otras palabras, el paso de limitación de velocidad puede verse 

influido por las condiciones operativas, por lo que es poco probable que sea constante. En estos 

modelos la inhibición de los productos intermedios no puede servir como indicador de la estabilidad 

del digestor ya que se hace difícil estimar cuando se considera un solo tipo de microorganismo (Yu 

et al., 2013). Además, los modelos cinéticos básicos (comúnmente utilizados para estudios de lotes 

a escala de laboratorio) no pueden usarse para proporcionar conocimiento práctico directo para la 

implementación de co-digestión a gran escala. Estas dificultades impiden una mayor aplicación 

práctica, lo que llevó al desarrollo del modelo mecanístico más complejo ADM1 (Xie et al., 2016). 

 

3.3.2.2 ADM1  

 

La diversidad y variedad en los modelos desarrollados ha requerido una acción convergente para 

consolidar los diversos enfoques encontrados en los diferentes modelos existentes (Dewil et al., 
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2011). En 2002, el Grupo de trabajo de la IWA para el modelado matemático de los procesos de 

digestión anaerobia desarrolló un modelo matemático integral más sofisticado llamado Modelo de 

Digestión Anaerobia No.1 (ADM1). Este modelo se basó en el conocimiento sobre modelado y 

simulación de sistemas de digestión anaerobia surgidos durante los años anteriores y tiene el 

objetivo de construir un modelo matemático completo basado íntimamente en el modelo 

fenomenológico para simular reactores anaerobios (Derbal et al., 2009; Esposito et al., 2011; Mata-

Alvarez et al., 2011). 

El modelo presenta varias aplicaciones prácticas e industriales entre las que se encuentran el 

diseño, operación, optimización y control de procesos de plantas a gran escala, además de ser una 

base para el desarrollo y validación de otros modelos y ayudar en la transferencia de tecnología de 

la investigación a la industria. Aunque se han diseñado muchos modelos anaerobios diferentes a lo 

largo de los años, su uso por parte de ingenieros, proveedores de tecnología de procesos y 

operadores ha sido muy limitado probablemente por la variedad de modelos disponibles y su 

naturaleza muy específica por lo que éste pretende lograr una amplia utilización y apoyar en la 

aplicación de la tecnología anaerobia como una opción de tratamiento de residuos sostenible y una 

alternativa viable a otros procesos de generación de energía (Batstone et al., 2002). 

La característica más importante del modelo es la consideración de los cinco pasos bioquímicos y 

fisicoquímicos principales del proceso de digestión anaerobia, así como ocho grupos de bacterias y 

arqueas:  

Paso 1. Desintegración del sustrato (complejos sólidos) en carbohidratos, lípidos, proteínas y 

material inerte (soluble y particulado);  

Paso 2. Hidrólisis de los productos de desintegración por enzimas para producir azúcares, 

aminoácidos y AGCL, sucesivamente por tres especies de bacterias hidrolíticas;  

Paso 3. Acidogénesis con la producción de AGV, hidrógeno y dióxido de carbono por dos especies 

bacterianas acidógenas;  

Paso 4. Acetogénesis en la que AGCL y AGV se oxidan de forma anaerobia en acetato, dióxido de 

carbono e hidrógeno por bacterias acetógenas; y  

Paso 5. Metanogénesis (producción de metano a través acetato o a través de la reducción del 

dióxido de carbono por el hidrógeno molecular) por arqueas metanógenas acetoclásticas e 

hidrogenofílicas (Boubaker y Ridha, 2008; Derbal et al., 2009; Dewil et al., 2011). 

El modelo asume una mezcla perfecta de las reacciones que ocurren en la digestión anaerobia. Para 

definir los tipos de sustratos en el modelo, se debe definir por su composición orgánica e inorgánica 

completa. Los componentes orgánicos tomados en cuenta por este modelo son: partículas 

complejas, carbohidratos, proteínas, lípidos, azúcares, aminoácidos, AGCL, AGV (acetato, 

propionato, butirato y valerato) y sustratos inertes (suspendidos y solubles). Los componentes 

inorgánicos considerados son: nitrógeno de amonio, bicarbonato, aniones (fosfato, sulfato, nitrato) 

y cationes (calcio, potasio, magnesio) (Boubaker y Ridha, 2008).  

Los componentes se expresan en términos de DQO (g O2/g de lodo). Todos los pasos extracelulares 

bioquímicos se consideran de primer orden, mientras que las reacciones bioquímicas intracelulares 
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utilizan cinéticas de tipo Monod para la captación de sustrato acompañadas con el crecimiento de 

biomasa (Dewil et al., 2011).  

La muerte de la biomasa está representada por una cinética de primer orden considerada como un 

material particulado compuesto. Incluye la inhibición de la actividad biológica por pH, hidrógeno y 

amoníaco libre (Dewil et al., 2011). 

Está estructurado con 32 variables de concentración de estado dinámico e involucra 19 procesos 

de tasa bioquímica. El conjunto de ecuaciones diferenciales es el siguiente:  

- 10 para modelar la evolución de las concentraciones de materia soluble en fase líquida y 2 para 

modelar los niveles de carbono y nitrógeno inorgánicos en fase liquida.  

- 12 para representar el comportamiento dinámico de las partículas y las concentraciones de 

biomasa en fase líquida.  

- 2 para modelar los niveles de cationes y aniones en fase líquida y  

- 6 adicionales para las reacciones ácido-base para determinar el pH del efluente y calcular las 

formas ionizadas de AGV, nitrógeno amoniacal libre y concentraciones de dióxido de carbono 

(Figura 3.4) (Boubaker y Ridha, 2008; Dewil et al., 2011). 

El ADM1 fue diseñado para ser fácil y extensible y ha sido probado y utilizado en diferentes 

sustratos. Los trabajos que abordan la co-digestión utilizando el ADM1 consideran dos premisas: 1) 

el componente para material complejo no se puede usar como fracción de entrada, por lo que la 

caracterización del sustrato debe ser en términos de carbohidratos, proteínas, lípidos, así como 

inertes particulados y solubles para obtener mejores resultados de producción de biogás; 2) la 

etapa de desintegración/hidrólisis generalmente se considera la etapa limitante de la velocidad 

durante la degradación de la materia orgánica particulada(Mata-Alvarez et al., 2011). 

Las implementaciones de ADM1 están disponibles en Matlab y Simulink, pero también en software 

específico de simulación relacionada con el agua, como WEST y AQUASIM (Dewil et al., 2011). 

 

3.3.2.3 Modelos estadísticos 

 

Los modelos estadísticos enfatizan la interrelación entre los parámetros clave (por ejemplo, 

relación sustrato/co-sustrato, C/N, CO y temperatura) y las salidas (por ejemplo, rendimiento de 

metano y reducción de sólidos volátiles totales). Hay dos enfoques estadísticos de uso más 

frecuente en co-digestión anaerobia: el diseño de mezcla simplex-centroide y el diseño compuesto 

central (DCC). El primero contiene diferentes combinaciones de mezcla de sustrato como variables, 

mientras que el último puede involucrar varios factores, como las relaciones de sustrato/co-

sustrato y las de C/N. Ambos son métodos adecuados para optimizar la producción de metano a 

partir de co-digestión anaerobia utilizando una variedad de sustratos (Wang et al., 2013; Xie et al., 

2016). 

Estos modelos pueden informar el diseño de las condiciones iniciales y los parámetros para lograr 

una salida óptima para la operación a gran escala del sistema de co-digestión. La limitación 

predictiva de esta metodología varía de un estudio a otro por a las sensibilidades de las múltiples 
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varianzas reportadas en cada caso de estudio. El grado de similitud de la cinética de reacción, las 

sensibilidades y la inhibición entre los digestores a escala de laboratorio determina la precisión para 

predecir las mediciones a gran escala. Por lo tanto, se puede reconocer que existen algunas 

limitaciones en la aplicación de modelos estadísticos para predecir una relación altamente compleja 

en co-digestión (McLeod et al., 2015; Xie et al., 2016). 

 

 

Figura 3.4. Procesos bioquímicos del modelo ADM1, número de ecuaciones, variables y otros parámetros 

del modelo (Mata-Alvarez et al., 2011) 
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3.3.2.4 Modelos CFD 

 

Los modelos CFD (del inglés Computational Fluid Dynamics) ofrecen un enfoque versátil para 

estudiar el flujo y campos de velocidad, turbulencia, trayectorias de partículas, tasas de energía, 

disipación, transporte de componentes disueltos y para determinar volúmenes de alta intensidad 

de mezcla y zonas estancadas, basados en la geometría del digestor, ubicaciones de alimento y 

condiciones de operación (Yu et al., 2013). Estos modelos se pueden implementar para diseñar, 

evaluar y optimizar el proceso de co-digestión anaerobia (Lindmark et al., 2014). Aunque se han 

utilizado ampliamente para abordar el problema del diseño hidráulico en el sistema de co-digestión 

anaerobia, la relación entre la mezcla y el rendimiento de metano no se ha aclarado por completo. 

Rara vez se han acoplado con modelos biológicos debido principalmente a la complejidad de la 

simulación numérica y la estabilidad del modelo cuando se usan las ecuaciones de velocidad 

biológica (Xie et al., 2016).  

 

3.3.2.5 Otros enfoques de algoritmos 

 

De acuerdo con Xie et al. 2016, debido a la complejidad de los procesos de co-digestión anaerobia, 

se ha desarrollado el uso de algunos enfoques de algoritmos, el llamado Redes neuronales 

artificiales no necesita la información sobre las interrelaciones entre las variables clave (caja negra), 

sin embargo, se requiere la especificación de la arquitectura de red y datos de entrada consistentes 

para su implementación. Este puede reducir significativamente el tiempo de desarrollo del proceso 

para la co-digestión. El enfoque llamado Optimización de colonia de hormigas (OCH) se ha aplicado 

para mejorar la descarga de residuos orgánicos de diferentes fuentes en tiempo real, el algoritmo 

maximiza la generación de biogás a través de co-digestión, siendo útil para respaldar la toma de 

decisiones y mejorar la sostenibilidad de los residuos orgánicos. En el adoptado por Fang et al. 

(2009), se utilizan los mínimos cuadrados no lineales ponderados y el algoritmo genético de 

aceleración para estimar los parámetros cinéticos del almacenamiento de lodos activados. Estos 

enfoques pueden ser ventajosos, ya que solo requieren un conocimiento mínimo de los 

mecanismos de reacción y las mediciones experimentales de varios parámetros durante la co-

digestión anaerobia. Los inconvenientes son la falta de flexibilidad para el diseño del reactor y la 

ampliación, así como el requisito de relaciones de entrada/salida complejas y diversas para 

entrenar el método para el escenario real. 

De acuerdo con lo anterior, en la Tabla 3.2, se presentan las ventajas y limitaciones de los tipos de 

modelos mencionados. Posteriormente, en la Tabla 3.3, se muestran las características y aspectos 

generales de algunos modelos actuales de co-digestión anaerobia.  

 

Además de los mencionados, Kythreotou et al. (2014) han considerado también la producción 

teórica de biogás y calculadoras simples. Los primeros permiten determinar la producción potencial 

de biogás y su composición por medio de la digestión anaerobia de un tipo particular de residuo a 

partir de la composición química de la materia prima a digerir. Existen formas sencillas de calcular 

la producción de biogás a partir de modelos desarrollados que se basan en datos de elementos o 

componentes básicos de materia orgánica y dan como resultado únicamente estimaciones de la 

producción de metano y dióxido de carbono. Estos modelos son independientes del tiempo, por lo 

que no se puede estimar el tiempo de retención necesario de los residuos en el digestor. Las 
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calculadoras simples proporcionan la información necesaria, sin necesidad de involucrarse 

ampliamente en la digestión anaerobia. En la mayoría de los casos, los productos finales son la 

cantidad de energía y biogás que se puede producir a partir de la digestión de un determinado flujo 

de residuos; en varios casos es común un análisis financiero, mientras que también hay algunas que 

calculan la reducción de las emisiones de gases de efecto invernadero y estiman los impactos 

ambientales. Las calculadoras simples no demandan una gran cantidad de datos especializados y 

son accesibles para agricultores y otras partes interesadas con un conocimiento científico limitado 

sobre el tema de la digestión anaerobia.  

 

 

Tabla 3.2. Ventajas y limitaciones de cinco categorías de modelos (Xie et al., 2016) 

Categorías 
de modelos 

Ventajas Limitaciones 

Modelos 
cinéticos 
básicos 

 Fácil de implementar 

 Identifican la constante de velocidad de 

hidrólisis 

 Simplifican en exceso la dinámica de los pasos 
que limitan la velocidad 

 No se puede proporcionar conocimiento 

práctico directo para la implementación a gran 
escala 

ADM1 

 Los modelos más ampliamente aplicados y 

reconocidos en el área de investigación 

 Modelo mecanicista que permite 

ampliaciones y modificaciones para 
aumentar su capacidad 

 Requiere práctica y experiencia 

 La caracterización del sustrato es laboriosa 

 La conversión y distribución de S, P y N están 

subdesarrolladas 

Modelos 
estadísticos 

 Análisis cualitativo para ayudar al diseño de 

condiciones iniciales y parámetros para una 
salida óptima de co-digestión anaerobia 

 Las variaciones en la cinética de reacción, las 

sensibilidades y la inhibición determinan la 
precisión de las predicciones a gran escala 

Modelos CFD 

 Análisis de resultados visuales efectivos e 

intuitivos 
 Revela los efectos de la mezcla en los 

procesos de co-digestión anaerobia 

 Proporciona un diseño hidráulico óptimo 
para el sistema de co-digestión anaerobia 

 Simulación numérica compleja 

 Inestabilidad del modelo cuando el proceso 

físico se acopla con el proceso biológico 

Otros 
enfoques de 
algoritmos 

 Requerimientos mínimos para el 

conocimiento en los mecanismos de reacción 
y mediciones de parámetros experimentales 
durante la co-digestión anaerobia 

 Las carencias de flexibilidad para el diseño del 

reactor y su ampliación 

 Requiere relaciones de entrada-salida 
complejas y diversas para entrenar el método 
para un escenario  real 
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Tabla 3.3. Modelos actuales de co-digestión (Xie et al., 2016 modificado) 

Modelos Características 
Aspectos / 
Resultados 

Requisitos/ 
Observaciones 

Aplicaciones Ventajas Inconvenientes 

Modelo 
transformador 

GISCOD en 
Matlab-
Simulink 

Zaher et al. 
(2009). 

- Composición de 
residuos como 
entrada 
- Desacopla la 
hidrólisis de la 
biomasa en 
descomposición para 

ADM1 
- Optimización de 
procesos 

- Estimar tasas de 
hidrólisis precisas para 
cada residuo y fracción 
de partículas 
- Determina la relación 
óptima entre flujos de 
residuos y TRH 

cambiando las CO 
- Simula una cantidad 
de materias primas y 
caudales utilizando dos 
volúmenes de 
digestores 

- Caracterización de co-
sustratos 
- Una función S C-MEX 
como una capacidad de 
modelado adicional 

- Herramienta de 
simulación del proceso 
de digestión anaerobia 
aplicable a cualquier 
combinación de flujo 
de residuos usando la 
plataforma de 

simulación Matlab-
Simulink 

- Interconecta ADM1 
con cualquier 
combinación de 
residuos co-digeridos 
- Las entradas de los 
componentes de cada 
residuo se evalúan 

dinámicamente 
- Los parámetros de 
hidrólisis se consideran 
por separado para cada 
residuo y se desacoplan 
de la hidrólisis de la 
biomasa en 
descomposición 

- Se requieren entradas 
detalladas para ADM1 
- Se deben estimar tasas 
de hidrólisis precisas para 
cada residuo y fracción de 
partículas para una 
simulación confiable de la 

producción de biogás en 
proporciones variables de 
residuos co-digeridos 
- Requiere gran número 
de parámetros y estados 
necesarios cuando se 
alimentan múltiples 
sustratos complejos 

Un modelo de 
planta 

completa en 
el simulador 

de modelo de 
proceso 

SUMO de 
Dynamita 

SARL. 
Aichinger et 

al. (2015) 

- Simular procesos 
anaerobios bajo altas 
concentraciones de 
sólidos o altas 
temperaturas 

- Identificar 
características del co-
sustrato de un modelo 
calibrado 
- Interpretar efectos 
sinérgicos en co-
digestión anaerobia 
como incremento de la 
constante de la 
velocidad de hidrólisis 
- Mayor contenido 
biodegradable de co-
sustratos resulta en una 
producción de gas 
mayor 

- La constante de 
velocidad de hidrólisis 
es crítica para efectos 
sinérgicos 
- Los elementos traza y 
los nutrientes o un 
cambio en la diversidad 
microbiana conducen a 
una actividad 
hidrolítica variada 

- Herramienta de 
simulación para el 
rendimiento de 
digestores 

- Calibración del 
modelo para la 
simulación de la 
formación de biomasa 
en las etapas de 
tratamiento 
- Identificación de las 
características de 
alimentación del 
proceso de hidrólisis 
térmica del lodo 
- Incluye la 
solubilización de la 
DQO particulada y 
pasteurización de la 
biomasa 

- El incremento en co-
digestión no puede ser 
descrito por la tasa de 
hidrólisis establecida 
- Se desconoce el origen 
de la actividad hidrolítica 
en la sinergia del proceso 
- El modelo comercial para 
la producción neta de 
energía de los co-
sustratos se basa en la 
valorización de la energía 
verde, debido a la brecha 
entre la compra y el precio 
de venta de la electricidad 

Modelo 
basado en 

Benchmark 
Simulation 

Model No. 2 
(BSM2) y 
ADM1. 

Arnell et al. 
(2016) 

- Una simulación de 
toda la planta 
- Modelo de co-
digestión anaerobia 
implementado en 
BSM2 
- Caracterización de 
co-sustrato para 
ADM1 

- Confirmar los efectos 
positivos de la co-
digestión en la 
producción de metano 
y el costo de operación 
- Revelar la importancia 
del límite de carga de 
proteínas y la 
prevención de la 

inhibición de NH3 en el 
digestor 

- Identificar dos modos 
principales de falla: 
inhibición de NH3 y 
AGCL a través del 
análisis de 
componentes 
principales 

- Comparación del 
rendimiento de 
diferentes estrategias 
de control en un marco 
unificado 

- Representa un 
modelo de planta 
completa que incluye la 
digestión de lodos con 
ADM1 
- Utiliza la misma 
formulación de 
alimento para digestión 
anaerobia que el 

modelo GISCOD 

- La implementación 
estándar actual de ADM1 
en BSM2 no permite la 
adición de co-sustratos o 
parámetros de hidrólisis 
dinámica 
- Faltan algunas 
limitaciones importantes 
en la digestión anaerobia 

relacionada con la 
práctica común de co-
digestión en las PTAR, 
como la inhibición de 
AGCL 
- La calibración de los 
parámetros representa un 
desafío para el modelado 
de co-digestión por la 
variación en composición 
de los co-sustratos 

Modelo 
modificado 
basado en 

ADM1. 
Boubaker 
y Ridha 
(2008) 

- Una función no 
competitiva para 

representar la 
inhibición 
metanogénica 
- La expresión de 
inhibición para la 
captación de acetato 

- Se obtienen 
resultados similares a 

los observados en los 
experimentos, incluida 
una condición de 
sobrecarga 
- Predecir la falla del 
digestor con un TRH 
más corto 

- Observar algunas 
inconsistencias entre 

los resultados de la 
simulación y los 
resultados 
experimentales 

- Diseño de plantas 
industriales a gran 

escala para el proceso 
de co-digestión 

- Cambio en el factor de 
inhibición aplicado a la 

tasa de consumo de 
acetato del modelo 
original ADM1 
- Se agrega una función 
no competitiva para 
tener en cuenta la 
inhibición de los pasos 
metanogénicos por la 
alta concentración total 
de AGV, que el modelo 
ADM1 original no 
predice muy bien 

- Si no se agrega el 
término de inhibición, el 

modelo ADM1 original no 
podría predecir una falla 
del reactor con un TRH 
corto 
- Se observan 
discrepancias entre las 
simulaciones y las 
mediciones previas 
debidas a la correlación 
de parámetros sensibles, 
(constantes de hidrólisis 
con concentración de 
alimentación y TRH), y 
algunas debilidades 
potenciales del modelo 
ADM1 
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Modelo 
modificado 
basado en 

ADM1. Zhou 
et al. (2012) 

- Desarrollar un 
sistema de control de 
retroalimentación de 
entrada-salida para 

mantener las 
condiciones de 
operación deseables 

- Investigar dos factores 
operativos 
importantes, TRS y CO, 
durante la co-digestión 

anaerobia de: 
(1) residuos biológicos y 
ensilaje de maíz,  
(2) estiércol y ensilaje 
de maíz, y  
(3) residuos orgánicos y 
estiércol 
- Identificar la 
proporción óptima de 
co-sustrato/sustrato 

- Estiércol/lodos de 
aguas residuales 
contribuye a la 
estabilidad del proceso 

- Los residuos 
biológicos son 
preferibles para ser co-
digeridos con lodos de 
plantas de tratamiento 
o estiércol 

 

- Comparación de las 
características de 
diferentes sustratos 
mediante procesos de 

digestión anaerobia 
bajo cambios de 
condición operacional 
- Evaluación de los 
rendimientos del 
proceso y desarrollo de 
un sistema de control 
para los procesos 

- Implementación de un 
sistema de ecuaciones 
diferenciales y 
algebraicas con 29 

variables de estado 
dinámico (sustratos e 
intermediarios de 
reacción y productos 
gaseosos) y 7 variables 
algebraicas. A 
diferencia del original 
con 26 y 8 ecuaciones 
respectivamente 
- Las ecuaciones tienen 
una parte no lineal, que 

describe las 
transformaciones 
químicas en el sistema 
y se expresa a través de 
mecanismos cinéticos, 
y una parte lineal que 
describe el 
comportamiento 
hidráulico del reactor 

- Fluctuaciones en los 
resultados de producción 
de biogás en mono 
sustratos debidas a los 

intervalos de carga 
pueden generar 
dificultades en la 
administración del 
funcionamiento de las 
operaciones del sistema 
- Se requieren datos 
reales para una mejor 
evaluación del modelo ya 
que los resultados 
expuestos son 

relativamente limitados 
debido a que los 
parámetros de entrada 
fueron extraídos de la 
literatura 
 

Modelo 
modificado 
basado en 

ADM1. 
Esposito et al. 

(2011) 

- Dos sustratos de 
diferentes cinéticas de 
biodegradación 
- Simular el proceso de 
desintegración de 
FORSU 

- Efectos de la 
distribución del tamaño 
de partículas y las 
condiciones de 
operación en la 
eliminación de DQO y la 
producción de metano 
- Predecir el fallo del 
proceso con el efecto 
combinado de la 
distribución del tamaño 
de partícula y las CO 

- Tamaño de partícula 
grande = CO más alta 
para alcanzar la falla del 
digestor 
- Se produce una 
desintegración más 
lenta y, por lo tanto, 
una acidificación más 
lenta para partículas de 
gran tamaño 

- Predecir el potencial 
de producción de 
metano y simular el 
efecto de inhibición del 
pH debido a la 
producción de ácidos 
grasos de cadena larga  

- Considera dos 
sustratos de entrada 
separados 
- Incluye separación de 
cada producto del 
proceso de 
desintegración 
(carbohidratos, 
proteínas y lípidos) en 
dos fracciones, 
fácilmente 
biodegradable y 
lentamente 
biodegradable 
- Introduce una 
constante de mayor 
velocidad de hidrólisis 
para la fracción 
fácilmente 

biodegradable y una 
constante de menor 
velocidad de hidrólisis 
para la lentamente 
biodegradable 

- Se requiere la calibración 
del modelo matemático 
propuesto para predecir 
el rendimiento de un 
digestor a gran escala 
alimentado con una 
FORSU específica 
- El modelo se formula a 
partir de algunas 
suposiciones (reactor 
CSTR; todas las especies 
químicas son 
completamente solubles; 
las reacciones son 
instantáneas e 
isotérmicas; el logro del 
equilibrio es inmediato; 
no se producen 
reacciones como la 

formación de iones 
complejos o la 
precipitación en el 
reactor) 

 

 

3.3.3 Modelación de la co-digestión anaerobia de lodos de tratamiento de agua residual con 

residuos orgánicos  

 

Dado que la cantidad de energía que se puede obtener con los residuos orgánicos depende de la 

eficiencia del proceso de co-digestión, su optimización operativa es estratégicamente relevante. 

Para este propósito, los experimentos a escala piloto ofrecen un alto nivel de éxito, pero requieren 

mucho tiempo para iniciarse y alcanzar condiciones de estado estable. Además, la digestión 

anaerobia es un proceso complejo y la evaluación experimental de los efectos de todas las variables 

involucradas requiere mucho tiempo y es casi imposible (Esposito et al., 2011). 

La co-digestión difiere significativamente de la mono-digestión en la intensidad del proceso, así 

como en la composición del sustrato (por ejemplo, variación temporal, contenido de nutrientes, y 

biodegradabilidad). A manera de ejemplo, las entradas y salidas necesarias para describir el proceso 

de mono-digestión y co-digestión de lodos de tratamiento de agua residual y residuos orgánicos se 

muestran en la Figura 3.5. En general, para ajustar las inhibiciones inducidas por co-sustratos y para 
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predecir el rendimiento del sistema de co-digestión, se requieren las caracterizaciones de éstos, sus 

cargas orgánicas y diversos términos de inhibición como entradas clave. Como tal, se espera que la 

modelación del proceso produzca una amplia gama de productos, por ejemplo, los valores máximos 

recomendados de CO, las relaciones óptimas de sustrato principal/co-sustrato, la calidad del biogás 

y parámetros relacionados con su estabilidad (Xie et al., 2016). 

 

 

Figura 3.5. Comparación de modelos matemáticos entre la mono-digestión de lodos de tratamiento de agua 

residual (A) y co-digestión de lodos de tratamiento de agua residual y residuos orgánicos (B). Nota: Las flechas 

engrosadas indican la necesidad de un mayor desarrollo de la capacidad de modelado existente, mientras 

que las flechas discontinuas indican la necesidad de nuevas capacidades de modelado (Xie et al., 2016) 

 

Como la mono-digestión de lodos de tratamiento de agua residual es usualmente operada a CO 

bajas (típicamente menores de 1.0 kg SVT/m3/d), los requerimientos son frecuentemente 

simplificados para incluir sólo la fracción orgánica (por ejemplo, el fraccionamiento de DQO y la CO) 

y la carga hidráulica (por ejemplo, TRH) como entradas clave, mientras las salidas clave son 

reducción de SVT y producción de biogás. Como resultado, la necesidad de evaluar la estabilidad 

del proceso es limitada, aunque varios indicadores (por ejemplo, pH y alcalinidad) y productos 

intermediarios (por ejemplo, AGV) han sido usados con éxito para modelar la mono-digestión. La 

co-digestión es inherentemente más compleja que la mono-digestión; varios factores críticos 

incluyendo la propiedades y composición del co-sustrato, sus inhibiciones inducidas y CO pueden 

afectar significativamente el proceso.  Al agregar co-sustratos ricos en azufre, se puede esperar un 

contenido de H2S desfavorable en el biogás, lo que puede influir negativamente en su posterior 

utilización. El alto nivel de H2S se debe a los procesos de reducción de sulfato que superan a la 

metanogénesis de las fuentes de energía y carbono en condiciones anaerobias. Además, el proceso 

de co-digestión generalmente opera a una CO mucho más alta y, por lo tanto, es más susceptible a 

la inestabilidad del proceso en comparación con la mono-digestión (Xie et al., 2016). 
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La aplicación de un modelo es un paso importante en la evaluación de la viabilidad de las plantas 

de tratamiento de residuos, ya que es necesario que haya datos sólidos disponibles que demuestren 

su eficiencia para que se realicen las inversiones necesarias. Los modelos disponibles tienen una 

amplia gama de aplicaciones y objetivos. Además, se puede apreciar una gran variación en su 

complejidad, por ejemplo, existen desde simples calculadoras que sólo estiman la producción de 

biogás en función del número de animales en un centro de producción, hasta modelos detallados 

que simulan cada etapa de la digestión anaerobia, con extensas bases de datos de información que 

se requiere aplicar. Sin embargo, debido a las interferencias entre los procesos fisicoquímicos y 

biológicos, los casos en los que se aplican modelos altamente detallados a diferentes sustratos y 

condiciones son limitados (Kythreotou et al., 2014). 

 

3.4 EVALUACIÓN DE LOS MODELOS ANALIZADOS  
 

La Tabla 3.4 muestra la evaluación que se realizó de acuerdo con la revisión bibliográfica de los tipos 

de modelos matemáticos disponibles para el proceso de mono-digestión y co-digestión anaerobia 

de acuerdo con Kythreotou et al. (2014) y Xie et al. (2016) en los que se describen las características 

generales, así como las ventajas y desventajas de cada uno de ellos.  

Para ello se consideraron algunos criterios que tienen la finalidad de resumir la viabilidad de cada 

uno de estos y con ello permitir la selección de los que mejor se ajusten a los propósitos del 

presente trabajo. Con respecto al criterio del número de publicaciones de los modelos se tomó en 

cuenta la información disponible en la base de datos Scopus de Elsevier en la que se ingresaron 

como criterios de búsqueda el tipo de modelo aplicado al proceso de digestión anaerobia y los datos 

reportados corresponden al periodo de los años 2010 a 2019.  Los criterios restantes hacen 

referencia a la idoneidad de los sustratos con respecto a su aplicación en el modelo, la facilidad 

para la obtención de las variables de cálculo, así como de la programación y/o realización de 

cálculos, su flexibilidad y la posibilidad de aplicación en procesos a gran escala. De ellos se 

consideraron las opciones positiva o negativa de acuerdo a cada criterio, con la finalidad de obtener 

la mayor cantidad de positivos. 

Como resultado se puede observar que los modelos cinéticos básicos y ADM1 presentan la mayor 

cantidad de registros en la base de datos Scopus. Sin embargo, en la evaluación, los modelos de 

producción teórica de biogás y ADM1 son los que más se apegan a los criterios seleccionados 

respectivamente, lo cual indica que tienen la mayor factibilidad para su aplicación, motivo por el 

que se considera el uso del modelo ADM1 a través del software AQUASIM 2.0 en el desarrollo del 

presente trabajo.  
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Tabla 3.4. Evaluación de los modelos propuestos por Kythreotou et al. (2014) y Xie et al. (2016) con respecto 

a su utilidad en el presente trabajo 

 TIPO DE MODELO 

CINÉTICOS 
BÁSICOS 

ADM1 ESTADÍSTICOS CFD 
ENFOQUES DE 
ALGORITMOS 

PRODUCCIÓN 
TEÓRICA 

CRITERIO SI NO SI NO SI NO SI NO SI NO SI NO 

No. de 
publicaciones 

de acuerdo con 
Scopus (2010-

2019)  

525 223 123 56 33 27 

Sustratos 
idóneos  

X  X  X   X X  X  

Facilidad de 
obtención de 

variables de 
cálculo  

X  X  X   X X  X  

Facilidad de 
programación 
y/o cálculos 

X   X  X  X  X X  

Flexibilidad   X X   X X   X X  

Aplicación a 

gran escala  
 X X  X  X   X X  

Total  3 2 4 1 3 2 2 3 2 3 5 0 

 

 

3.5 COMUNIDAD MICROBIANA DE LA DIGESTIÓN ANAEROBIA 
 

La complejidad de la actividad microbiana se considera una de las razones principales de falta de 

conocimientos básicos sobre los sistemas de digestión. La cooperación entre los miembros clave de 

la comunidad es necesaria para el desempeño óptimo de la digestión anaerobia y una mayor 

comprensión de esto puede proporcionar información útil tanto para el diseño como para la gestión 

de las instalaciones de este proceso. Se han propuesto varios métodos para especificar el tamaño 

de los digestores y para optimizar su rendimiento y los resultados han mostrado que la co-digestión 

ofrece una solución más estable, energética y ambientalmente eficiente; sin embargo, los enfoques 

de diseño más extendidos para los digestores anaerobios ignoran completamente el aspecto 

relacionado con las poblaciones microbianas y su relación con los otros parámetros operativos y 

con los rendimientos del proceso. Por este motivo, en los últimos años, se han realizado numerosos 

estudios sobre la ecología de la digestión anaerobia (Di Maria y Barratta, 2015).  

La degradación anaerobia de la materia orgánica requiere al menos cuatro consorcios microbianos 

específicos fisiológicamente diferentes: microbios primarios de fermentación que hidrolizan 

compuestos orgánicos complejos, generando principalmente alcoholes, ácidos grasos de cadena 

corta, ácidos orgánicos y ácidos grasos de cadena larga; microbios de fermentación secundaria que 

oxidan estos productos a acetato, H2 y CO2. El H2 y el CO2 se convierten en metano mediante 

metanógenos hidrogenotróficos, mientras que el acetato se mineraliza en CH4 y CO2 mediante 
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metanógenos acetoclásticos. Otras rutas metanogénicas son posibles, por ejemplo, basadas en el 

uso de otros ácidos grasos, como el formiato, pero son insignificantes en comparación con los 

anteriores. De acuerdo con la clasificación taxonómica (Tabla 3.5), los grupos de microorganismos 

primarios y secundarios pertenecen al dominio Bacteria, mientras que los microorganismos 

metanogénicos pertenecen al dominio Archaea (Di Maria, 2017). 

 

Tabla 3.5. Taxonomía de la mayoría de las poblaciones microbianas detectadas durante la co-

digestión anaerobia (Modificado de Di Maria, 2017) 

Dominio Filo Clase Orden Familia Género 
Bacteria Actiniobacteria 

Bacteroidetes 
Firmucutes 
Proteobacteria 
Spirochaetes 
Synegistetes 
Tenericutes 
Thermotogae 

Actinobacteria 
Alphaproteobacteria 
Bacilli 
Betaproteobacteria 
Clostridia 
Deltaproteobacteria 
Flavobacteria 
Gammaproteobacteria 
Methanomicrobia 
Mollicutes 
Sphingobacteriia 
Synergistria 
Thermotogae 

Acholeplasmatales 
Actinomycetales 
Alteromonadales 
Bacillales 
Burkholderiales 
Chromatiales 
Clostridiales 
Desulfovibrionales 
Flavobacteriales 
Myxococcales 
Natranaerobiales 
Oceanospirillales 
Pseudomonadales 
Sphingobacteriales 
Sphingomonadales 
Spirochaetales 
Synergistales 
Syntrophobacterales 
Thermoanaerobacterales 
Thermotogales 

Acholeplasmataceae 
Anaerobrancaceae 
Bacillaceae 
Bacteroidaceae 
Clostridiaceae 
Desulfovibrionaceae 
Dethiosulfovibrionaceae 
Ectothiorhodospiraceae 
Flavobacteriaceae 
Flexibacteraceae 
Heliobacteriaceae 
Idiomarinaceae 
Paenibacillaceae 
Peptococcaceae 
Pseudomonadaceae 
Sphingomonadaceae 
Thermoanaerobacteraceae 
Thermotogaceae 
Thermovenabulum 
Veillonellaceae 

Acholeplasma 
Ammoniflex 
Anaerobranca 
Bacillus 
Caldicellulosiruptor 
Clostridium 
Desulfovibrio 
Desulfurispora 
Dethiosulfovibrio 
Emticicia 
Eubacterium 
Heliorestis 
Moorella 
Pedobacter 
Pelotomaculum 
Peptococcus 
Petrotoga 
Propionispora 
Pseudidiomarina 
Pseudomonas 
Selenomonas 
Syntrophomonas 
Thermoanaerobacter 
Thermovenabulum 
Treponema 

Archaea Euryarchaeota Methanobacteria 
Methanomicrobia 

Methanobacteriales 
Methanomicrobiales 
Methanosarcinales 

Methanomicrobiaceae 
Methanobacteriaceae 
Methanosaetaceae 

Methanobacterium 
Methanobrevibacter 
Methanoculleus 
Methanogenium 
Methanosaeta 
Methanospirillum 
Methanothermobacter 
Methanosarcina 

 

Los filos más importantes involucrados en los procesos de co-digestión anaerobia son los Firmicutes 

(principalmente Clostridiales), Bacteroidetes y Actinobacteria. Las arqueas metanogénicas se 

pueden clasificar en función de los dos principales sustratos utilizados para la generación de 

metano: metanógenos acetoclásticos (Methanosaeta) y metanógenos hidrogenotróficos 

(Methanobacteriales, Methanomicrobiales y Methanococcales) (Tyagi et al., 2018). 

Durante la metanogénesis las arqueas metanogénicas producen metano a partir de los sustratos 

generados durante los pasos anteriores de la cadena trófica (acetato e hidrógeno), pero, en una 

cantidad mucho menor, también se genera metano a partir de formiato, metanol, metilamina y 
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sulfuro de dimetilo. Las especies microbianas acetoclásticas son limitadas, pero, en general, 

producen el 70% de todo el metano generado durante la digestión anaerobia. El 30% restante suele 

ser producido por arqueas hidrogenotróficas heterótrofas. Estrictamente, los metanógenos 

acetoclásticos son el género Methanosaeta capaz de operar con concentraciones de amonio y 

acetato menores a 3000 mg/L. Methanosarcina sp. son capaces de utilizar vías metanogénicas tanto 

acetoclásticas como hidrogenotróficas, y por lo tanto son más tolerantes a los inhibidores 

específicos de la vía acetoclástica. Methanosarcina opera de manera estable a concentraciones de 

amonio y acetato de hasta 7,000 y 15,000 mg/L, respectivamente (Di Maria, 2017). En las Tablas 

3.6 y 3.7 se muestran las principales rutas para producción de metano de los principales 

microorganismos que llevan a cabo el proceso y los límites de inhibición de algunos parámetros 

para dos de los principales géneros involucrados en la digestión anaerobia respectivamente. 

 

Tabla 3.6. Vía metanogénica de la mayoría de los metanógenos difusos (Di Maria, 2017) 

Asignación taxonómica Ruta metanogénica 
Candidatus Methanoregula (g) 
Methanobacterium (g) 
Methanobrevibacter (g) 
Methanocorpusculum (g) 
Methanoculleus (g) 

Methanofollis (g) 
Methanogenium (g) 

Methanomicrobiales (o) 
Methanosaeta (g) 
Methanosarcina (g) 
Methanospirillum (g) 
Methanothermobacter (g) 

H2/CO2 
H2/CO2 
H2/CO2 
H2/CO2 
H2/CO2 

H2/CO2 
H2/CO2 

H2/CO2 
Acetato 

Acetato, H2/CO2 
H2/CO2 
H2/CO2 

Acetato, Acetoclástico; H2/CO2, hidrogenotrófico; g, género; o, orden. 

 

Tabla 3.7. Límites de inhibición de Methanosaeta y Methanosarcina para algunos de los 

principales parámetros de la digestión anaerobia (Modificado de Di Maria, 2017) 

Parámetro Methanosaeta Methanosarcina 

NH4
+ (mg /L) <3,000 <7,000 

Intervalo de pH 6.5–8.5 5–8 

Temperatura (°C) 7–65 1–70 

Acetato (mg/L) <3,000 <15,000 

 

Las vías bioquímicas involucradas en el proceso de digestión anaerobia se basan en funciones 

microbianas complejas y diversas. Por lo tanto, es importante comprender el efecto de la 

composición y función de la comunidad microbiana con respecto a los parámetros operativos 

requeridos para operar un digestor en condiciones óptimas y maximizar la recuperación de energía 

(Fitamo et al., 2017). 

Tyagi et al., (2018) menciona que las condiciones operativas y la composición del sustrato (como la 

mezcla, temperatura, CO, concentración de amoníaco y AGV), afectan significativamente la 

composición de la comunidad microbiana. Por ejemplo, un balance adecuado de nutrientes 

conduce a una comunidad microbiana más robusta y versátil, que puede soportar mejor las 
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tensiones operativas, en el caso de la temperatura, variaciones de 38 a 55 °C pueden llevar a una 

disminución en filotipos de Bacteroidetes y una proliferación en Clostridiales no clasificados. 

De acuerdo con Fitamo et al. (2017) las variaciones de la comunidad microbiana pueden influir en 

el proceso de digestión anaerobia y, por lo tanto, inhibir o mejorar el proceso. Por ejemplo, el 

bioaumento de Methanoculleus bourgensis MS2T (metanógeno hidrogenotrófico) en un digestor 

anaerobio puede desempeñar un papel importante en la superación de la inhibición del amoníaco. 

También reporta que se han observado cambios en las vías metanogénicas y en la composición de 

la comunidad metanogénica cuando el cultivo microbiano está expuesto a concentraciones 

crecientes de acetato y amoniaco, mientras que bacterias específicas como la Microthrix 

filamentosa o Nocardia han demostrado estar asociadas con la formación de espuma en reactores 

de biogás.  

La caracterización de la estructura de la comunidad microbiana y la comprensión de su 

comportamiento es esencial para mejorar el rendimiento de los procesos de digestión. Sin 

embargo, la diversidad de microorganismos involucrados y sus respuestas a los cambios en las 

prácticas de manejo y las condiciones ambientales se pasan por alto debido a la compleja ecología 

microbiana. En este sentido, el uso de técnicas avanzadas de biología molecular es de importancia 

para comprender y aclarar las reacciones que tienen lugar en los digestores anaerobios y se han 

desarrollado algunas para apoyar la investigación de la ecología microbiana en estudios sobre el 

comportamiento y la actividad de los microorganismos en digestores de aguas residuales 

industriales y sustratos solubles (Lin, 2012). 

Aunque el proceso anaerobio depende de microorganismos con diferentes capacidades 

metabólicas, la influencia de la estructura de la comunidad microbiana en la función del digestor y 

en su estabilidad ha sido poco investigada. En los últimos años, los estudios se han centrado 

principalmente en la dinámica de la comunidad utilizando enfoques moleculares relacionados con 

parámetros químicos (Ventorino et al., 2018). 

 

3.6 MÉTODOS DE IDENTIFICACIÓN DE MICROORGANISMOS 
 

Algunas de las comunidades microbianas de la digestión anaerobia pueden contener variedades 

interdependientes de microbios, muchas de las cuales no pueden cultivarse en condiciones 

estándar de laboratorio. Dentro de estas, muchas funciones se llevan a cabo mediante esfuerzos 

cooperativos. La complejidad de esta actividad se considera una de las razones principales de la 

falta de conocimientos básicos sobre los sistemas de digestión. De hecho, debido a la ocurrencia de 

vías bioquímicas cooperativas, estudiar un taxón en cultivo puro revela una visión incompleta de la 

bioquímica que se produce entre los socios en el entorno de la comunidad, y como la mayoría de 

los microorganismos involucrados no se pueden cultivar in vitro la comunidad sólo se puede 

caracterizar con precisión debido al desarrollo de técnicas moleculares independientes del cultivo. 

La información sobre la composición de la comunidad microbiana proporciona información para el 

desarrollo y la optimización de los sistemas de digestión anaerobia (Appels et al., 2011). 
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La identificación de microorganismos consiste en determinar cuáles de los grupos taxonómicos que 

están presentes en un sistema mediante pruebas preseleccionadas y apropiadas para el problema 

que se está estudiando (Sandle, 2016).  

Una identificación efectiva requiere de métodos reconocidos para determinar las características 

fenotípicas y genotípicas de un grupo taxonómico determinado. El análisis de los datos obtenidos 

también puede ayudar a identificar organismos estrechamente relacionados, que pueden usarse 

para proporcionar información complementaria del microorganismo bajo evaluación (Bernatchez 

et al., 2018). 

 

Métodos fenotípicos 

Son los más difundidos debido a sus costos. Sin embargo, debe reconocerse que las expresiones del 

fenotipo microbiano (tamaño, forma de las células, esporulación, composición celular, 

antigenicidad, actividad bioquímica y sensibilidad a los agentes antimicrobianos) dependen con 

frecuencia de los medios y las condiciones de crecimiento que se han utilizado. Con frecuencia 

incorporan reacciones a productos químicos o marcadores bioquímicos. Estos utilizan 

determinaciones subjetivas y permiten identificar especies a nivel de género y en algunos casos de 

especie basados en un número pequeño de observaciones y pruebas. La dependencia de las 

reacciones bioquímicas y los patrones de utilización del carbono introduce desventajas en el logro 

de una identificación consistente (repetible y reproducible). Aunque estas pruebas son precisas 

para las bacterias más comunes, pueden fallar en algunas circunstancias (Lau, 2015; Sandle, 2016). 

 

Secuenciación de genes 

Las técnicas genotípicas estudian el genoma microbiano y no dependen del medio de aislamiento 

ni de las características de crecimiento. En bacterias, hay tres genes que conforman la funcionalidad 

del ácido ribonucléico ribosomal (ARNr), estos son: 5S, 16S y 23S ARNr. De estos, el gen 16S ARNr 

se usa más comúnmente para identificar la especie. Los métodos genotípicos utilizan dos 

alternativas: hibridación o secuenciación (más comúnmente del gen que codifica el ARNr 16S). En 

la hibridación se utiliza la homología de ADN-ADN (o qué tan bien se unen o hibridan dos hebras de 

ADN de diferentes bacterias) para determinar la relación de dos microorganismos. En la 

secuenciación, la razón de los métodos que examinan la región 16S ARNr del genoma es porque se 

encuentra presente en casi todas las bacterias, a menudo como una familia multigénica u operones; 

además, está altamente conservado, lo que quiere decir que su función a lo largo del tiempo no ha 

cambiado y también es lo suficientemente grande para fines informáticos (alrededor de 1500 

bases) (Sandle, 2016). La secuenciación del gen 16S rRNA es fundamental para la identificación 

precisa y rápida de bacterias con fines de investigación y diagnóstico. Se aplica más comúnmente 

para aislamientos bacterianos de identidades inciertas, desde muestras ambientales, veterinarias 

hasta clínicas. Sin embargo, su utilidad se destaca por la capacidad de identificar bacterias con 

perfiles fenotípicos inusuales y bacterias raras o de crecimiento lento (Lau, 2015). 

 

Métodos basados en proteómica 

El número creciente de genomas secuenciados de microorganismos ha permitido la identificación 

de biomarcadores que pueden aplicarse como medidas indirectas de la variación de la secuencia 
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del genoma, así como en el desarrollo de técnicas para la caracterización microbiana. Los enfoques 

basados en proteínas son ejemplo de medidas indirectas de los datos de la secuencia del genoma y 

representan alternativas interesantes a estos métodos (Karlsson et al., 2015). 

La proteómica es la caracterización del proteoma, incluyendo expresión, estructura, funciones, 

interacciones y modificaciones de las proteínas en cualquier etapa (Aslam et al., 2017). Es posible 

gracias a la integración coordinada de la secuenciación del genoma, separación de proteínas 

(bioquímica de proteínas en general), espectrometría de masas y bioinformática (Brewis, 2010).  

El proteoma es el total de proteínas correspondientes expresadas por el genoma, que refleja la 

presencia y actividad de todas las proteínas en una célula, tejido y organismo (Zhang et al., 2019 b). 

La elucidación de un proteoma puede variar, dependiendo del estado de la célula, el organismo o 

el sistema biológico y en respuesta a los cambios en el entorno y la exposición a tipos y grados de 

estrés. Como las secuencias de genes varían entre los diferentes microorganismos, también lo 

hacen las secuencias de aminoácidos de sus proteínas correspondientes. Por lo tanto, los análisis  

de las proteínas de un microorganismo pueden verse como análisis indirectos de las partes 

codificantes de su genoma. Hipotéticamente, siempre que las diferencias en las moléculas 

blanco/receptoras sean detectables, se puede utilizar proteómica para analizar las características 

microbianas, con aplicaciones para la caracterización, clasificación e identificación microbiana. Los 

avances en técnicas como la Desorción/Ionización Láser Asistida por Matriz (MALDI) y la Ionización 

por Electro-Spray (ESI), abren posibilidades en el uso de espectrometría de masas para el análisis 

de proteínas y péptidos. (Karlsson et al., 2015).  

 

Espectrometría de masa de desorción/ionización láser asistida por matriz (MALDI-TOF) 

La espectrometría de masas se ha convertido en un método bien conocido para la identificación 

bacteriana (Karlsson et al., 2015; Sloan et al., 2017). MALDI-TOF es una técnica para la identificación 

rápida de microorganismos a bajo costo que implica la ionización de proteínas en una bacteria 

utilizando un rayo láser y midiendo el tiempo requerido para que cada una de las proteínas 

ionizadas se mueva en un campo eléctrico utilizando espectrometría de masas. El perfil resultante 

de la relación masa-carga de las proteínas ionizadas es específico de la especie bacteriana, por lo 

que es útil para su identificación (Lau, 2015). 

El uso de MALDI-TOF en la identificación de microorganismos se ha convertido en un procedimiento 

de rutina en laboratorios clínicos para reducir los tiempos de entrega, costos y el trabajo en general 

(Sloan et al., 2017). Sin embargo, su principal limitación es el contenido de la base de datos. Con 

una base de datos completa podría ser un método eficiente, fácil y económico para la identificación 

de microorganismos (Lau, 2015). 
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4 METODOLOGÍA  

Las actividades que se llevaron a cabo para el desarrollo del presente trabajo se resumen en tres 

etapas principales las cuales se presentan en la Tabla 4.1. 

Tabla 4.1. Etapas de la metodología 

ETAPA 1 I. Obtención de muestras de FORSU, lodos de purga de aguas residuales e 
inóculo 

II. Caracterización de muestras de FORSU y lodos de purga de aguas 

residuales e inóculo 

OBTENCIÓN Y 
CARACTERIZACIÓN 

DE MUESTRAS 

ETAPA 2 III. Pruebas de laboratorio en equipo AMPTS sobre el proceso de mono-
digestión y co-digestión anaerobia de FORSU y lodos de purga de aguas 
residuales 

IV. Pruebas proteómicas para determinación de microorganismos presentes 
en el proceso de co-digestión anaerobia de FORSU y lodos de purga de 
aguas residuales 

V. Modelación de la producción de biogás a partir del proceso de co-
digestión de FORSU y lodos de purga de aguas residuales en ADM1 con el 

software AQUASIM 2.0 

TRABAJO 
EXPERIMENTAL Y 

MODELACIÓN 

ETAPA 3 VI. Evaluación de los resultados obtenidos en las pruebas de co-digestión 
anaerobia 

VII. Calibración del modelo de producción de biogás a partir del proceso de 

co-digestión de FORSU y lodos de purga de aguas residuales en ADM1  

EVALUACIÓN DE 
RESULTADOS Y 

CALIBRACIÓN DEL 
MODELO 

 

 

4.1 TOMA DE MUESTRAS DE FORSU, LODO DE PURGA DE AGUAS RESIDUALES E INÓCULO 

Las muestras de FORSU fueron obtenidas de la planta piloto de digestión anaerobia de la UNAM 

ubicada en el municipio de Cuautitlán Izcalli, Estado de México de acuerdo a las especificaciones 

que se establecen en la norma mexicana NMX-AA-015-1985. Las muestras constaron de 3 kg. Los 

materiales inertes gruesos indeseables como plásticos, metales, rocas y otros fueron removidos 

manualmente. Posteriormente se procedió a su conservación en congelación a una temperatura de 

-20°C hasta su uso (Holliger et al., 2016).  

La muestra de lodos de purga fue obtenida de la planta de tratamiento de agua residual ubicada en 

la Facultad de Ciencias Políticas y Sociales de la UNAM. Esta fue tomada directamente de la tubería 

a través del grifo de purga, con el equipo y materiales generales especificados en la NOM-004-

SEMARNAT-2002. La muestra de 10 L sin aire fue preservada en refrigeración a una temperatura de 

4°C hasta el momento de realizar las pruebas (Holliger et al., 2016). 

El inóculo debe tomarse de un digestor anaerobio activo que digiera materia orgánica compleja y 

se encuentre en estado estable en el momento del muestreo para proporcionar una comunidad 

microbiana altamente diversa capaz de digerir una gran variedad de moléculas orgánicas 

(Angelidaki et al., 2009; Holliger et al., 2016); por lo que se consideró para su obtención el lodo 
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granular de un reactor UASB del sistema de tratamiento de aguas residuales de la cervecera Grupo 

Modelo ubicada en Ciudad de México. La muestra de 20 L fue conservada en refrigeración a 4°C 

hasta su uso. 

 

4.2 CARACTERIZACIÓN DE MUESTRAS DE FORSU, LODOS DE PURGA DE AGUAS RESIDUALES E 

INÓCULO 

Para la caracterización de la FORSU la descongelación de las muestras se realizó a 4 °C seguido de 

del aumento de la temperatura a las condiciones ambientales antes de su uso. El tamaño de 

partícula fue menor a 0.5 cm para lo cual la muestra fue homogeneizada con ayuda de un extrusor 

manual y posteriormente con una licuadora hasta obtener una pasta uniforme. Durante el proceso, 

se tuvo cuidado de no calentar las muestras y provocar la pérdida de compuestos orgánicos 

volátiles. En el caso de los lodos de purga de aguas residuales debido a su consistencia se utilizaron 

en las condiciones en las que fueron obtenidas las muestras; se evitó la congelación-descongelación 

ya que puede alterar significativamente el Potencial Bioquímico de Metano (PBM). El inóculo no se 

diluyó ni lavó para evitar la pérdida de factores de crecimiento solubles como macro y 

micronutrientes, oligoelementos y vitaminas, así como las enzimas extracelulares necesarias para 

un buen rendimiento de la digestión (Holliger et al., 2016). 

Los parámetros a caracterizar fueron:  Humedad, Sólidos totales (ST), Sólidos volátiles (SVT), Sólidos 

fijos (SFT), Demanda química de oxígeno (DQO), Nitrógeno total (NT), Nitrógeno amoniacal (N-NH4), 

Fósforo total (PT), pH, Alcalinidad total, Índice alfa (α), Ácidos grasos volátiles (AGV), Proteínas y 

Carbohidratos, de acuerdo a los métodos analíticos referidos en la sección 4.1 con base en los 

trabajos de Derbal et al. (2009), Alibardi y Cossu (2015), Campuzano y González (2016) y Peña y 

Durán (2018). 

 

4.3 CO-DIGESTIÓN ANAEROBIA DE FORSU Y LODOS DE PURGA DE AGUAS RESIDUALES 

 

Con la finalidad de obtener información a nivel laboratorio sobre el proceso de producción de 

biogás en condiciones mesofílicas de la mono-digestión y co-digestión anaerobia de FORSU y lodos 

de purga de agua residual, se llevaron a cabo pruebas para evaluar la relación óptima para el 

proceso y así estimar el incremento o disminución de la productividad a partir de cada sustrato de 

forma individual en un reactor discontinuo, de acuerdo al protocolo propuesto por Angelidaki et al. 

(2009) y por Holliger et al. (2016). 

Las evaluaciones de la digestión y co-digestión anaerobia se hicieron en el Sistema Automático de 

Prueba de Potencial de Metano (AMPTS II por sus siglas en inglés) de Bioprocess Control (Suecia), 

que consiste en un baño a temperatura constante para 15 matraces de 500 mL, con los motores de 

agitación correspondientes y un componente de medición de biogás acoplado a una computadora 

para el monitoreo continuo de la producción de biogás.  

Las pruebas fueron realizadas por duplicado, a pH 7. Los reactores fueron previamente inertizados 

con N2 por aproximadamente 1 minuto para alcanzar las condiciones anaerobias (Matheri et al., 

2017). Los recipientes de prueba se incubaron en un entorno de temperatura controlada (35°C para 

microorganismos mesófilos) con variaciones máximas de ± 2 °C. (Holliger et al., 2016). 
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Además de la muestra se contó con un blanco que fue preparado utilizando sólo el inóculo como 

fuente de carbono para evaluar la producción de biogás generado por la biomasa (Alibardi y Cossu, 

2015). Se llevó a cabo también una prueba control con la adición de una solución de glucosa para 

obtener información sobre la respuesta del inóculo hacia un sustrato estándar y compararla con su 

valor nominal conocido (Angelidaki et al., 2009; Holliger et al., 2016). 

Con respecto a la relación inóculo sustrato (I/S), se recomienda que la porción de SV del inóculo sea 

mayor que la del sustrato para minimizar los problemas de acidificación o inhibición. Por lo tanto, 

las relaciones inóculo sustrato basadas en SV deben estar entre dos y cuatro para la mayoría de las 

aplicaciones. Para sustratos fácilmente degradables, donde la rápida acumulación de 

intermediarios de fermentación, como los AGV, podría conducir a la inhibición de la digestión 

anaerobia, se debe aplicar una relación I/S mayor o igual a cuatro (Holliger et al., 2016). En este 

trabajo se utilizó la relación 2/1. 

Si bien existen varios reportes sobre la co-digestión FORSU y lodos no se ha establecido un valor 

recomendado sobre la proporción de la mezcla, por lo tanto, se debe experimentar con un amplio 

intervalo de proporciones utilizando porcentajes en peso para obtener las mezclas deseadas (Nielfa 

et al., 2015). En las Tablas 4.2 - 4.4 se muestran las diferentes relaciones de sustrato para digestión 

anaerobia y co-digestión, así como la descripción de la preparación de los recipientes de prueba y 

controles que se han considerado para este trabajo. 

 

Tabla 4.2. Relaciones FORSU/Lodo de purga para digestión anaerobia y co-digestión 

Prueba Proceso 
Relación FORSU/Lodos 

de purga (% peso) 

1 F  100/0 

2 L 0/100 

3 F-L 1 80/20 

4 F-L 2 60/40 

5 F-L 3 40/60 

6 F-L 4 20/80 

7 Blanco (control negativo)  0/0 

8 Control positivo 0/0 
F: FORSU; L: Lodo de purga 

 

Tabla 4.3. Preparación de los recipientes de prueba 

Prueba 
FORSU 

(g) 
Lodos de 
purga (g) 

Inóculo 
(g) 

Agua 
destilada 

(mL) 

1 6.024 0.000 107 206 

2 4.819 30.030 107 177 

3 3.614 60.060 107 148 

4 2.410 90.090 107 119 

5 1.205 120.120 107 90 

6 0.000 150.150 107 62 
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Tabla 4.4. Preparación de los controles 

Control 
Solución de 

Glucosa (mL) 
Inóculo 

(g) 

Agua 
destilada 

(mL) 

7 --- 107 212 

8 36 107 176 

 

Para evitar deficiencias de nutrientes, se pueden agregar oligoelementos y vitaminas de acuerdo a 

las soluciones de la Tabla 4.5 propuestas por Angelidaki et al. (2009). 

 

Tabla 4.5. Descripción del medio básico anaerobio 

SOLUCIÓN COMPUESTO 
CONCENTRACIÓN 

(g/L en agua destilada) 

A 

NH4Cl 100 

NaCl 10 

MgCl2 6H2O 10 

CaCl2 2H2O 5 

B K2HPO4 3H2O 200 
 

A todos los recipientes se les adicionaron 40 mL del medio de nutrientes descrito y el volumen útil 

considerado para las pruebas fue de 360 mL. La preparación se llevó a cabo de acuerdo al 

procedimiento descrito por Angelidaki et al. (2009), y la duración fue hasta alcanzar la estabilidad 

en la producción de metano, lo cual se refiere a no detectar variaciones diarias superiores al 1% de 

un dato a otro durante tres días consecutivos (Holliger et al., 2016). 

 

 

4.4 DETERMINACIÓN DE MICROORGANISMOS EN LA CO-DIGESTIÓN DE FORSU Y LODOS DE 

PURGA DE AGUAS RESIDUALES 

La determinación de los microorganismos presentes en los reactores al inicio y al término de los 

procesos de digestión y co-digestión anaerobia se llevó a cabo a través de técnicas proteómicas en 

las instalaciones y con apoyo del personal del Laboratorio de Bioquímica y Biología molecular de la 

Unidad de Servicios de Apoyo a la Investigación y a la Industria (USAII) de la Facultad de Química de 

la UNAM, con la finalidad de analizar los proteomas de los organismos procarióticos y eucarióticos.  

Estas técnicas representan alternativas a los métodos establecidos para la caracterización 

microbiana y se pueden aplicar para su clasificación e identificación (Karlsson et al., 2015). Con base 

en el trabajo de Zhang et al. (2019 b) las actividades realizadas son las siguientes:  

 Obtención de la muestra para análisis 

 Purificación de proteínas por fenol básico 

 Electroforesis en gel de poliacrilamida (SDS-PAGE 1D) 
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 Cromatografía líquida-espectrometría de masas (LC-MS) para determinar los espectros de 

los iones de los péptidos de las proteínas de los microorganismos presentes en la muestra 

 Comparación de los resultados obtenidos con una base de datos especializada en proteínas 

para la identificación de los grupos taxonómicos correspondientes (UniProt).  

UniProt es una colección de bases de datos que permite navegar por la gran cantidad de secuencias 

e información funcional disponible para proteínas. La base de conocimiento UniProt (UniProtKB por 

sus siglas en inglés) es el recurso central que combina UniProtKB/Swiss-Prot (con más de 550 000 

secuencias creadas por un equipo experto en biocuración) y UniProtKB/TrEMBL (con 60 millones 

de secuencias derivadas en gran medida de la secuenciación de ADN de alto rendimiento) (The 

UniProt Consortium, 2017). 

Las pruebas analizadas y la etapa en que se realizó la toma de muestra se presentan la Tabla 4.6. 

 

Tabla 4.6. Selección de pruebas para análisis proteómicos y etapa de muestreo 

 

Prueba Proceso Inicio del proceso Final del proceso 

1 F   •  • 

2 L  •  • 

3 F-L 1    • 

4 F-L 2    • 

5 F-L 3    • 

6 F-L 4    • 

7 Blanco (control negativo)   •  • 

 

 

4.5 EVALUACIÓN DE LOS RESULTADOS DE LAS PRUEBAS DE CO-DIGESTIÓN ANAEROBIA 

Con los resultados obtenidos de los procesos a través del uso del equipo AMPTS se procedió al 

análisis de la información para la evaluación de los gráficos comparativos generados en este. A 

partir de esta información fue posible identificar la relación de sustratos más adecuada, que 

presenta la mayor producción de biogás durante el proceso de co-digestión anaerobia (Nielfa et al., 

2015).  

 

4.6 MODELACIÓN DE LA PRODUCCIÓN DE BIOGÁS A PARTIR DE LA CO-DIGESTIÓN DE FORSU Y 

LODOS DE PURGA DE AGUAS RESIDUALES 

La modelación del proceso de co-digestión se realizó a través del software AQUASIM 2.0 (Swiss 
Federal Institute for Environmental Science and Technology. EAWAG), que es un programa 
informático para la identificación y simulación de sistemas acuáticos. En este, se puede llevar a cabo 
la implementación de ADM1 para la modelación del sistema de digestión anaerobia. Para su 
aplicación, el suministro de los parámetros, nomenclatura, unidades y estructura debe ser 
consistente con los del modelo (Dewil et al., 2011).   
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Es necesario para el uso del software contar con la información referente a las etapas del proceso 
de co-digestión anaerobia la cual fue obtenida a partir de investigación bibliográfica, así como de 
los resultados de las etapas previas de este trabajo. Entre los datos necesarios se encuentran, la 
caracterización de los sustratos, productos y grupos bacterianos, bioquímicas de la conversión del 
sustrato y la cinética del crecimiento y descomposición microbiana. 
 
 
4.7 CALIBRACIÓN DEL MODELO DE PRODUCCIÓN DE BIOGÁS EN ADM1 

La calibración se llevó a cabo mediante la comparación de las mediciones experimentales de 
producción de biogás con resultados iniciales del modelo y se realizó el ajuste de los parámetros 
previamente identificados en la literatura hasta que los resultados del modelo ajustaron de manera 
cercana con las observaciones experimentales (Espósito et al., 2011 a).  
 
Además, fue necesario realizar la caracterización detallada de los sustratos de acuerdo con las 

fracciones de sus componentes obtenidas experimentalmente, la determinación de la 

concentración de DQO del influente correspondiente al sustrato a degradar y la determinación de 

las fracciones en porcentaje de DQO correspondientes a la materia biodegradable (carbohidratos 

lípidos y proteínas) e inerte (material particulado soluble e inerte) del sustrato a degradar.  

Para la aplicación del modelo se utilizó un archivo generado en AQUASIM 2.0, diseñado para la 

aplicación de ADM1 en el proceso de digestión anaerobia, en este las variables, procesos, 

compartimentos y enlaces correspondientes contaron con los datos propuestos para el modelo 

original aplicado a un reactor batch. 

 

4.8 MÉTODOS ANALÍTICOS 

Para la caracterización de la FORSU y lodos de purga de planta de tratamiento de agua residual, 

previo al proceso de co-digestión anaerobia y al finalizar éste, los métodos analíticos utilizados se 

presentan en la Tabla 4.7.  

Tabla 4.7. Métodos analíticos 

DETERMINACIÓN PRINCIPIO MÉTODO 

Humedad 
Gravimetría, obtenida por diferencia entre la masa inicial y 
los sólidos totales 

APHA, 2540-B 

Sólidos Totales 
Gravimetría, sólidos secados a una temperatura de 103 a 
105°C 

APHA, 2540-B 

Sólidos volátiles y 
fijos 

Gravimetría, sólidos previamente secados a 105°C e 
incinerados a 550°C 

APHA, 2540-E 

Demanda química 

de oxígeno 

Fotometría, digestión ácida a 150°C en reflujo cerrado 

durante 2 horas, lectura a 600 nm 
APHA, 5220-D 

Nitrógeno total 
Titulación, digestión ácida con catalizador de selenio, 
posterior neutralización, destilación y titulación con H2S04 
0.02N 

APHA, 4500-NH3 C, 
4500-NH3 E 

Nitrógeno 

amoniacal 
Destilación y titulación con H2SO4 0.02 N 

APHA, 4500-NH3 C, 

4500-NH3 E 
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Fósforo total 
Digestión ácida, ácido sulfúrico y ácido nítrico. Método 
colorimétrico del ácido vanadomolibdofosfórico a 470 nm 

APHA, 4500-P B 4, 
APHA, 4500-P C 

pH Medición con potenciómetro ----- 

Alcalinidad parcial 

(AP) e intermedia 
(AI) 

Titulación con ácido sulfúrico 0.1 N de pH de la muestra hasta 

pH de 5.75 para AP y de 5.75 a 4.3 para AI 
Pérez y Torres, 2008 

Índice alfa Relación de alcalinidades Pérez y Torres, 2008 

Ácidos grasos 
volátiles 

Titulación en retroceso de pH 4 a 7 con NaOH 0.1 N de la 
muestra acidificada a pH 3.3 centrifugada y el sobrenadante 

puesto en ebullición 

DiLallo y Albertson, 
1961 

Carbohidratos 
Espectrofotometría a 480 nm. Reacción colorimétrica en 
presencia de fenol y H2SO4 

Dubois et al., 1956 

 

4.9 ANÁLISIS DE RESULTADOS 

La información obtenida, en la etapa experimental fue sometida a un análisis estadístico a través 

del método ANOVA de un factor a través del software Minitab, para determinar si las medias de las 

producciones de CH4 a partir de las mezclas de co-digestión presentan diferencias significativas con 

respecto a las producciones de CH4 de los sustratos por individual, así como con los resultados 

obtenidos por medio del modelo ADM1 en AQUASIM 2.0. 
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5 RESULTADOS 

Los resultados obtenidos en las etapas que se han mencionado en la metodología se presentan a 

continuación, así como su interpretación de acuerdo con la información generada en la fase 

experimental y la literatura referente al tema de investigación.  

 

5.1 OBTENCIÓN DE MUESTRAS DE FORSU, LODOS DE PURGA DE AGUAS RESIDUALES E INÓCULO 
 

En el apartado 4.1 de la metodología se indican los sitios de recolección de FORSU, lodo de purga e 

inoculo, condiciones de preparación y almacenamiento, así como las normas operativas de 

referencia para su obtención. En las Figuras 5.1-5.3 se muestran los sustratos e inóculo utilizados. 

 

5.2 CARACTERIZACIÓN DE MUESTRAS DE FORSU Y LODOS DE PURGA DE AGUAS RESIDUALES E 
INÓCULO 

 

La caracterización de los sustratos se inóculo se realizó como se indica en el apartado 4.2 de la 

metodología de acuerdo con los métodos analíticos referidos en la Tabla 4.7. Los resultados 

obtenidos de la caracterización de los sustratos e inóculo se muestran en la Tabla 5.1.  

 

 

 

Figura 5.1. FORSU de la planta piloto de digestión anaerobia de la UNAM (Cuautitlán Izcalli, Estado de 

México) 
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Tabla 5.1 Caracterización de sustratos e inóculo 

Parámetro Símbolo Unidades FORSU Lodo de purga 
Inóculo (Lodo 

Anaerobio Granular) 
Humedad --- % 79.28 ± 0.26 99.11 ± 0.06 93.23 ± 1.75 

Sólidos totales ST g/kg 207.21 ± 2.58 8.94 ± 0.58 67.74 ± 17.48 

Sólidos volátiles SV g/kg 188.35 ± 2.57 6.67 ± 0.48 18.62 ± 1.87 

Sólidos fijos SF g/kg 18.86 ± 0.01 2.26 ± 0.10 49.12 ± 16.26 

Relación SV/ST SV/ST % 90.90 ± 0.11 74.67 ± 0.54 29.24 ± 9.09 

Demanda Química de 
Oxígeno 

DQO g/kg 305 ± 0.33 213 ± 2.52 120 ± 1.04 

Fósforo total PT g/kg 0.11 ± 0.00 0.31 ± 0.00 0.20 ± 0.11 

pH --- --- 5.18 ± 0.01 8.58 ± 0.06 7.96 ± 0.06 

Alcalinidad total  --- gCaCO3/kg 3.10 ± 0.14 3.90 ± 0.71 3.60 ± 3.25 

Índice alfa α --- 0.34 ± 0.01 0.45 ± 0.01 0.48 ± 0.01 

Ácidos grasos 
volátiles 

AGV mg CH3COOH/kg 2.19 ± 0.10 0.24 ± 0.05 0.37 ± 0.05 

Nitrógeno total  NT g/kg 1.06 ± 0.08 0.24 ± 0.01 0.65 ± 0.03 

Nitrógeno amoniacal N-NH4 g/kg 0.19 ± 0.01 0.19 ± 0.01 0.18 ± 0.02 

Proteínas  --- g/kg 6.60 ± 0.48 1.53 ± 0.05 4.06 ± 0.00 

Carbohidratos --- g/kg 3.90 ± 0.80 0.24 ± 0.24 0.18 ± 0.16 

 

Los valores resultantes de la caracterización de la FORSU son consistentes con los reportados en 

estudios previos con respecto al mismo sustrato obtenido a partir de una muestra de residuos 

orgánicos de la Ciudad de México para los parámetros de humedad, ST, SV, SF, DQO (Campuzano, 

Figura 5.2. Lodo de purga de agua residual (planta 

de tratamiento Facultad de Ciencias Políticas y 

Sociales de la UNAM) 

 

Figura 5.3. Lodo granular del reactor UASB 

(Grupo Modelo, CDMX) 
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2015), humedad, pH, AGV, NT y N-NH4 (Peña y Durán, 2018), también para el caso de una muestra de 

FORSU reportada por Prabhu y Mutnuri (2016) en la que pH, la relación SV/ST, DQO, NT y humedad 

presentan valores muy similares, así como para muestras de FORSU de diversos países reportadas 

por Campuzano y González-Martínez (2016) en el caso de los ST, SV, la relación SV/ST y PT. El valor 

obtenido para proteínas es similar al reportado por Seswoya et al. (2019) de 6.35 g/kg.  

Con respecto al lodo de purga los resultados de ST, SV y pH son comparables con los reportados 

por Liu, et al. (2019), N-NH4  con Dai, et al. (2013) y Silvestre, et al. (2015) y proteínas con Peng, et al. 

(2019); la relación SV/ST se encuentra dentro del intervalo reportado por Grosser, et al. (2017) de 

71-78 %. El valor obtenido de DQO (213 g/kg) es cercano al reportado por Prabhu y Mutnuri (2016) 

de 188 g/kg. Por otra parte, con relación al PT (0.31 g/kg) y NT (0.24 g/kg) los valores obtenidos son 

similares a los reportados por Da Ros et al. (2014) de 0.22 g/kg y 0.40 g/kg respectivamente.  

En el lodo granular el valor correspondiente a la humedad y ST es similar a los reportados por Yong, 

et al. (2015). SV y PT son consistentes con lo reportado por Lee, et al. (2019), así como NT y pH que 

también coinciden con los reportados por (Peña y Durán, 2018).  

Los resultados de la caracterización de sustratos son la base para el desarrollo de las etapas 

subsecuentes del proyecto, especialmente para las pruebas de PBM, así como en la etapa de 

modelación para la estimación de las fracciones de material biodegradable. 

 

5.3 PRUEBAS DE POTENCIAL BIOQÍMICO DE METANO A FORSU Y LODOS DE PURGA DE AGUAS 
RESIDUALES POR INDIVIDUAL Y EN CO-DIGESTIÓN  
 

Las evaluaciones sobre la producción de metano a partir de la digestión y co-digestión anaerobia 

de los sustratos objeto de este trabajo, se realizaron en el Sistema de PBM AMPTS II. Las pruebas 

se hicieron por duplicado, a pH 7, y temperatura controlada (35 ± 2 °C).  

Las diferentes relaciones de sustrato para digestión anaerobia y co-digestión, así como la 

descripción de la preparación de los recipientes de prueba y controles (positivo y negativo) que se 

utilizaron se muestran en las Tablas 4.2-4.4.  

La duración de las pruebas se consideró hasta alcanzar la estabilidad en la producción de metano 

de acuerdo con Holliger et al. (2016), lo cual ocurrió hasta el día 19 después de iniciado el proceso. 

Los resultados de la prueba de PBM se muestran en la Figura 5.4.  
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Figura 5.4. Potencial Bioquímico de Metano del proceso de co-digestión anaerobia de FORSU y lodo de 

purga 

 

Las pruebas tuvieron una duración distinta entre sí. El tiempo de duración de la prueba fue de 19 

días debido a que la mezcla de co-digestión 80/20 continuó mostrando producción de metano 

mayor al 1% hasta ese punto del ensayo. Es necesario indicar que a los resultados obtenidos se les 

restó el valor de la producción de metano alcanzada por el control negativo (8.8 mLN CH4/gSV), la 

cual se asume como la correspondiente al inóculo añadido para iniciar el proceso de digestión 

anaerobia por lo que no correspondería al total de la producción esperada por los sustratos.  

Aunado a lo anterior, se realizó el cálculo teórico de producción de biogás para estimar si las 

producciones experimentales se encontraban dentro de los parámetros esperados al día en que 

finalizó cada prueba y de este modo asegurar que los resultados se encontraran dentro del intervalo 

esperado. En la Tabla 5.2 se muestran los valores obtenidos en el PBM, así como los valores teóricos 

estimados de producción de biogás, excepto el del control positivo que fue obtenido del trabajo de 

Raposo et al. (2012) en el que realiza una integración de datos sobre el rendimiento de metano de 

diferentes sustratos orgánicos sólidos en reactores batch. Las estimaciones de biogás se realizaron 

tomando como base el procedimiento descrito en el trabajo de López-Hernández et al. (2017) en el 

que se describe la forma de cuantificar el porcentaje de eliminación de material volátil en digestores 

anaerobios mesofílicos, así como de la energía que se espera obtener a partir de este proceso 

aplicado en el caso de lodos, el cual fue adaptado para hacer el cálculo de los sustratos utilizados 

en este trabajo. 
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Tabla 5.2 Producción experimental y teórica de metano del proceso de co-digestión anaerobia 

PRUEBA 
PRODUCCIÓN PBM 

(mLN CH4/g SV) 

PRODUCCIÓN TEÓRICA 

(mLN CH4/g SV) 

% TEÓRICO 

ALCANZADO 

Control positivo (Glucosa) 315.1 351.0* 89.8 

FORSU 481.8 510.8 94.3 

Lodo de Purga 87.4 450.8 19.4 

80/20 483.7 498.9 96.95 

60/40 375.4 487.0 77.1 

40/60 231.0 483.4 47.8 

20/80 180.2 474.2 38.0 

Control negativo 8.8 45.6 19.3 

* Valor reportado por Raposo et al. (2012) 

 

De acuerdo con los valores mostrados se puede apreciar que los resultados del PBM se encuentran 

dentro de los valores teóricos calculados para estos sustratos, así como para los controles positivo 

y negativo. En algunos de los casos la producción experimental es muy cercana al valor teórico 

(FORSU, co-digestión 80/20, y control positivo), sin embargo, es notoria la baja producción de 

metano en el lodo de purga por individual, así como la reducción de la producción a medida que el 

contenido de lodo de purga aumenta en cada una de las mezclas de co-digestión. 

Con base en la información obtenida se calcularon los posibles efectos sinérgicos que podrían 

producirse durante el proceso de biodegradación en las mezclas de co-digestión y con ello evaluar 

la influencia de cada sustrato, para lo cual se utilizó el método propuesto por Nielfa, et al. (2015) 

en el que se aplica la siguiente ecuación: 

 

𝛼 =  
𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑐𝑖ó𝑛 𝑒𝑥𝑝𝑒𝑟𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑎𝑙

𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑐𝑖ó𝑛 𝑡𝑒ó𝑟𝑖𝑐𝑎
 

 

El resultado de α indica (Nielfa et al., 2015): 

­ α > 1; La mezcla tiene un efecto sinérgico en la producción final 

­ α = 1; Los sustratos funcionan independientemente de la mezcla 

­ α < 1; La mezcla tiene un efecto competitivo en la producción final 

Los cálculos resultantes muestran que de las mezclas de co-digestión probadas en ninguna se 

presenta un efecto sinérgico; en la mezcla de co-digestión 80/20 se observa independencia de la 

FORSU con respecto al lodo de purga y en las mezclas de co-digestión restantes es notorio un efecto 

competitivo entre los sustratos probados con valores de 0.8, 0.5 y 0.4 para las mezclas 60/40, 40/60 

y 20/80 respectivamente.     

Zhang et al. (2019 a). Indica que la relación de FORSU y lodo es crucial para el establecimiento de 

una coordinación sinérgica entre las diversas poblaciones microbianas, así como entre los 
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microorganismos y sus respectivos sustratos. Sin embargo, debido a que las proporciones de 

carbohidratos, proteínas y lípidos en la FORSU pueden variar y a que el origen del lodo puede 

afectar la producción de CH4, se obtienen diferencias en los resultados por lo cual las 

comparaciones directas entre trabajos previos no se pueden llevar a cabo. 

Con relación a los resultados obtenidos en las pruebas de PBM, se han reportado resultados 

similares por otros autores como es el caso de Gu, et al. (2020), cuyo trabajo indica que no se 

presentaron efectos sinérgicos positivos en las mezclas de co-digestión probadas y únicamente se 

presentó un efecto aditivo entre los sustratos, mostrando un aumento en la producción de CH4 a 

medida que aumentaba la fracción de FORSU en el reactor, lo que indica un mayor grado de 

degradación que el lodo para producir CH4. De este modo, la prueba con 100% FORSU fue casi 

completamente degradada a CH4 y fue mayor que la prueba con 100% lodo. Por su parte Dai, et al. 

(2013) no observaron ningún mecanismo sinérgico obvio en la co-digestión de lodos de tratamiento 

de agua residual y residuos orgánicos de alimentos, por el contrario, notaron que con el aumento 

de la fracción de alimentación de residuos orgánicos a los reactores se presentaba una mayor 

reducción de SV y producción de metano, posiblemente por la mayor proporción de sustrato 

fácilmente degradable para los microorganismos. Su producción de CH4 a partir del lodo fue 

relativamente más bajo que otros informes y la producción a partir de residuos orgánicos fue 

comparable con otros estudios. Koch et al. (2015) indicaron que, sus pruebas en batch no pueden 

proporcionar información sobre efectos sinérgicos negativos o positivos en la producción de CH4, 

pero sus resultados muestran que los residuos orgánicos como sustrato individual tuvieron una 

producción específica más alta, las pruebas para lodo se encontraron en el nivel más bajo de 

producción y las mezclas de co-digestión se encuentran entre estos resultados. Liu, et al. (2016 a), 

compararon la co-digestión de residuos orgánicos con lodos con baja y alta concentración de 

sólidos, encontrando un efecto sinérgico en el proceso de lodos con alto contenido de sólidos y 

demostrando que no hubo efecto sinérgico durante el proceso de lodos con bajo contenido de 

sólidos. En el último caso, cuando se agregaron los residuos orgánicos de alimentos al lodo, la 

producción de biogás aumentó proporcionalmente con la adición de estos.  

Como se puede apreciar en las referencias mostradas, la FORSU es un sustrato altamente 

degradable para la digestión anaerobia, mientras que el lodo de aguas residuales es refractario a la 

hidrólisis y muestra una menor biodegradabilidad (Dai et al., 2013).  

De acuerdo con Koch et al. (2015) y Liu et al. (2016 a), la diferencia en la producción de gas 

probablemente se deba al alto grado de material fácilmente degradable contenido en los sustratos. 

Esto puede deberse a que la FORSU es típicamente rica en carbohidratos, proteínas y lípidos 

fácilmente biodegradables, mientras que los lodos de tratamiento de agua residual se componen 

principalmente de proteínas y contienen compuestos más complejos como las sustancias 

poliméricas extracelulares (SPE) producidas por el metabolismo microbiano, las células y la materia 

orgánica que no se degradan en condiciones aerobias y permanecen en la matriz de lodo. (Mottet 

et al., 2010; Gu et al., 2020). Las proteínas del lodo pueden considerarse como un compuesto 

pobremente biodegradable debido a que necesitan la ruptura de la estructura del flóculo y de las 

membranas celulares a fin de que estén disponibles para la biomasa anaerobia lo que reduce su 

degradación (Mottet et al., 2010). 

Las SPE son principalmente secreciones de alto peso molecular de los microorganismos y los 

productos de la lisis celular y la hidrólisis de macromoléculas, así como materia orgánica de las 
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aguas residuales que también puede adsorberse en esta matriz. Los carbohidratos y las proteínas 

suelen ser los componentes principales y las sustancias húmicas también pueden ser un 

componente clave. Además, se han encontrado lípidos, ácidos nucleicos, ácidos urónicos y algunos 

componentes inorgánicos. Las fracciones de los componentes dependen de los métodos de 

extracción, los orígenes del lodo, el cultivo, la fase de crecimiento, parámetros del proceso, el tipo 

de biorreactor y el método de extracción (Sheng et al., 2010). En general, las SPE representan el 50-

90% del carbono orgánico total en los lodos orgánicos y se hidrolizan para ser utilizadas por algunos 

microorganismos como fuentes de carbono y energía para sus actividades metabólicas. Sin 

embargo, ciertas partes de las SPE no pueden ser degradadas en su totalidad (Sheng et al., 2010, 

Wei et al., 2017; Zhang et al., 2017). 

En la Figura 5.5 se muestra la producción diaria de metano de cada uno de los sustratos por 

individual, así como de las co-digestiones. En esta se puede apreciar una producción intensa 

durante los primeros tres días. Este pico de producción es considerablemente menor para el lodo 

de purga y menos pronunciado para las mezclas de co-digestión con respecto a la FORSU. Después 

de este pico, la producción de CH4 en la FORSU disminuyó bruscamente y posteriormente se 

produjo un pico más amplio durante los días 6 y 8, pero más pequeño que el primero el cual excedió 

la producción de todas las mezclas de co-digestión, así como al lodo en el que este comportamiento 

no se aprecia sino hasta el día 8, aunque en una proporción menor. Estos resultados coinciden con 

los reportados por Koch et al. (2015) y Gu et al. (2020). 

De acuerdo con Koch et al. (2015), la generación de los picos en la producción de CH4, se debe, a 

las diferentes composiciones entre FORSU y lodo de purga ya que este se caracteriza por presentar 

una cantidad baja de compuestos degradables, mientras que la FORSU posee un alto grado de 

material fácilmente degradable. Por lo tanto, se espera que se produzca biogás a partir de los 

compuestos orgánicos solubles inmediatamente después del inicio de la prueba. Durante la 

hidrólisis y acidogénesis, se puede producir la acumulación de intermedios metabólicos, como los 

AGV debido a la tasa de crecimiento más alta de los microorganismos acidogénicos en comparación 

con las arqueas metanogénicas que consumen estos ácidos, lo que probablemente resulta en una 

disminución en la producción de gas hasta que se recupera la actividad de estos microorganismos. 

El segundo pico más amplio se produce debido a la degradación de los ácidos acumulados y la 

producción y consumo simultáneos de AGV hasta que quedan principalmente materiales poco 

degradables. 
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Figura 5.5. Producción de metano diaria a partir del proceso de co-digestión anaerobia de FORSU y lodo de 

purga 

 

Con los resultados obtenidos se puede notar que los desempeños dinámicos del proceso de co-

digestión son determinados por las relaciones de mezcla de ambos sustratos, teniendo en cuenta 

que la estabilidad del sistema se ve influenciada significativamente por los elementos inhibitorios 

existentes o el desequilibrio de nutrientes (Dai et al., 2013). 

A partir de los resultados de las pruebas de PBM se realizaron pruebas de ANOVA de un factor a 

través del software Minitab para determinar si las medias de las producciones de CH4 a partir de las 

mezclas de co-digestión presentan diferencias significativas con respecto a las producciones de CH4 

de los sustratos por individual. Los resultados de las pruebas de ANOVA indican que, con respecto 

a la producción de CH4 que es la variable de estudio considerada, en el caso de la FORSU y el lodo 

de purga comparados ambos sustratos por individual existe una diferencia significativa entre estos; 

para la FORSU comparada con las mezclas de co-digestión, las pruebas indican que no existe 

diferencia entre el sustrato por individual y la co-digestión 80/20, sin embargo, las demás mezclas 

de co-digestión (60/40, 40/60 y 20/80) todas presentan una diferencia significativa; en la 

comparación del lodo de purga todas las mezclas de co-digestión difieren con respecto al sustrato 

por individual. 

 

El análisis de estos resultados respalda lo observado previamente al indicar que la co-digestión 

80/20 es la única que presenta una producción de CH4 comparable con el sustrato que tuvo la mayor 

producción por individual (FORSU), y que los demás resultados obtenidos en este proceso no 

reflejan un efecto sinérgico entre las mezclas seleccionadas para el proceso de co-digestión. En el 

ANEXO 1 se presenta el procedimiento para la realización de las pruebas de ANOVA.  
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5.4 IDENTIFICACIÓN DE LOS MICROORGANISMOS DE LA DE CO-DIGESTIÓN DE FORSU Y LODO DE 
PURGA DE AGUA RESIDUAL 
 

Con la finalidad de conocer los microorganismos que participan en el proceso experimental de 

mono y co-digestión de FORSU y lodo de purga y tratar de establecer una relación con los datos 

obtenidos a partir de la bibliografía sobre las comunidades microbianas consideradas por el modelo 

ADM1 se llevó a cabo la identificación a través de técnicas proteómicas, de acuerdo al 

procedimiento descrito en el ANEXO 2. 

Como parte del proceso, mediante la comparación de las proteínas extraídas previamente a partir 

de cada uno de los sustratos, del inóculo, así como de las mezclas de co-digestión anaerobia se 

obtuvo información con la base de datos UniProt. 

Para la comparación con la base de datos es necesario partir de la búsqueda bibliográfica para la 

selección de opciones de microorganismos reportados como presentes en las muestras a analizar 

lo que permite hacer una búsqueda especializada y reducir el periodo para la obtención de los 

resultados.  De acuerdo con lo anterior se consideraron para la búsqueda en los sustratos e inóculo 

las siguientes especies: en el caso de la FORSU, Clostridium aceticum, Clostridium butyricum, 

Bacillus mesentericus, Escherichia coli, Enterococcus faecium, Methanosarcina barkeri y 

Syntrophomonas wolfei (Liaquat et al., 2017; Di Maria, 2017) ; para el lodo de purga, 

Acidobacterium capsulatum, Arcobacter sulfidicus, Dechloromonas agitata, Flavobacteriaceae 

bacterium, Haliscomenobacter hydrossis, Rhodoferax fermentans, Sterolibacterium denitrificans, 

Zoogloea ramigera (Gonzalez et al., 2016; De Leon, 2018; Karlikanovaite-Balikci et al., 2019); y para 

el lodo granular anaerobio utilizado como inóculo, Acetobacterium woodii, Desulfovibrio vulgaris, 

Geobacter sulfurreducens, Methanobacterium beijingense, Methanobacterium formicicum, 

Methanoregula boonei, Methanoregula formicica, Methanosaeta concilii, Methanosaeta 

harundinacea, Methanospirillum hungatei, Methanothrix soehngenii, Methanothrix 

thermoacetophila, Syntrophobacter wolinii (Supaphol et al., 2011; Kim y  Whitman, 2014; Di Maria, 

2017; Ventorino et al., 2018).  

Una vez realizada la búsqueda con las opciones seleccionadas, se llevó a cabo una búsqueda general 

que incluyó a todas las especies consideradas para cada sustrato, así como para el inóculo, y con 

ello tener una mayor amplitud para cada uno de estos. Los resultados se muestran en la Tabla 5.3.   

En total se identificaron 16 especies de microorganismos diferentes presentes en los sustratos. El 

inóculo utilizado para este trabajo, comparado con los sustratos, presenta una mayor diversidad de 

especies entre las que se encuentran bacterias y arqueas metanogénicas mutuamente beneficiosas 

las cuales forman una estructura eficiente y estable. Con respecto a estos resultados, se consideró 

necesario ampliar la búsqueda de información bibliográfica a nivel de especie ya que en la mayor 

parte de la información que se analizó para la primera etapa de la determinación de los 

microorganismos presentes en los sustratos, los datos reflejan clasificaciones realizadas hasta el 

nivel de género o en algunos casos hasta niveles taxonómicos superiores.  

De acuerdo con lo anterior para el análisis al final del proceso se realizó una búsqueda más amplia 

de las especies presentes en las mezclas de co-digestión probadas experimentalmente, tomando 

como base el origen de los sustratos, los microorganismos previamente identificados y las posibles 

asociaciones con otros reportados en la literatura para tener un panorama más amplio de los 

microorganismos que se encontraban participando en estas pruebas.  
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Tabla 5.3. Microorganismos identificados en los sustratos e inóculo previo al proceso de co-

digestión anaerobia 

FORSU LODO DE PURGA 
LODO ANAEROBIO GRANULAR 

(INÓCULO) 

--- --- Acidobacterium capsulatum 

--- --- Bacillus pumilus 

--- Chloroflexi* --- 

--- --- Desulfovibrio vulgaris 

Enterococcus faecium  --- Enterococcus faecium  

Escherichia coli --- --- 

--- --- Geobacter sulfurreducens 

--- --- Haliscomenobacter hydrossis 

--- --- Methanobacterium formicicum 

--- --- Methanoregula boonei 

--- --- Methanoregula formicica 

--- --- Methanosaeta harundinacea 

Methanosarcina barkeri --- --- 

--- --- Methanospirillum hungatei 

--- Methanothrix soehngenii** Methanothrix soehngenii** 

--- --- Methanothrix thermoacetophila** 

--- Planctomycetes* --- 

* Organismos pertenecientes al Phylum indicado sin identificación precisa de la especie en la base de datos 

** Organismos recientemente reclasificados taxonómicamente 

 

Las especies que se consideraron para la búsqueda, sumadas a las que se encontraron en el primer 

análisis (Tabla 5.3) son las siguientes: Bacillus cereus, Clostridium perfringens, Clostridium 

sporogenes (Liaquat et al., 2017), Clostridium pasteurianum (Moscoviz et al., 2017), Desulfobacca 

acetoxidans (Göker et al., 2011)., Desulfobulbus propionicus, Desulfovibrio desulfuricans, 

Desulfovibrio simplex (Sousa et al., 2017), Desulfotomaculum acetoxidans (Spring et al., 2009), 

Geobacter metallireducens (Zhang et al., 2018), Geobacillus thermoglucosidasius (Brumm et al., 

2015), Leptothrix discophora (Corstjens y Muyzer, 1993), Methanobrevibacter arboriphilus 

(Poehlein et al., 2017), Methanobrevibacter gottschalkii, Methanobrevibacter millerae, 

Methanobrevibacter thaueri, Methanobrevibacter smithii (Muñoz-Tamayo et al., 2019),  

Methanoculleus bourgensi (Maus et al., 2016), Methanolinea tarda, Methanosphaerula palustris 

(Yashiro et al., 2011), Methanomethylophilus alvus, Methanosphaera stadtmanae, 

Methanomassiliicoccus luminyensis (Borrel et al., 2012), Methanosarcina acetivorans (Horne y 

Lessner 2013), Methanosarcina flavescens, Methanosarcina vacuolata (Fischer et al., 2019), 

Microthrix parvicella, Nostocoida limícola, Sphaerotilus natans, Zoogloea ramigera (Gray 2005), 

Pelotomaculum propionicicum, Pelotomaculum schinkii (Imachi et al., 2007), Propionispora hippei, 

Propionispora vibrioides (Abou-Zeid et al., 2004), Rhodococcus opacus (Chatterjee et al., 2020), 

Syntrophomonas curvata (Zhang 2004), Syntrophomonas wolfei (Sieber et al., 2010). Los resultados 

de la identificación se muestran en la Tabla 5.4.   
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Tabla 5.4. Microorganismos identificados al final de los procesos de mono-digestión y co-

digestión anaerobia 

Digestión 
FORSU 

Digestión 
Lodo de Purga 

Co-digestión 
80/20 

Co-digestión 
60/40 

Co-digestión 
40/60 

Co-digestión 
20/80 

--- --- --- Bacillus cereus Bacillus cereus --- 

--- --- Bacillus coagulans --- --- --- 

--- --- --- 
Clostridium 
perfringens 

--- --- 

--- 
Geobacter 

sulfurreducens 
Geobacter 

sulfurreducens 
--- --- --- 

--- --- --- --- 
Methanobacterium 

formicicum 
--- 

--- 
Methanoregula 

boonei 
--- 

Methanoregula 
boonei 

Methanoregula 
boonei 

--- 

Methanoregula 
formicica 

Methanoregula 
formicica 

Methanoregula 
formicica 

--- --- --- 

Methanosaeta 
harundinacea 

--- --- --- 
Methanosaeta 
harundinacea 

Methanosaeta 
harundinacea 

Methanosarcina 
barkeri 

Methanosarcina 
barkeri 

--- --- 
Methanosarcina 

barkeri 
--- 

Methanosarcina 
flavescens 

--- --- --- --- --- 

Methanosphaerula 
palustris 

Methanosphaerula 
palustris 

Methanosphaerula 
palustris 

Methanosphaerula 
palustris 

Methanosphaerula 
palustris 

--- 

Methanothrix 
soehngenii** 

Methanothrix 
soehngenii** 

Methanothrix 
soehngenii** 

Methanothrix 
soehngenii** 

Methanothrix 
soehngenii** 

Methanothrix 
soehngenii** 

Methanothrix 
thermoacetophila** 

--- --- --- --- --- 

Zoogloea ramigera Zoogloea ramigera --- --- --- --- 

** Organismos recientemente reclasificados taxonómicamente 

 

 

Se identificaron en total 14 especies de microorganismos presentes al final de las pruebas 

realizadas, en su mayoría arqueas metanogénicas, con mayor presencia en las digestiones de los 

sustratos por individual, así como en la co-digestión 40/60, y con una menor proporción en las co-

digestiones restantes, especialmente en la 20/80 en la que sólo se identificaron 2 especies.   

Entre los microorganismos identificados, se encuentran especies de diferentes géneros con 

características específicas y actividades metabólicas diversas de acuerdo a su origen, que van desde 

organismos indicadores de contaminación fecal presentes en los residuos sólidos urbanos y aguas 

residuales, hasta organismos con actividades particulares en el proceso de digestión anaerobia. 

En general, los microorganismos del proceso de digestión anaerobia de estos sistemas se pueden 

agrupar de acuerdo con la etapa del proceso en la que participan: hidróliticos, acidógenos, 

acetógenos sintróficos y metanógenos. En relación con lo anterior, entre los microorganismos 

identificados en este trabajo se encuentran algunos de los géneros que se describen a continuación 

en relación con cada una de las etapas. 

En la hidrólisis participan enzimas extracelulares del grupo de las hidrolasas (amilasas, proteasas, 

lipasas) producidas por cepas de bacterias hidrolizantes. Durante la digestión de residuos sólidos, 

solo el 50% de los compuestos orgánicos sufren biodegradación. La parte restante de los 

compuestos permanece en su estado primario debido a la falta de enzimas que participan en su 

degradación. La velocidad de este proceso depende de parámetros como: tamaño de partícula, pH, 

producción de enzimas, difusión y adsorción de enzimas en las partículas de residuos sometidos al 
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proceso de digestión y es realizada principalmente por bacterias de los géneros: Enterobacterium y 

Streptococcus (Ziemiński y Frąc, 2012). 

Los organismos de esta etapa identificados en este trabajo corresponden al género Acidobacterium. 

La ubicuidad y abundancia en suelos del género Acidobacterium, así como su capacidad para resistir 

ambientes contaminados y extremos sugieren que cumplen funciones variadas importantes en el 

medio ambiente. Potencialmente tienen la capacidad de usar una amplia variedad de fuentes de 

carbono que incluye sustratos complejos, y depende de transportadores de azúcar de baja 

especificidad y alta afinidad. Estos rasgos genómicos son consistentes con una amplia capacidad 

metabólica y la capacidad de frenar el crecimiento en entornos con nutrientes limitados 

(caracterizado por el uso de sustratos a bajas concentraciones, enzimas catalíticas con altas 

afinidades de sustrato y tasas de renovación celular lenta), de este modo las células individuales 

pueden permanecer metabólicamente activas o sobrevivir en el suelo durante largos períodos 

(Ward et al., 2009).  

Durante la acidogénesis las bacterias de la fase ácida (anaerobios facultativos) propician 

condiciones favorables para el desarrollo de anaerobios obligados de los siguientes géneros: 

Pseudomonas, Bacillus, Clostridium, Micrococcus o Flavobacterium (Zieminski y Frac, 2012). Entre 

estos, las especies de Clostridium son consideradas como los degradadores comunes (Liaquat et al., 

2017). Como parte de los microorganismos identificados en este trabajo se encuentran algunas 

especies de los géneros Bacillus y Clostridium.  

Varias cepas de Bacillus con fuertes actividades proteolíticas han mostrado supervivencia robusta 

en reactores anaerobios alimentados con proteínas en los que han mejorado la productividad del 

biogás (Prenafeta-Boldú et al., 2017; Ziganshina et al., 2018).  

Los miembros del género Clostridium son responsables del consumo de aminoácidos y producción 

de acetato, amoníaco y butirato (Liaquat et al., 2017). Metabolizan carbohidratos, alcoholes, 

aminoácidos, purinas, esteroides u otros compuestos orgánicos y algunas especies fijan nitrógeno 

atmosférico. Para la mayoría, el crecimiento es más rápido a pH 6.5 – 7 y a temperaturas entre 30 

y 37 °C (Lawson y Rainey, 2016). C. perfringens es una bacteria anaerobia formadora de esporas 

que se encuentra comúnmente en el suelo, aguas residuales y el tracto gastrointestinal de humanos 

y animales. Es un organismo comensal que tiene un repertorio biosintético limitado y depende de 

la absorción de nutrientes del medio ambiente para sus fuentes de carbono, nitrógeno y energía. 

En consecuencia, produce proteínas que pueden insertarse en las membranas de las células 

eucariotas y formar poros que liberan contenido celular y enzimas hidrolíticas extracelulares, como 

proteasas, nucleasas e hidrolasas que pueden descomponer macromoléculas complejas en 

compuestos que se consumen fácilmente y metabolizan o incorporan en macromoléculas dentro 

de la célula bacteriana. Muchas de estas proteínas son toxinas y juegan un papel importante en 

enfermedades (Adams et al., 2018). 

Es importante mencionar que, en la digestión anaerobia de residuos de lodos activados, a diferencia 

de los sustratos simples, en la etapa de hidrólisis y acidificación, estos residuos contienen 

macromoléculas orgánicas de alta resistencia como proteínas y polisacáridos cuya descomposición 

es lenta y, por lo tanto, se obtiene como resultado una baja tasa de fermentación (Ai et al., 2018). 

Como resultado del metabolismo de los acetógenos sintróficos se libera hidrógeno, que exhibe 

efectos tóxicos sobre los microorganismos que llevan a cabo este proceso. Por lo tanto, es necesaria 
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una simbiosis con organismos autótrofos de metano que usan hidrógeno. Como ejemplo de los 

acetógenos sintróficos se encuentran los géneros: Syntrophobacter y Syntrophomonas. En lo que 

respecta a la degradación del acetato para producir metano a través de la vía acetoclástica, son 

responsables los metanógenos específicos del orden Methanosarcinales (Ziemiński y Frąc, 2012; 

Manyi-Loh et al., 2013).  

Aunque los organismos de género Geobacter no están incluidos en los géneros sintróficos 

mencionados en la etapa acetogénica, tiene relevancia el proceso de metanogénesis sintrófica no 

convencional a través de la transferencia directa de electrones entre especies (DIET por sus siglas 

en inglés de “direct interspecies electron transfer”) en la que los electrones fluyen de las bacterias 

exoelectrogénicas a los metanógenos electrotróficos a través de componentes celulares como el 

citocromo C en el que se involucran miembros de la familia Geobacteraceae (Zhang et al., 2018). 

Las especies de Geobacter son bacterias Gram-negativas dentro de la clase Deltaproteobacteria. 

Geobacter alberga bacterias mesofílicas disimilatorias reductoras de hierro capaces de oxidar 

completamente el acetato y otros sustratos orgánicos de carbono múltiple a dióxido de carbono. 

Tienen un metabolismo principalmente fermentativo y pueden crecer en asociación sintrófica con 

metanógenos. Son a menudo los miembros dominantes de sedimentos subterráneos en 

condiciones de reducción de metales (Shelobolina et al., 2008). Su característica fisiológica 

distintiva es la capacidad para acoplar la oxidación de compuestos orgánicos a la reducción de Fe 

(III), lo que les permite llenar nichos clave en la cadena alimentaria microbiana anaerobia de 

ambientes como sedimentos acuáticos, humedales, arrozales y ambientes subsuperficiales en los 

que la reducción de Fe (III) es un proceso terminal de aceptación de electrones. G. sulfurreducens 

puede crecer a bajas concentraciones de oxígeno y usar diversos aceptores de electrones para 

apoyar el crecimiento anaerobio. Los aceptores de electrones solubles que pueden reducirse 

intracelularmente incluyen nitrato, fumarato y compuestos clorados (Lovley et al., 2011). 

Los géneros de las arqueas metanogénicas identificadas en este trabajo corresponden a 

Methanobacterium, Methanoregula, Methanosaeta, Methanosarcina y Methanosphaerula. 

El género Methanobacterium contiene algunos de los primeros metanógenos hidrogenotróficos 

conocidos y se han descrito 24 especies. Los miembros de éste género han sido aislados de 

ambientes mesofílicos, neutros y de agua dulce como los que se encuentran en los digestores 

anaerobios (Mori y Harayama, 2011), así como de diversas fuentes marinas y terrestres. Todas las 

especies son capaces de crecer mediante la reducción de CO2 con H2, pero presentan un amplio 

intervalo y variación en las características fenotípicas y genómicas, incluido el catabolismo de 

sustratos. (Cadillo-Quiroz et al., 2014). M. formicicum es una especie representativa de arqueas 

metanogénicas encontradas en el intestino de rumiantes y humanos. Puede utilizar CO2 con H2 y 

subproductos fermentados de las bacterias del rumen, para la producción de CH4. Puede fermentar 

acetato, carbohidratos, aminoácidos, etanol, metanol, propionato, butirato y lactato. Contiene 

todos los genes necesarios para el proceso metanogénico, con excepción de la [Fe]-hidrogenasa 

deshidrogenasa. Tanto la producción de CH4 como el consumo de formiato son funciones lineales 

de su tasa de crecimiento (Chellapandi et al., 2018). También ha sido detectada ampliamente en 

reactores anaerobios, así como en células de electrólisis microbiana utilizadas para la producción 

de CH4 (Zhang, et al., 2019 c). 

El género Methanoregula se clasifica en la familia Methanoregulaceae del orden 

Methanomicrobiales. Son metanógenos anaerobios estrictos que utilizan H2/CO2. El género consta 
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de dos especies, M. boonei, un acidófilo moderado aislado de una turbera y M. formicica, un 

neutrófilo que utiliza formiato aislado de un biorreactor anaerobio. Estudios de las secuencias del 

gen 16S rRNA en sedimentos acuáticos y biorreactores han encontrado numerosas secuencias de 

relación intermedia que indican que hay otras especies de Methanoregula aún por cultivar (Zinder 

y Bräuer, 2016). M. boonei demuestra evidencia fisiológica de adaptación a ambientes pobres en 

nutrientes de baja fuerza iónica. Es un hidrogentrófico obligado (no puede utilizar formiato, 

acetato, metanol, etanol, isopropanol, butanol o trimetilamina). Las condiciones óptimas de 

crecimiento están cerca de 35-37 °C y pH 5.1, con crecimiento en valores de pH tan bajos como 3.8 

(Bräuer et al., 2015; Zinder y Bräuer, 2016). M. formicica es una especie mesófila metanógena 

consumidora de H2/CO2 y formiato para su crecimiento y producción de CH4. Fue aislada del lodo 

granular metanogénico en un reactor UASB en Japón (Yamamoto et al., 2014). El aislamiento se 

realizó en un cultivo de enriquecimiento degradador de propionato anaerobio que se obtuvo 

originalmente del lodo granular en un reactor utilizado para tratar un efluente de una cervecería 

(Yashiro et al., 2011; Zinder y Bräuer, 2016). 

Las especies del género Methanosaeta pertenecen al orden Methanosarcinales, están ampliamente 

distribuidos en ambientes naturales y sus células filamentosas contribuyen significativamente a la 

granulación de lodo y al buen desempeño de los reactores anaerobios (Zhou et al., 2015). Estos se 

pueden distinguir de otros géneros por su uso exclusivo de acetato como sustrato para producir 

CH4. M. harundinacea se aisló de un reactor anaerobio UASB para el tratamiento de aguas 

residuales de fabricación de cerveza en Beijing, China. Las células se encuentran solas o en pares. 

Utiliza acetato exclusivamente para el crecimiento y la producción de CH4 (Ma et al., 2006). Muestra 

una transición morfológica regulada de filamentos cortos a largos, canalizando más acetato hacia 

la producción de CH4 en filamentos largos, mientras que en filamentos cortos se canaliza más hacia 

la síntesis de biomasa (Zhou et al., 2015). 

Los miembros del género Methanosarcina llevan a cabo su metabolismo energético mediante la 

formación de CH4 a partir de acetato, metanol, monometilamina, dimetilamina, trimetilamina, 

H2/CO2 y CO (Boone y Mah, 2015). Son de importancia ecológica porque son más versátiles 

metabólicamente que otras arqueas metanogénicas. Se pueden encontrar en entornos anaerobios 

diferentes, como sedimentos marinos y de agua dulce, suelos y tractos digestivos de animales de 

sangre caliente (Kern et al., 2016). M. barkeri es una especie anaerobia estricta, aislada de lodo de 

agua dulce y marina, rumen de animales ungulados, lagunas de residuos animales y lodos de 

digestores anaerobios de PTAR (Boone y Mah, 2015). Puede usar H2/CO2; metanol 

monometilamina, dimetilamina y trimetilamina; acetato o CO como sustratos. El crecimiento y la 

formación de CH4 son más rápidos en medio con H2/CO2 o metanol que con acetato. El grupo metilo 

de metanol o acetato se reduce a CH4 sin oxidación intermedia a CO2. No fermenta los 

carbohidratos, aminoácidos, formiato, etanol, propionato y butirato. Puede usar el amoníaco o N2 

como fuente de nitrógeno, y el sulfuro como fuente de azufre (Boone y Mah, 2015 y Lovley, 2018). 

M. flavescens es un metanógeno estrictamente anaerobio aislado de una muestra de lodo de biogás 

obtenida de una planta de biogás comercial a gran escala en Alemania. Se desarrolla 

autotróficamente con H2/CO2, y adicionalmente podría utilizar acetato, metanol, mono, di y 

trimetilamina como fuentes de carbono y energía; sin embargo, no presentan crecimiento o 

metanogénesis en el formiato (Kern et al., 2016).  

El género Methanosphaerula es miembro de la familia Methanoregulaceae en el orden 

Methanomicrobiales. Consiste en una sola especie, M. palustris que es un metanógeno 
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hidrogenotrófico, aislado de un pantano minerotrófico de pH neutro (Cadillo-Quiroz et al., 2015). 

Producen CH4 a partir de H2/CO2 o formiato, pero no a partir de etanol, metanol, 2-propanol, 2-

butanol, acetato, propionato o butirato (Cadillo-Quiroz et al., 2009). 

El género Methanospirillum comprende metanógenos hidrogenotróficos que usan H2/CO2 como 

sustrato primario para producir CH4. Algunas especies también usan formiato o alcoholes 

secundarios más CO2. Las especies del género están ampliamente distribuidas en ambientes 

anóxicos, como digestores anaerobios, barro y suelos de humedales (Zhou y Dong, 2019). M. 

hungatei fue aislada de lodo de aguas residuales. El crecimiento y metabolismo son estrictamente 

anaerobios, donde el H2/CO2 y/o el formiato sirven como sustrato metanogénico. Requieren 

acetato como principal suministro de carbono celular (Gunsalus et al., 2016; Zhou y Dong, 2019). 

No tiene otros requisitos nutricionales orgánicos, aunque la adición de ácidos casamino u otros 

productos de hidrólisis de plantas o animales aceleran su crecimiento. La degradación de los ácidos 

grasos y aromáticos es termodinámicamente favorable sólo cuando los metanógenos 

hidrogenotróficos mantienen niveles muy bajos de hidrógeno y/o formiato en sintrofia. Los 

miembros del género Methanospirillum a menudo se detectan en ecosistemas donde la sintrofia es 

esencial y M. hungatei es el socio modelo en cocultivos con Syntrophobacter wolinii degradador de 

propionato, Syntrophomonas wolfei degradador de butirato, Syntrophus buswellii y Syntrophus 

aciditrophicus degradadores de benzoato (Gunsalus et al., 2016) 

Los organismos de la especie Methanosaeta concilii han sido aislados de digestores anaerobios 

mesófilos de residuos domésticos, lodo granular, reactores anaerobios de lecho fijo, otros tipos de 

sistemas anaerobios y de enriquecimientos de acetato inoculados con cultivos de digestores de 

residuos anaerobios. El acetato es el único sustrato que soporta el crecimiento y la metanogénesis; 

el formiato, acetato y CO2 pueden servir como fuentes de carbono para el crecimiento. En presencia 

de acetato, las cepas mesofílicas pueden dividir el formiato en H2 y CO2, pero esto no se convierte 

en metano. Utilizan el amonio como única fuente de nitrógeno (Patel, 2015). M. concilii es 

dominante en la mayoría de los sistemas de digestión cuando el estrés es bajo o ausente, pero son 

vulnerables a la inhibición química. Por lo tanto, se considera un microorganismo clave para lograr 

un funcionamiento estable de los procesos de digestión anaerobia de alto rendimiento, es decir, 

alta producción de CH4 y reducción orgánica (Lee y Hwang, 2019). M. thermophila utiliza acetato 

como único sustrato para el crecimiento y la producción de CH4; H2/CO2, formiato, metanol, 

metilaminas y metanol no son compatibles con el crecimiento o la producción de CH4. Durante la 

activación de los biorreactores anaerobios, las especies de Methanosaeta están muy extendidas 

debido a la alta concentración de acetato. Sin embargo, a medida que los biorreactores se 

estabilizan y alcanzan su máximo rendimiento, la concentración de acetato disminuye, al igual que 

la población de Methanosaeta (Patel, 2015). 

Los metanótrofos son un grupo diverso de microorganismos que pueden utilizar CH4 como única 

fuente de carbono y energía. La actividad metanotrófica puede verse influenciada por diversos 

factores ambientales, como la temperatura, el contenido de agua, las concentraciones de oxígeno 

(O2) y CH4, el contenido de nitrógeno. El amonio (NH4
+) y el nitrato (NO3

-) no solo son las fuentes de 

nitrógeno para el crecimiento metanotrófico, sino que también pueden inhibir la oxidación de CH4 

de los metanotróficos en altas concentraciones. Los efectos del nitrógeno sobre la oxidación de CH4 

como factor inhibidor o estimulante dependen de la diversidad, estructura y actividad de la 

comunidad metanotrófica, así como del tipo y la cantidad de compuestos de nitrógeno aplicados, 

el tiempo de exposición y la concentración de CH4 (He et al., 2017).  Acumulan fuertemente 
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inclusiones de poli-β-hidroxibutirato. Son obligadamente metanotróficos, utilizando solo CH4 y 

metanol como únicas fuentes de carbono y energía. Fijan formaldehído para el carbono celular a 

través de la vía de la serina y nitrógeno atmosférico por medio de una nitrogenasa sensible al 

oxígeno (Bowman, 2015). Methylosinus sporium es un metanótrofo obligado, que oxida el metano 

a metanol utilizando la enzima metano monooxigenasa (Ali et al., 2006).  

De acuerdo con el tipo de análisis realizado para la identificación, es importante mencionar el hecho 

de que la cantidad de microorganismos encontrados en comparación con el total que se pretendía 

identificar (seleccionado a partir de la búsqueda bibliográfica) sea menor, no implica que éstos no 

se encuentran presentes en la muestra ya que es posible que las cantidades de proteína extraídas 

a partir de las poblaciones presentes sea insuficiente para ser detectada por el equipo, motivo por 

el cual no se reportan. Sin embargo, las especies identificadas, de acuerdo con la cantidad de 

proteínas que se detectaron en las muestras presentan una confiabilidad que se encuentra en una 

escala dividida en tres niveles con los siguientes valores:  ≤ 85%, ~ 85% y ≥ 96%, por lo que existe la 

certeza de que los microorganismos reportados se encuentren en las muestras. 

Es importante hacer notar que, el proceso de digestión anaerobia se lleva a cabo por un grupo 

diverso de microorganismos (Manyi-Loh et al., 2013). Al respecto, en el caso de las diferencias 

observadas sobre las especies identificadas en cada uno de los sustratos e inóculo por individual, 

así como en cada una de las pruebas de co-digestión realizadas es probable que, de acuerdo con 

Mata-Alvarez et al., (2014) estas puedan atender a factores como la temperatura a la que se lleva 

a cabo el proceso (siendo esta una de las principales influencias en los consorcios bacterianos en el 

proceso de digestión anaerobia), así como la composición de la materia a degradar. En este sentido, 

la diversificación del sustrato (co-digestión) y el equilibrio de nutrientes puede conducir a una 

comunidad microbiana más versátil que puede soportar diferentes condiciones operativas o 

perturbaciones.  

Walter et al. (2019) mencionan que la introducción de co-sustratos tiende a aumentar la diversidad 

microbiana, sin embargo, también reportan casos de plantas de co-digestión a gran escala, en las 

que algunos reactores mostraron una menor diversidad bacteriana en comparación con los que 

contenían lodo de una PTAR como único sustrato y en relación con lo anterior sugieren que la 

diversidad de microorganismos no es un indicador crítico para una comunidad microbiana 

anaerobia funcionalmente exitosa.   

En el caso de los reactores utilizados en las pruebas de PBM se observaron resultados que coinciden 

con lo descrito anteriormente, ya que es posible notar variaciones entre la diversidad de especies 

que se presentan en cada caso, mostrando un mayor número en los sustratos por individual con 8 

y 7 especies para FORSU y lodo de purga respectivamente, en el caso de las pruebas de co-digestión 

en la 80/20 y 60/40 se identificaron 5 especies, en la 40/60 7 y en la 20/80 2. Con estos resultados 

se puede deducir también que las variaciones en el número de especies, así como en el tipo de 

organismos presentes en cada proceso evaluado pueden deberse a la composición del sustrato 

presente en cada una. En la mayoría de las pruebas se observa predominancia de organismos 

metanogénicos, así como organismos con actividad hidrolítica principalmente, haciéndose 

presentes las mismas especies o grupos muy similares de estas en las pruebas.  

Li et al. (2015) mencionan que como los residuos biológicos son un sustrato complejo, existe la 

necesidad de un espectro más amplio de bacterias fermentadoras. Además, se tiene conocimiento 

que muchos grupos bacterianos son capaces de degradar una amplia gama de macromoléculas y 
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pueden reaccionar rápidamente a los cambios del sustrato. Estos generalistas pueden realizar 

funciones similares a las de organismos taxonómicamente distintos y esta redundancia funcional 

asegura que incluso con condiciones ambientales cambiantes, el ecosistema seguirá siendo activo, 

porque sus nichos funcionales están ocupados (porque las especies funcionalmente similares, pero 

taxonómicamente distintas pueden reemplazarse fácilmente entre sí para mantener el rendimiento 

del proceso ante las perturbaciones ambientales). Por lo tanto, independientemente de la 

competencia por los recursos y el espacio entre especies, el funcionamiento del ecosistema no 

depende directamente de la estructura general de la comunidad en términos de diversidad (Walter 

et al., 2019; Zhang, et al., 2019 d).  

De acuerdo con Liu et al. (2016 c), una gran diversidad de microorganismos en los lodos de PTAR 

domésticas puede atribuirse a la complejidad del lodo de alimentación que contiene un amplio 

espectro de sustancias. Sin embargo, en el caso de este trabajo no se presentó tal situación, lo que 

podría sugerir el efecto contrario para el lodo utilizado. Con respecto a la comunidad de arqueas 

Liu et al. (2016 c) indican que esta se compone por grupos menos filogenéticamente diversos 

probablemente porque solo existen grupos metanogénicos limitados filogenéticamente en el 

mundo y estas siempre representan solo una pequeña proporción de la microflora en los digestores 

anaerobios. Lo anterior es consistente con las arqueas metanogénicas identificadas en este trabajo 

ya que en las pruebas analizadas la presencia de algunos géneros (Methanoregula, Methanosaeta, 

Methanosarcina y Methanosphaerula) es consistente en la mayoría de estas. 

Entre los metanógenos acetoclásticos Methanosarcina y Methanosaeta se han estudiado 

ampliamente y se sabe que difícilmente pueden dominar simultáneamente en un digestor 

específico en general.  Methanosaeta es un especialista que usa solo acetato, pero tiene tasas de 

crecimiento más lentas que Methanosarcina (Liu et al., 2016 c). Por lo tanto, Methanosaeta siempre 

sobrevive en los sistemas con menor concentración de ácido acético amoníaco y AGV, mientras que 

Metanosarcina domina más comúnmente los sistemas con AGV o amoníaco moderadas o más altos 

probablemente debido a su morfología (Mata-Alvarez et al., 2014; Liu et al., 2016 c).  

Los miembros del orden Methanosarcinales (Methanosarcina y Methanosaeta) producen más 

biogás en condiciones de menor concentración de propionato, mientras que los del orden 

Methanomicrobiales (Methanoesphaerula), lo hacen cuando existe una mayor concentración de 

propionato. Lo que puede significar que la mayor parte del CH4 derivado de la degradación del 

propionato se genera por la comunidad hidrogenotrófica de Methanomicrobiales (Li et al., 2015).  

La descripción anterior sobre el aprovechamiento de los sustratos por parte de las arqueas 

metanogénicas nos presenta un panorama general de lo ocurrido en las pruebas llevadas a cabo, lo 

que dio lugar a la presencia específica de cada uno de estos microorganismos o a su mayor 

abundancia en cada caso en particular. Esto deja claro que los cambios en la composición del 

sustrato a degradar pueden modificar el medio y, por lo tanto, conducir a cambios en la 

composición de la comunidad metanogénica especialmente ya que esta es más susceptible a las 

variaciones en las condiciones ambientales y operativas (Manyi-Loh et al., 2013; Mata-Alvarez et 

al., 2014). Sin embargo, se necesita más conocimiento sobre cómo la población microbiana se ve 

afectada por la adición de un co-sustrato, en términos de cinética, estabilidad y rendimiento (Mata-

Alvarez et al., 2014). 

Es importante mencionar también que las especies de microorganismos que se obtienen de 

diversos ambientes asociados con diferentes factores físicos y químicos tienden a variar a pesar de 
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que pueden realizar el proceso de digestión anaerobia a través de las mismas etapas, y esto puede 

influir en el rendimiento del biogás obtenido con diferentes sustratos.  Por lo tanto, un cultivo 

microbiano mixto mejora la tasa de producción de biogás en comparación con una sola cepa 

bacteriana debido a las diversas capacidades metabólicas, y como las interacciones de los grupos 

de microorganismos son complicadas, el desempeño del proceso biológico depende del equilibrio 

de estas relaciones (Manyi-Loh et al., 2013; Liaquat et al., 2017). 

Al respecto, Feng et al., (2019) reconocen ampliamente que un micro ecosistema es vital para 

mantener el proceso de digestión anaerobia estable y eficiente, y que los parámetros químicos que 

cambian constantemente influyen en el metabolismo microbiano. Por lo tanto, las diferentes 

capacidades de adaptación al ambiente de cada microorganismo contribuyen a la estructura y 

función únicas de la comunidad.  

Los resultados de identificación de microorganismos de este trabajo no permiten establecer una 

relación directa con los valores referentes a las poblaciones de microorganismos consumidores de 

los sustratos de las etapas de la digestión anaerobia que se utilizan para la modelación del proceso 

en ADM1 reportados en la literatura, esto se debe a que a partir del análisis que se realizó no se 

puede obtener el total de las especies presentes en los sustratos e inóculo utilizados para este 

trabajo. Sin embargo, a partir de ésta técnica, de manera general se pueden identificar claramente 

grupos con actividades particulares, predominando los organismos metanogénicos con la mayor 

cantidad de especies identificadas tanto al inicio del proceso como al final, encontrándose 11 de un 

total de 24 (incluida en este G. sulfurreducens); también los organismos participantes activos de los 

procesos de hidrólisis y acidogénesis con 5 especies. Destacan, además, los característicos del 

tratamiento de las aguas residuales que se identificaron en las muestras de lodo de purga y lodo 

anaerobio con 5 especies. En menor número se presentaron los microorganismos considerados 

como patógenos presentes en la FORSU al inicio del proceso con un total de 2 especies, las cuales 

ya no se encontraron al final del proceso de digestión anaerobia como sucedió con algunos de los 

organismos de los tratamientos de aguas residuales. Además de las mencionadas se encontró 

también un microorganismo metanótrofo. 

Una alternativa a para una identificación de microorganismos de mayor alcance podría considerar 

la aplicación de pruebas genéticas (por ejemplo, secuenciación del gen 16S de ARNr) que permitan 

obtener la información necesaria y detallada para definir las unidades taxonómicas operativas con 

las que se puedan realizar los  cálculos de los índices de riqueza y abundancia relativa de las especies 

presentes en las muestras analizadas y a partir de esto relacionar los datos recopilados sobre la 

comunidad microbiana con los reportados en la literatura.  

Con la intención de asignar valores representativos acerca de la realidad del inóculo utilizado y con 

apoyo de la información reportada en la literatura y la utilizada por el modelo original ADM1 se 

realizó el cálculo de las concentraciones de los siete grupos microbianos considerados por el 

modelo de acuerdo con las proporciones en porcentaje calculadas a partir de este, tomando como 

base el valor de DQO del lodo granular obtenido experimentalmente. Los datos obtenidos se 

muestran en la Tabla 5.8. 

Con respecto a las diferencias observadas de los microorganismos presentes entre los reactores en 

lote en los que se llevaron a cabo las pruebas de mono y co-digestión, es importante mencionar 

que existen diferentes factores que afectan el ambiente en el que los microorganismos se 

desarrollan dentro de estos, así como a la comunidad microbiana y, por lo tanto, la producción de 
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biogás.  Dai et al. (2013) consideran que la concentración de nitrógeno amoniacal libre superior a 

600 mg/L puede afectar significativamente la actividad de las arqueas metanogénicas, y conducir a 

acumulaciones de AGV (superiores a 3000 mg/L) afectando la producción de metano. También 

indican que, en procesos de digestión anaerobia de residuos de alimentos con alto contenido de 

sólidos, la concentración elevada de Na+ (proveniente de NaCl) se considera un factor importante 

en la estabilidad del sistema que puede afectar la actividad microbiana interfiriendo con sus 

procesos metabólicos. Sin embargo, al observar un mayor número de especies de organismos 

metanógenicos en los resultados de identificación, estos factores no parecen ser los que 

intervienen en este trabajo.   

Otro factor a considerar es la diferencia en la composición de los sustratos como lo sugiere Koch et 

al., (2015), ya que la FORSU se caracteriza por un alto grado de material fácilmente degradable cuya 

digestibilidad aumenta la producción de biogás debido a la mayor disponibilidad de alimento 

disponible, mientras que los lodos se caracterizan por contener compuestos degradables bastante 

moderados. Al respecto Dai et al., (2013) menciona que estas diferencias en la alimentación de 

sustratos también pueden incluir la existencia de otras sustancias químicas en los sustratos que 

potencien efectos de inhibición y afecten el proceso.  

Sin embargo, a pesar de que los reactores en lote se consideran una prueba simple, efectiva y de 

uso común para evaluar el efecto en el rendimiento de digestores con la adición de co-sustratos, 

debido a su duración y modo de operación limitados cualquier cambio en el sustrato de entrada 

dará como resultado un cambio transitorio en la composición de la comunidad microbiana en el 

sistema, que generalmente requiere de tres a cinco TRH para alcanzar un estado estacionario 

nuevamente (Koch et al., 2015). Por lo tanto, las pruebas en lote no permiten evaluar los cambios 

en la comunidad microbiana ni los efectos de la deficiencia de nutrientes ya que estos sólo ocurren 

en la operación de digestión anaerobia a largo plazo (Gu, et al., 2020). 

Por lo tanto, con base en los resultados observados, en las pruebas de mono-digestión se puede 

notar un mayor número de microorganismos con predominio de las arqueas metanogénicas 

posiblemente debido, a que la prueba se realizó al final del proceso por lo que es posible que no se 

aprecien en su mayoría los organismos de las primeras etapas, y también debido a la mejor 

adaptación a las condiciones del proceso por parte del inóculo utilizado. En las co-digestiones se 

puede considerar que la composición de los sustratos influye de manera importante en la 

comunidad de microrganismos que llevan a cabo el proceso ya que diferencias en número pueden 

deberse al bajo contenido de SV añadidos por el lodo de purga a medida que la proporción de estos 

aumenta en el reactor, lo cual sugiere un bajo contenido de materia orgánica disponible para ser 

aprovechada, como lo mencionan Liu et al. (2016), quedando únicamente los metanogénicos que 

pueden sobrevivir a tales condiciones considerando el volumen inicial del inóculo utilizado en las 

pruebas.  

Una vez que se han identificado algunas de las especies que conforman la comunidad microbiana 

presente en las pruebas de mono y co-digestión realizadas es importante tratar de establecer una 

relación entre estas y los resultados de producción de biogás obtenidos a partir de ellas. Para lo 

cual es importante considerar de acuerdo con Saha et al. (2020) que la estabilidad del proceso de 

digestión anaerobia y el rendimiento del biogás dependen de la resistencia, resiliencia y 

redundancia funcional de la comunidad microbiana y las alteraciones predominantes en este 

corresponden a cambios funcionales en el tipo y composición de los sustratos, cantidad de ST, carga 



67 
 

orgánica, disminución en el pH, acumulación de NH4
+, cambios en la temperatura, TRH, tipo de 

inóculo, y el número de ciclos en el reactor, lo que sugiere que es necesario el tipo correcto de 

diversidad de población entre las bacterias hidrolíticas, acidogénicas y acetogénicas junto con las 

arqueas metanogénicas para garantizar la estabilidad y el éxito de la metanización general.  

Como se indicó previamente, con los resultados de identificación limitados, el número de especies 

diferentes presentes en cada prueba y de acuerdo con lo descrito en el apartado 5.3 en referencia 

a la composición de la FORSU y el lodo de purga, así como y sus velocidades de degradación se 

puede inferir que a medida que las proporciones de lodo aumentaron en los recipientes de prueba 

de las co-digestiones, la cantidad de materia orgánica biodegradable disminuyó  por lo que los 

organismos no disponían de materiales para metabolizar y así tener disponibles los sustratos de las 

etapas subsecuentes por lo que no hay conversión a CH4. Esto se pude ver reflejado en las bajas 

poblaciones de microorganismos identificados, así como una pobre producción de biogás conforme 

el lodo aumenta. En el caso de la mono-digestión de lodo de purga el número de organismos 

identificados es de los más altos, sólo por debajo de la mono digestión de FORSU, y entre las 

especies presentes, las arqueas metanogénicas predominan, lo que podría indicar que éstas 

corresponden a las contenidas en el inóculo utilizado sin que estas fueran perturbadas por la 

adición de FORSU cuya presencia podría causar efectos sobre las condiciones del reactor y viceversa 

en el caso de FORSU, razón por la cual no se presentan efectos sinérgicos en ninguna de las pruebas. 

La presencia de arqueas metanogénicas en todas las pruebas podría deberse de acuerdo con Saha 

et al. (2020) a que en condiciones mesofílicas, las alteraciones de estos organismos en respuesta a 

alteraciones como la acumulación de AGV o cambios en la temperatura son insignificantes y su 

diversidad se ve menos afectada. Además, como esta comunidad no es tan abundante como la 

bacteriana, permanece funcionalmente estable a estos cambios, lo que, sumado a un sistema de 

amortiguación efectivo, es crucial en la estabilidad de la flora microbiana. 

Con respecto a la tolerancia de los miembros del género Methanosaeta a la alta concentración de 

AGCL similar a la de los metanógenos hidrogenotróficos, en comparación con la de los miembros 

del género Methanosarcina se puede mencionar, de acuerdo a Nakasaki et al. (2020) que, como 

ambos son metanógenos acetoclásticos, con frecuencia compiten por el acetato por lo que la alta 

tolerancia de Methanosaeta a los AGCL podría resultar en el dominio del entorno sobre 

Methanosarcina. Lo cual podría explicar lo sucedido en las pruebas realizadas en este trabajo en las 

que se observa una mayor presencia de organismos de Methanosaeta en comparación con los de 

Methanosarcina. 

Para finalizar, Venkiteshwaran et al. (2015) mencionan que las alteraciones del sustrato como 

cambios en la concentración y composición, pueden afectar la comunidad metanogénica y su 

actividad y diferentes sustratos pueden conducir al desarrollo de diferentes comunidades 

metanogénicas.  

 

5.5 CALIBRACIÓN Y MODELACIÓN EN ADM1 CON EL SOFTWARE AQUASIM 2.0 
 

La representación del proceso de co-digestión anaerobia de FORSU y lodo de purga de agua residual 

a través del modelo ADM1 se desarrolló en el software AQUASIM 2.0.  
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En AQUASIM un modelo consiste en un sistema de ecuaciones diferenciales ordinarias y/o parciales 

y ecuaciones algebraicas, que describe de manera determinista el comportamiento de un conjunto 

dado de variables de estado importantes de un sistema. La definición de procesos, compartimentos 

y enlaces se realiza con la ayuda de variables, las cuales representan objetos que toman un valor 

numérico posiblemente sensible al contexto. Estas forman el subsistema básico requerido para la 

formulación de procesos, compartimentos y enlaces. Los procesos deben definirse antes de que 

puedan activarse en compartimentos. Finalmente, los enlaces se pueden usar para conectar 

compartimentos definidos (Reichert, 1998). La Figura 5.6 muestra la relación entre los elementos 

de un modelo en AQUASIM 2.0. 

 

Figura 5.6. Principales elementos de la estructura de un modelo en AQUASIM 2.0 (Reichert, 1998) 

Para la aplicación del modelo se utilizó un archivo generado en AQUASIM 2.0, diseñado 

específicamente para la aplicación de ADM1 en el proceso de digestión anaerobia, en el que las 

variables, procesos, compartimentos y enlaces correspondientes cuentan con los datos propuestos 

para el modelo original ADM1 aplicado a un reactor batch. 

Los datos experimentales se obtuvieron de las pruebas de mono-digestión y co-digestión anaerobia 

en condiciones mesofílicas realizadas en el equipo AMPTS II. 

De acuerdo con lo anterior el procedimiento para llevar a cabo la representación proceso de co-

digestión anaerobia por medio de la modelación se realizó en diferentes etapas: 

Desintegración. Como la materia orgánica se considera compleja se requiere la introducción de una 

etapa de desintegración para describir la presencia de partículas del sustrato. Este paso representa 

la descomposición física y la transformación de la materia orgánica compleja en partículas orgánicas 

solubles (Liotta et al., 2014). La estequiometría de desintegración se define por los parámetros fXI 

(fracción de partículas inertes), fSI (fracción de inertes solubles), fpr (fracción de proteínas), fli 

(fracción de lípidos), fch (fracción de carbohidratos), referidos a la variable Xc (material complejo) 

(Polizzi et al., 2017). 

Las actividades que se desarrollaron en esta etapa son: la caracterización detallada de los sustratos 

de acuerdo con las fracciones previamente mencionadas, la determinación de la concentración de 

DQO del influente correspondiente al sustrato a degradar y la determinación de las fracciones en 

porcentaje de DQO correspondientes a la materia biodegradable (carbohidratos lípidos y proteínas) 

e inerte (material particulado soluble e inerte) del sustrato a degradar, de acuerdo con Rathnasiri 

(2016). 
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En relación con la caracterización realizada para los sustratos, las fracciones de composición en 

porcentaje obtenidas para cada uno de ellos se muestran en la Tabla 5.5. 

 

Tabla 5.5 Fraccionamiento de la DQO de los sustratos (% de composición) 

Fracción FORSU Lodo de purga 

fch 0.52 0.01 

fli 0.09 0.57 

fpr 0.16 0.17 

fSI 0.10 0.16 

fXI 0.13 0.09 

 

Hidrólisis. Esta etapa se refiere a macro compuestos biodegradables, que se degradan en sus 

correspondientes componentes solubles: Saa (concentración de aminoácidos), Sfa (concentración 

de ácidos grasos de cadena larga) y Ssu (concentración de monosacáridos), respectivamente (Polizzi 

et al., 2017). 

Los valores de los parámetros de hidrólisis dependerán del tipo de sustrato, ya que los 

componentes individuales en el sustrato se hidrolizan a diferentes velocidades. Debido a la mayor 

complejidad estructural, las tasas de hidrólisis para las proteínas pueden ser más bajas que para los 

carbohidratos o lípidos. (Bułkowska et al., 2015). 

Las etapas acidogénica y acetogénica intermedias modelan la producción de propionato, butirato, 

valerato y acetato (Polizzi et al., 2017).  

De acuerdo con Bułkowska et al. (2015), la acidogénesis es un proceso microbiano que incluye la 

degradación de azúcares solubles ácidos grasos y aminoácidos en productos más simples, siendo el 

paso más rápido de la conversión anaerobia de la materia orgánica compleja, sin embargo, los 

cambios en los parámetros de esta etapa se caracterizan por poca o ninguna sensibilidad en los 

resultados del modelo; por lo tanto, estos no influyen en la tasa de producción de CH4. Además, en 

la acetogénesis los valores para los parámetros cinéticos aún son difíciles de encontrar en la 

literatura, aunque el propionato y el acetato se han considerado generalmente como los 

intermediarios más importantes en la digestión anaerobia y como indicadores principales del 

desequilibrio del proceso.  

Para el desarrollo de estas etapas se realizó una búsqueda bibliográfica para identificar posibles 

opciones de valores que sirvieran para ajustar la simulación del proceso de co-digestión anaerobia.  

La información obtenida de la búsqueda se muestra en la Tabla 5.6.  

De acuerdo con la literatura consultada los valores propuestos por Esposito et al. (2011 b), se 

utilizaron para llevar a cabo la simulación del proceso ya que corresponden a sustratos similares a 

los utilizados en este trabajo (FORSU y lodo de PTAR). 
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Tabla 5.6 Valores de las variables de estado para las etapas de hidrólisis, acidogénesis y 

acetogénesis 

VARIABLES DE ESTADO SÍMBOLO UNIDADES 
Batstone et 

al., 2002 

Rosen y 
Jeppsson, 

2006 

Esposito et 
al., 2011 b 

Uhlenhut et 
al., 2018 

Concent. de monosacáridos Ssu kg DQO/m3 0.0126 0.0120 0.4639 --- 

Concent. de aminoácidos Saa kg DQO/m3 0.0056 0.0053 0.1694 --- 

Concent. de AGCL Sfa kg DQO/m3 0.1098 0.0986 6.531 --- 

Concent. de valerato total  Sva kg DQO/m3 0.0117 0.0116 0.0941 --- 

Concent. de butirato total  Sbu kg DQO/m3 0.0149 0.0133 0.133 0.014 

Concent. de propionato total  Spro kg DQO/m3 0.0180 0.0158 0.5478 0.0168 

Concent. de acetato total  Sac kg DQO/m3 0.0492 0.1976 0.0589 0.1785 

 

En el modelo ADM1, se consideran siete grupos microbianos definidos como variables de estado 

dinámico. Los grupos incluidos son: Xsu (consumidores de azúcar), Xaa (consumidores de 

aminoácidos), Xfa (consumidores de AGCL), Xc4 (consumidores de valerato y butirato), Xpro 

(consumidores de propionato), Xac (consumidores de acetato), Xh2 (consumidores de hidrógeno) 

(Bułkowska et al., 2015; Rathnasiri, 2016). 

La etapa final, denominada metanogénesis, representa la producción de biogás a partir de acetato 

e hidrógeno. En esta se consideran dos de los grupos de organismos consumidores: los 

metanógenos que utilizan hidrógeno y acetato. Los que consumen acetato tienen tasas de 

crecimiento de 2 a 4 veces más bajas que los que consumen hidrógeno. A pesar de esto, 

aproximadamente el 70% del CH4 se produce con el primer grupo de microorganismos (Bułkowska 

et al., 2015; Rathnasiri, 2016). 

Para la consideración en el modelo de los grupos de biomasa se realizó una búsqueda bibliográfica 

que permitiera identificar valores representativos de las concentraciones de los microorganismos 

señalados, así como hacer el cálculo de las concentraciones presentes en el inóculo utilizado en 

función de su valor de DQO de acuerdo con las proporciones en porcentaje que se usan en el 

modelo original ADM1, como una estimación más aproximada al caso real. La información obtenida 

de la búsqueda para los grupos participantes en las etapas acidogénica, acetogénica y 

metanogénica, así como las concentraciones calculadas que se utilizaron se muestra en las Tablas 

5.7 y 5.8, respectivamente. 

 

Tabla 5.7 Valores de la literatura para las variables de estado correspondientes a los 

consumidores de las fases acidogénica, acetogénica y metanogénica 

VARIABLES DE ESTADO SÍMBOLO UNIDADES 
Batstone et 

al., 2002 

Rosen y 
Jeppsson, 

2006 

Esposito et 
al., 2011 

Uhlenhut et 
al., 2018 

Consumidores de azúcar Xsu kg DQO/m3 0.3541 0.4202 0.4117 0.855 

Consumidores de aminoácidos  Xaa kg DQO/m3 0.3568 1.1792 0.3166 0.637 

Consumidores de AGCL Xfa kg DQO/m3 0.3907 0.2430 1.48E-05 6.70E-01 

Consumidores de valerato y 
butirato  Xc4 kg DQO/m3 0.1449 0.4319 0.1277 0.283 

Consumidores de propionato Xpro kg DQO/m3 0.0610 0.1373 0.0491 0.13559 

Consumidores de acetato  Xac kg DQO/m3 0.4704 0.7606 0.2434 0.9 

Consumidores de hidrógeno  Xh2 kg DQO/m3 0.2237 0.3170 0.1084 0.43 
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Tabla. 5.8 Valores de concentración de biomasa microbiana calculados a partir de las 

proporciones usadas en ADM1 

VARIABLE UNIDADES PROPORCIONES EN % 
ADM1 

VALORES 
CALCULADOS 

Xsu kg DQO/m3 17.69 0.0589 

Xaa kg DQO/m3 17.83 0.0594 

Xfa kg DQO/m3 19.52 0.0650 

Xc4 kg DQO/m3 7.24 0.0241 

Xpro kg DQO/m3 3.05 0.0101 

Xac kg DQO/m3 23.50 0.0783 

Xh2 kg DQO/m3 11.18 0.0372 

 

Para llevar a cabo la simulación, se realizaron los ajustes correspondientes al archivo de AQUASIM 

2.0 original para que la representación del proceso se apegara a las características en las que fue 

realizada la fase experimental; para lo cual se establecieron las condiciones iniciales en las que se 

realizó, como el tipo de reactor (batch) y el volumen del reactor (útil, espacio de cabeza y total). 

Además, se modificaron algunas variables de estado importantes que representan otra parte de las 

condiciones y datos obtenidos en la etapa experimental como la temperatura del proceso y el flujo 

de gas obtenido experimentalmente. 

Es importante mencionar que de acuerdo con Bułkowska et al., (2015) para la calibración de ADM1 

con diferentes sustratos, la estimación de todos los parámetros requiere un conjunto 

significativamente amplio de resultados experimentales. Por lo tanto, para evitar estimaciones 

inapropiadas, se recomienda reducir el número de parámetros. En este sentido, los parámetros que 

requieren ajuste son principalmente: las constantes de desintegración/velocidades de hidrólisis, las 

constantes de saturación media (Ks) y las tasas máximas específicas de consumo (km) y los valores 

restantes se recomienda usarlos de acuerdo con los propuestos originalmente para ADM1.  

Cabe aclarar que la selección de los valores utilizados para la simulación de las etapas del proceso, 

así como para las concentraciones de biomasa aplicados en este trabajo fueron seleccionados 

debido al mejor ajuste de los resultados obtenidos en la producción de biogás en contraste con los 

valores de la bibliografía que se presentan en las tablas comparativas. En la Tabla 5.9 se muestran 

los valores de los parámetros que resultaron de las modificaciones realizadas, así como los valores 

de referencia previamente evaluados, los autores referidos reportan los mismos valores para dichos 

parámetros. Todos los valores de las constantes cinéticas y estequiométricas restantes se 

mantuvieron como en el modelo ADM1 original. 

Los resultados obtenidos en el caso de la FORSU para los parámetros seleccionados muestran 

coincidencia con algunos trabajos previos realizados para sustratos similares (Galí et al., 2009 y 

Esposito et al., 2011), sin embargo, a medida que la proporción de FORSU se reduce y aumenta el 

lodo de purga, los valores de los parámetros cambian. En el caso de la constante de desintegración 

de partículas complejas los valores resultantes son más bajos que los valores iniciales originales 

propuestos Batstone et al., (2002), Rosen y Jeppsson, 2006 y Galí et al., 2009 (Tabla 5.9), lo que 

indica una descomposición más lenta del material complejo (Xc) como lo expone Bułkowska et al. 

(2015). 
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Una vez que se realizaron las modificaciones mencionadas anteriormente, los resultados de la 

simulación obtenidos para la producción de CH4 en cada una de las pruebas de mono y co-digestión 

se muestran en las Figuras 5.7 a 5.12.  

 

Tabla 5.9 Valores modificados y de referencia para las constantes utilizadas en la calibración del 

modelo en las diferentes proporciones de mezcla 

VARIABLE SÍMBOLO UNIDADES 

Batstone et al., 2002, 
Rosen y Jeppsson, 
2006, Galí et al., 

2009 

FORSU 80/20 60/40 40/60 20/80 
Lodo 

de 
Purga 

Const. de desintegración de partículas complejas Kdis d-1 0.5 0.19 0.19 0.24 0.28 0.12 0.05 

Const. de hidrólisis de carbohidratos  Kh_xch d-1 10 10 10 7 2 1.5 0.8 

Const. de hidrólisis de proteínas Kh_xpr d-1 10 10 10 7 2 1.5 0.8 

Const. de hidrólisis lipídica  Kh_xli d-1 10 10 10 7 2 1.5 0.8 

Tasa máxima específica de consumo de monosacáridos Km_su d-1 30 30 30 27 24 15 4 

Tasa máxima específica de consumo de aminoácidos Km_aa d-1 50 50 50 50 45 35 20 

Tasa máxima específica de consumo de AGCL Km_fa d-1 6 6 6 6 5 4 2 

Tasa máxima específica de consumo de valerato y butirato Km_c4 d-1 20 20 20 20 15 10 10 

Tasa máxima específica de consumo de propionato Km_pr d-1 13 13 13 13 10 9 3 

Tasa máxima específica de consumo de acetato  Km_ac d-1 8 8 8 8 6 5 2.5 

Tasa de decaimiento de consumidores de aminoácidos kdec_xaa d-1 0.02 0.5 0.5 0.8 0.95 0.8 1.8 

Tasa de decaimiento de consumidores de acetato kdec_xac d-1 0.02 0.9 0.9 1 2 0.9 2.8 

Tasa de decaimiento de consumidores de butirato y valerato kdec_xc4 d-1 0.02 0.5 0.5 0.8 0.95 0.8 1.8 

Tasa de decaimiento de consumidores de AGCL kdec_xfa d-1 0.02 0.5 0.5 0.8 0.95 0.8 1.8 

Tasa de decaimiento de consumidores de propionato kdec_xpro d-1 0.02 0.5 0.5 0.8 0.95 0.8 1.8 

Tasa de decaimiento de consumidores de monosacaridos kdec_xsu d-1 0.02 0.5 0.5 0.8 0.95 0.8 1.8 

 

Como se puede apreciar en la Figura 5.7 la representación del proceso simulada con ADM1 presenta 

similitud con los valores de producción de CH4 obtenidos experimentalmente para la mono-

digestión de FORSU. Entre los días 5 y 8 los datos experimentales muestran un aumento en la 

producción en comparación con la simulación para luego estabilizarse hasta el final del proceso; 

posteriormente el comportamiento de la producción simulada tiende a elevarse (484.1 mLN CH4/g 

SV) y muestra una diferencia hacia el final del proceso con el valor experimental (481.8 mLN CH4/g 

SV).  

El comportamiento de los datos experimentales de FORSU podría deberse a que el biogás producido 

durante la fase inicial del proceso (entre el día 1 y 4) es el resultado de la degradación de la fracción 

rápidamente hidrolizable y de los días 4 a 8 corresponde a la producción debida al consumo de los 

AGV presentes en el sistema, finalmente la etapa donde se estabiliza la gráfica correspondería a la 

producción debida a los materiales lentamente degradables, como se observa el comportamiento 

general del proceso mostrado en la Figura 5.7. Dependiendo de la naturaleza del sustrato y de la 

duración de las fases, en algunos casos se podría considerar que la contribución de la fracción 

lentamente hidrolizable es insignificante en comparación con la rápida (Polizzi et al., 2017). 

Sin embargo, las diferencias observadas entre el modelo y los datos experimentales los días 5 y 9, 

así como al final del proceso, se pueden deber a que la simulación toma en cuenta la producción 

de CH4 a partir del total de la materia orgánica biodegradable considerada en el fraccionamiento 

inicial. También, entre los aspectos estructurales del ADM1 la producción simulada de gas exhibe 

una tendencia promedio por lo que no se estaría representando el agotamiento total del sustrato 

en la etapa experimental (Derbal et al., 2009). Además, de acuerdo con Souza et al. (2013) el 
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modelo parece sobreestimar la producción de CH4, dependiendo del TRS, observando producciones 

más altas en la curva simulada durante un período más largo que los datos reales.  

 

 

Figura 5.7. Producción de metano calculada a partir de FORSU comparada con la producción de metano 

experimental 

En esta simulación las modificaciones que se realizaron corresponden a la constante de 

desintegración de partículas complejas (Kdis) así como las tasas de decaimiento de consumidores 

de aminoácidos (kdec_xaa), acetato (kdec_xac), butirato y valerato (kdec_xc4), AGCL (kdec_xfa), 

propionato (kdec_xpro) y monosacáridos (kdec_xsu). El valor de Kdis utilizado para la simulación es 

menor con respecto al valor reportado en la literatura de 0.5 d-1 que corresponde al original 

propuesto por el modelo ADM1. En el caso de las tasas de decaimiento de consumidores estas son 

iguales para todos los casos y mayores con respecto al valor original de 0.02 5 d-1. Con estas 

modificaciones se logra una representación más apegada del modelo a los datos obtenidos de 

manera experimental.  

Lo anterior para el valor de kdis se debe a que el modelo ADM1 original no toma en cuenta el 

tamaño de las partículas ya que inicialmente se utilizó para modelar la producción de CH4 a partir 

de la digestión anaerobia de lodos de tratamiento de agua residual. Por lo tanto, cuanto mayor es 

el tamaño de partícula, menor es el área específica de masa y, por lo tanto, menor es el área de 

contacto con microorganismos, lo que significa que la velocidad de descomposición es más lenta y 

se refleja en la disminución de kdis (Zhao et al., 2019). De acuerdo con Esposito et al.  (2011) un 

tamaño de partícula más grande de las partículas orgánicas afecta la eficiencia general del proceso, 

debido a la disminución de la tasa de desintegración, lo que implica una transformación limitada 

(es decir, solo parcial) en carbohidratos, proteínas y lípidos de estas partículas y, por lo tanto, una 

menor disponibilidad de sustratos para los procesos biológicos posteriores.  

En la estructura original de ADM1, se supone que la biomasa microbiana en descomposición, 

representada por la constante de decaimiento (kdec), se desintegra en carbohidratos, lípidos y 
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proteínas, que son hidrolizados y utilizados por las poblaciones microbianas como sustrato. De esta 

manera, parte de la biomasa perdida debido al mantenimiento del sistema puede utilizarse para el 

crecimiento microbiano. Aunque, en algunos casos este reciclaje de biomasa muerta puede 

considerarse insignificante (Bonk et al., 2019). Las modificaciones en kdec tienen un impacto 

considerable en los resultados de la simulación, aunque las tasas de descomposición más altas 

generalmente son más representativas para el modelado de sistemas anaerobios mixtos y de 

biopelículas (Dereli et al., 2010). 

La kdec y la tasa máxima específica de consumo (km) son matemáticamente dependientes (están 

correlacionados) (Girault et al., 2011). Por lo tanto, cuando existe una mayor tasa de 

descomposición efectiva, también debería existir una mayor tasa de absorción (Batstone, 2006). 

Sin embargo, en el caso de esta simulación las modificaciones en las tasas máximas específicas de 

consumo no fueron representativas por lo que se utilizaron los valores originales propuestos por el 

modelo.  

Batstone et al., (2004) utilizaron tasas de decaimiento aumentados (de 5 - 0.1 d-1) comparadas con 

las del modelo original de 0.02 d-1 para reactores UASB mesofílicos, considerando que el valor de 

0.1 d-1 es más realista que los valores extremadamente bajos utilizados anteriormente. En el caso 

de la FORSU el valor utilizado en la simulación fue 0.5 d-1, el cual se encuentra dentro del intervalo 

mencionado previamente para kdec_xaa, kdec_xc4, kdec_xfa, kdec_xpro, kdec_xsu. Para kdec_xac 

el valor utilizado fue 0.9 d-1, debido a que el modelo hace una sobreestimación de la biomasa 

correspondiente a esta población de consumidores por lo que el resultado de la simulación era 

inconsistente con el valor experimental, sin embargo, aplicando el aumento en la tasa de 

decaimiento de consumidores de acetato con respecto a las otras poblaciones de biomasa activa 

en el reactor, la simulación presenta un mejor ajuste. 

En la Figura 5.8 la representación del proceso simulada con ADM1 (494 mLN CH4/g SV) presenta 

valores de producción de CH4 cercanos a los obtenidos experimentalmente para el proceso de co-

digestión de FORSU y lodo de purga de agua residual (483.7 mLN CH4/g SV). Este proceso 

experimental presenta un comportamiento comparable al de la mono-digestión de FORSU, con una 

producción mayor de CH4 durante los días 1 a 4 debido, como se mencionó previamente, a la 

degradación del material rápidamente hidrolizable y posteriormente, entre los días 5 y 8, los datos 

muestran un aumento en la producción en comparación con la simulación debida al consumo de 

los AGV presentes en el sistema, para luego estabilizarse hasta el final del proceso.  

Para la simulación del proceso de co-digestión 80/20 se realizaron modificaciones a las mismas 

variables utilizadas para la representación del proceso de mono-digestión de FORSU, y se usaron 

los mismos valores de dicho proceso debido a que los resultados en la producción de biogás 

obtenidos en la fase experimental son comparables (483.7 mLN CH4/g SV y 481.8 mLN CH4/g SV, 

respectivamente). Por lo tanto, las variables modificadas corresponden a Kdis (0.19 d-1), kdec_xac, 

kdec_xc4, kdec_xfa, kdec_xpro, kdec_xsu (con valor de 0.5 d-1 en todos los casos) y kdec_xaa (0.9 d-

1), produciendo los mismos efectos descritos previamente en la curva simulada, referentes en el 

caso de kdis a la menor velocidad de degradación de las partículas debido a su tamaño, al ajuste 

realizado para las kdec por Batstone et al., (2004) y en el caso de kdec_xaa por la sobreestimación 

de la biomasa de esta población de consumidores reflejada en los resultados del modelo.  
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En lo referente a la sobreestimación de la producción de CH4 observada en el caso de la mono-

digestión de FORSU, en este proceso no se aprecia dicha diferencia, debido a que la producción de 

CH4 aumentó, lo que mejoró el ajuste de los datos experimentales con la simulación realizada.  

 

 

Figura 5.8. Producción de metano calculada para la co-digestión 80/20 comparada con la producción de 

metano experimental 

La Figura 5.9 muestra la representación del proceso de co-digestión 60/40 simulada con ADM1, la 

cual presenta similitud con los valores de producción de CH4 obtenidos experimentalmente. En esta 

se observa una producción mayor de CH4 con respecto al tiempo en el inicio, así como al final de 

proceso comparada con la co-digestión 80/20. Entre los días 1 y 4 se aprecia una disminución 

marcada en la velocidad de producción de los datos experimentales en comparación con la 

simulación. A partir de los días 5 y 9 los datos experimentales muestran un aumento en la 

producción para luego estabilizarse hasta el final del proceso; posteriormente el comportamiento 

de la producción simulada tiende a elevarse (387.9 mLN CH4/g SV) y muestra una diferencia hacia 

el final del proceso con los valores experimentales (375.4 mLN CH4/g SV).  

El comportamiento de los datos experimentales de la co-digestión 60/40 en los primeros días del 

proceso podría deberse a la disminución de la cantidad de material rápidamente hidrolizable 

presente en la FORSU debido a la reducción en la proporción añadida en la prueba. A partir de los 

días 5 a 9 el comportamiento corresponde al igual que en los anteriores a una mayor producción 

debida al consumo de los AGV presentes en el sistema, finalmente la etapa de estabilización de la 

gráfica correspondería a la producción alcanzada por los materiales lentamente degradables como 

se observa el comportamiento general de los procesos mostrados previamente.  

En este caso, la diferencia observada hacia el final del proceso entre el modelo y los datos 

experimentales también se puede deber a la observación realizada por Derbal et al. (2009) en la 

que indica que la producción simulada de gas exhibe una tendencia promedio a partir del total de 

la materia orgánica biodegradable considerada en el fraccionamiento inicial por lo que no se estaría 

representando el agotamiento total del sustrato de la etapa experimental. 
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Figura 5.9. Producción de metano calculada para la co-digestión 60/40 comparada con la producción de 

metano experimental 

En esta simulación las modificaciones que se realizaron corresponden a la constante de 

desintegración de partículas complejas (Kdis), constante de hidrólisis de carbohidratos (Kh_xch), 

constante de hidrólisis de proteínas (Kh_xpr), constante de hidrólisis lipídica (Kh_xli), tasa máxima 

específica de consumo de monosacáridos (Km_su), así como las tasas de decaimiento de 

consumidores de aminoácidos (kdec_xaa), acetato (kdec_xac), butirato y valerato (kdec_xc4), AGCL 

(kdec_xfa), propionato (kdec_xpro) y monosacáridos (kdec_xsu).  

El valor de Kdis utilizado para la simulación, como en los casos anteriores, es menor (0.24 d-1) con 

respecto al valor reportado en la literatura de 0.5 d-1 que corresponde al original propuesto por el 

modelo ADM1. Para las constantes de hidrólisis también se utilizaron valores más bajos (7 d-1) que 

los propuestos originalmente de 10 d-1, lo mismo que tasa máxima específica de consumo de 

monosacáridos (27 d-1) en la que el valor original es de 30 d-1. En el caso de las tasas de decaimiento 

de consumidores estas son iguales para todos los casos (0.8 d-1) con excepción de kdec_xac en la 

que se utilizó un valor de 1 d-1 y mayores con respecto al valor original de 0.02 d-1. Con estas 

modificaciones se logra una representación más apegada del modelo a los datos obtenidos de 

manera experimental.  

La modificación en el valor utilizado se debe en el caso de kdis a los mismos efectos descritos 

previamente, de menor velocidad de desintegración de las partículas debido a su tamaño, sin 

embargo, en comparación con la co-digestión 80/20, en este caso este valor aumenta ya que la 

proporción de FORSU añadida al reactor es menor lo que se ve reflejado en el aumento de la 

velocidad de desintegración de las partículas del reactor en general.  

Para los valores de las kh el modelo ADM1 considera una composición constante de partículas con 

fracciones fijas para carbohidratos, proteínas, lípidos e inertes. Sin embargo, los residuos sólidos 

son heterogéneos y cambian dinámicamente su composición (Zaher et al., 2009). García-Gen et al., 

(2015) indican que los coeficientes cinéticos de hidrólisis para carbohidratos, proteínas y lípidos 
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entre otros sustratos pueden ser distintos debido a diferentes condiciones experimentales, 

diferentes relaciones de biomasa hidrolítica a sustrato y el efecto concentrado de desintegración e 

hidrólisis. Y reporta valores para la desintegración-hidrólisis de carbohidratos y proteínas en el 

intervalo de 0.5-2.0 d-1 y 0.25-0.8 d-1, respectivamente, y para lípidos entre 0.1 y 0.76 d-1. 

Comúnmente la velocidad de hidrólisis disminuye al aumentar el tamaño de partícula. En la materia 

orgánica, las partículas más pequeñas, se hidrolizan más rápido que las partículas más grandes 

(Dimock y Morgenroth, 2006), por lo que podría considerarse que la disminución en los valores de 

las constantes de hidrólisis en este caso ocurrió también debido la reducción en la proporción de 

FORSU añadida en la prueba, debido a la menor cantidad de partículas de materiales hidrolizables 

de mayor tamaño. También es importante mencionar que, si la constante de desintegración es 

menor que la hidrólisis de carbohidratos, proteínas y lípidos, la influencia de las constantes de 

hidrólisis puede ser descartada y el efecto de desintegración e hidrólisis de las partículas solo puede 

ser explicado por la desintegración (García-Gen et al., 2015). 

En lo referente a la tasa máxima de consumo de azúcares (Km_su) basada en las cinéticas de tipo 

Monod, o sea, tasas de crecimiento específico en términos de concentración de sustrato 

(Antonopoulou et al., 2012 b), del mismo modo que en el trabajo realizado por Schoen et al. (2009) 

este parámetro cinético, tuvo que ser reducido para evitar una sobreestimación de la producción 

de CH4, lo cual podría reflejar una pobre adaptación para la degradación de azúcares en las primeras 

etapas del proceso. 

Las modificaciones de las kdec para la simulación de la co-digestión 80/20 se encuentran entre el 

intervalo propuesto por Batstone et al., (2004) (de 5-0.1 d-1). En estas se utilizó 0.8 d-1 para 

kdec_xaa, kdec_xc4, kdec_xfa, kdec_xpro, kdec_xsu con los efectos observados previamente en la 

curva simulada y para kdec_xac el valor utilizado fue 1 d-1, por la sobreestimación de la biomasa de 

esta población de consumidores reflejada en los resultados del modelo que fue referido 

anteriormente. 

Como se puede notar, el cambio en las proporciones de sustratos a degradar surte un efecto 

importante en la producción total del proceso, y es clara la influencia del aumento en la proporción 

de lodo de purga para la reducción en el rendimiento del proceso, lo que puede deberse, como se 

sugirió previamente, a su composición y a la presencia de sustancias poliméricas extracelulares que 

dificultan la biodegradación de la materia orgánica presente en este.  

La Figura 5.10 muestra la representación del proceso de co-digestión 40/60 simulada con ADM1, la 

cual presenta similitud con los valores de producción de CH4 obtenidos experimentalmente. Se 

observa una producción mayor de CH4 con respecto al tiempo al inicio, así como al final de proceso 

como ocurrió en el caso de la co-digestión 60/40. Entre los días 1 y 4 se aprecia una disminución 

marcada en la velocidad de producción de los datos experimentales en comparación con la 

simulación. A partir de los días 5 y 9 los datos experimentales muestran una mayor producción para 

luego estabilizarse hasta el final del proceso; posteriormente el comportamiento de la producción 

simulada tiende a elevarse (260.8 mLN CH4/g SV) y muestra una diferencia hacia el final del proceso 

con los valores experimentales (240.2 mLN CH4/g SV).  
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Figura 5.10. Producción de metano calculada para la co-digestión 40/60 comparada con la producción de 

metano experimental 

 

El comportamiento de los datos experimentales de la co-digestión 40/60 en los primeros días del 

proceso podría deberse a la disminución de la cantidad de material rápidamente hidrolizable 

presente en la FORSU debido a la reducción en la proporción añadida en la prueba. A partir de los 

días 5 a 9 el comportamiento corresponde como en los casos anteriores a un aumento de la 

producción debida al consumo de los AGV presentes en el sistema, finalmente la etapa de 

estabilización de la gráfica correspondería a la producción alcanzada por la fracción lentamente 

degradable como se observa el comportamiento general de los procesos mostrados antes. La 

diferencia hacia el final del proceso entre el modelo y los datos experimentales también se puede 

deber a la observación realizada por Derbal et al. (2009) descrita previamente.  

En esta simulación las modificaciones que se realizaron corresponden a la constante de 

desintegración de partículas complejas (Kdis), las constantes de hidrólisis de carbohidratos 

(Kh_xch), proteínas (Kh_xpr) y lípidos (Kh_xli), las tasas máximas específicas de consumo de 

monosacáridos (Km_su), aminoácidos (Km_aa), AGCL (Km_fa), valerato y butirato (Km_c4), 

propionato (Km_pr) y acetato (Km_ac); así como las tasas de decaimiento de consumidores de 

aminoácidos (kdec_xaa), acetato (kdec_xac), butirato y valerato (kdec_xc4), AGCL (kdec_xfa), 

propionato (kdec_xpro) y monosacáridos (kdec_xsu).  

El valor de Kdis utilizado para la simulación, como en los casos anteriores, es menor (0.28 d-1) con 

respecto al valor original reportado en la literatura de 0.5 d-1 propuesto en el modelo ADM1. En las 

constantes de hidrólisis también se utilizaron valores más bajos (2 d-1) que los propuestos 

originalmente de 10 d-1; en las tasas máximas específicas de consumo igualmente se utilizaron 

valores inferiores a los originales: para monosacáridos 24 d-1 (original 30 d-1), aminoácidos 45 d-1 

(original 50 d-1), AGCL 5 d-1 (original 6 d-1), valerato y butirato 15 d-1 (original 20 d-1), propionato 10 

d-1 (original 13 d-1) y acetato 6 d-1 (original 8 d-1). En el caso de las tasas de decaimiento de 

consumidores estas son iguales para todos los casos (0.95 d-1) con excepción de kdec_xac en la que 
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se utilizó un valor de 2 d-1 y mayores con respecto al valor original de 0.02 d-1. Con estas 

modificaciones se logra una representación más apegada del modelo a los datos obtenidos de 

manera experimental.  

La modificación de kdis se debe a los efectos descritos previamente, de menor velocidad de 

desintegración de las partículas debido a su tamaño, sin embargo, en comparación con la co-

digestión 60/40, este valor aumenta por que la proporción de FORSU añadida al reactor es menor, 

lo que se refleja en el aumento de la velocidad de desintegración de las partículas del reactor en 

general. 

Para el caso de las kh podría considerarse que la disminución en los valores de las constantes de 

hidrólisis ocurrió también debido la reducción en la proporción de FORSU añadida en la prueba, 

debido a la menor cantidad de partículas de materiales hidrolizables de mayor tamaño, así como al 

aumento en la cantidad de lodo de purga contenido en el reactor, por los efectos descritos en los 

resultados de las pruebas presentadas anteriormente referentes al aumento de velocidad de 

hidrólisis por el tamaño de partículas.  

La tasa máxima de consumo de azúcares (Km_su) en este caso también fue reducida como en el 

caso de la co-digestión 60/40 para evitar una sobreestimación de la producción de CH4, debido a la 

reducción de la proporción de materia orgánica a degradar presente en la FORSU por la menor 

cantidad de azúcares considerados como sustratos intermediarios en el proceso (Boubaker y Ridha, 

2008; Derbal et al., 2009). Otra opción de la reducción posiblemente sea la pobre adaptación de los 

microorganismos para la degradación de azúcares en las primeras etapas del proceso de acuerdo 

con lo reportado por Schoen et al. (2009). 

Los valores originales de km_aa y km_ac en ADM1 indican una rápida descomposición del sustrato 

y un rápido crecimiento de la biomasa en el digestor, lo que resulta en una rápida degradación de 

AGCL y ácidos orgánicos y, por lo tanto, una mayor producción de CH4 (Chen et al., 2016). En el caso 

de la co-digestión 40/60 en la que se observa una disminución en la producción de CH4, podría 

estarse presentando el efecto contrario a lo descrito por Chen et al. (2016) por lo que la reducción 

de estas variables (km_aa y km_ac) es necesaria para una mejor simulación del proceso. De acuerdo 

con lo anterior específicamente en el caso de km_ac, Montecchio et al. (2019) sugieren que, 

utilizando los parámetros cinéticos predeterminados de ADM1, el consumo de acetato es lo 

suficientemente rápido como para evitar su acumulación y proponen que la caída en la producción 

de CH4 es consecuencia de esta acumulación. Por lo tanto, al reducir el valor predeterminado de 

Km_ac (8 d-1) se permite lograr un mejor ajuste con resultados experimentales, tanto para acetato 

como para metano, lo que indica que en el proceso la metanogénesis acetoclástica es una vía 

crucial.  

Al respecto de las modificaciones de Km_ac, Souza et al., (2013) observaron cambios importantes 

en el comportamiento de la simulación con el uso de valores bajos en comparación con el original, 

lo que podría significar que existe una falta de microorganismos degradadores y causar la 

acumulación de ácido acético en el sistema, que bajaría el pH e inhibiría la metanogénesis. Sin 

embargo, también indican que esta interpretación debe tratarse con cuidado, ya que las pruebas 

de PBM generalmente están protegidas para evitar caídas de pH, y la sensibilidad de este parámetro 

no tendría gran importancia. Además, reportan el mismo efecto para km_fa.  
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Para el caso de los AGV, considerando que el acetato se produce como un producto intermediario 

del consumo del butirato para ser posteriormente convertido a CH4, lo mismo que en el caso del 

propionato; aunque en este la degradación ocurre con más lentamente, Antonopoulou et al. (2012 

a) proponen valores más bajos en las variables km_ac (5 d-1) y Km_c4 (9 d-1) para pruebas en un 

reactor batch, comparados con los propuestos en el ADM1 original (8 y 20 d-1 respectivamente) y 

un valor igual al del modelo para Km_pr (13 d-1) obteniendo muy buenas predicciones en la 

producción de CH4 durante los experimentos. Este efecto también se observa en el caso de la co-

digestión 40/60, en el que las km de los AGV también se redujeron a valores similares a los 

obtenidos por Antonopoulou et al. (2012 a) obteniendo mejores resultados en la simulación de esta 

prueba, lo que demuestra su estrecha relación. 

Las modificaciones de las kdec para la simulación de la co-digestión 40/60 también se encuentran 

entre el intervalo propuesto por Batstone et al. (2004) (de 5 - 0.1 d-1). En este caso se utilizó un 

valor más alto que en las simulaciones previas de 0.95 d-1 para kdec_xaa, kdec_xc4, kdec_xfa, 

kdec_xpro, kdec_xsu con los efectos observados previamente en la curva simulada y para kdec_xac 

el valor utilizado fue 2 d-1, por la sobreestimación de la biomasa de esta población de consumidores 

reflejada en los resultados del modelo que ya fue referido. Además de lo anterior, el aumento en 

las kdec también coincide con el trabajo de  Mottet et al. (2013) en el que proponen valores más 

elevados en las tasas de decaimiento (0.04 a 0.10 d-1 en el caso de los consumidores de valerato y 

butirato y de 0.50 d-1 en el caso de los degradadores de propionato y acetato) en comparación con 

los valores del ADM1 estándar para residuos de lodos activados con la finalidad de alimentar la 

fracción correspondiente a la materia lentamente hidrolizable y producir una mayor cantidad de 

materia orgánica disponible lentamente obteniendo resultados más realistas que los valores 

utilizados en el ADM1 original.  

En esta representación del proceso se observa también el efecto en la producción total del proceso 

del cambio en las proporciones de sustratos a degradar y es más marcada la influencia del aumento 

en la proporción de lodo de purga en la reducción en el rendimiento del proceso, por la dificultad 

para la biodegradación de la materia orgánica 

La Figura 5.11 representa el proceso de co-digestión 20/80 simulado con ADM1, con resultados 

comparables con los valores de producción de CH4 experimentales. Se observa una producción 

simulada mayor de CH4 con respecto al tiempo en el inicio del proceso, el aumento es gradual y se 

estabiliza por encima del valor experimental. En los datos experimentales, entre los días 1 y 7 se 

puede notar una disminución en la velocidad de producción en comparación con la simulación. A 

partir del día 7 los datos experimentales muestran un aumento en la producción de 160.6 a 177.5 

mLN CH4/g SV en el día 8, para luego estabilizarse hasta el final del proceso. 

En la co-digestión 20/80 el comportamiento de los datos experimentales en los primeros días del 

proceso podría deberse a la disminución de la materia rápidamente hidrolizable presente en la 

FORSU debido a que en esta prueba se usó la menor proporción de las probadas. En este caso al 

igual que en el anterior no se observan picos de producción de CH4 durante los primeros días del 

proceso ni en los posteriores, por el contrario, la producción inicia lentamente y se mantiene en 

niveles bajos durante el resto de la prueba para estabilizarse a partir del día 8 aproximadamente 

posiblemente por el bajo contenido de materia orgánica y hacia el final la producción de CH4 

correspondería a la fracción lentamente degradable por lo que la curva se mantiene estable.  
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Figura 5.11. Producción de metano calculada para la co-digestión 20/80 comparada con la producción de 

metano experimental 

 

Las modificaciones se realizaron en la constante de desintegración de partículas complejas (Kdis), 

las constantes de hidrólisis de carbohidratos (Kh_xch), proteínas (Kh_xpr) y lípidos (Kh_xli), las tasas 

máximas específicas de consumo de monosacáridos (Km_su), aminoácidos (Km_aa), AGCL (Km_fa), 

valerato y butirato (Km_c4), propionato (Km_pr) y acetato (Km_ac); así como las tasas de 

decaimiento de consumidores de aminoácidos (kdec_xaa), acetato (kdec_xac), butirato y valerato 

(kdec_xc4), AGCL (kdec_xfa), propionato (kdec_xpro) y monosacáridos (kdec_xsu).  

Como en los casos anteriores el valor de Kdis utilizado para la simulación es menor (0.12 d-1) que el 

valor original reportado en la literatura de 0.5 d-1 propuesto en el modelo ADM1. En las constantes 

de hidrólisis también se utilizaron valores más bajos (1.5 d-1) que los propuestos originalmente de 

10 d-1; de igual manera en las tasas máximas específicas de consumo se utilizaron valores inferiores 

a los originales: para monosacáridos 15 d-1 (original 30 d-1), aminoácidos 35 d-1 (original 50 d-1), AGCL 

4 d-1 (original 6 d-1), valerato y butirato 10 d-1 (original 20 d-1), propionato 9 d-1 (original 13 d-1) y 

acetato 5 d-1 (original 8 d-1). Las tasas de decaimiento de consumidores son iguales para todos los 

casos (0.8 d-1) con excepción de kdec_xac en la que se utilizó un valor de 0.9 d-1 y mayores con 

respecto al valor original de 0.02 d-1. Con estas modificaciones se logra una representación más 

apegada de la simulación a los datos obtenidos experimentalmente.  

La modificación de kdis se debe a los efectos ya descritos, referentes a la velocidad de 

desintegración de las partículas debido a su tamaño, sin embargo, en comparación con la co-

digestión 40/60, este valor cambia por que la proporción de FORSU añadida al reactor es la menor 

de las usadas en las pruebas, lo que se refleja en el aumento de la velocidad de desintegración de 

las partículas del reactor. 

Para el caso de las constantes de hidrólisis su disminución ocurrió también debido la reducción en 

la proporción de FORSU añadida en la prueba, debido a la menor cantidad de partículas de 

materiales hidrolizables de mayor tamaño, así como al aumento en la cantidad de lodo de purga 
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añadido al reactor, por los efectos descritos anteriormente referentes al aumento de velocidad de 

hidrólisis en función del tamaño de partícula. De acuerdo con Polizzi et al. (2017), los ajustes en la 

hidrólisis de proteínas, lípidos y carbohidratos, con valores por debajo del ADM1 predeterminado, 

podrían contrarrestar el efecto general de las constantes de desintegración más altas y permitirían 

el ajuste de la curva final simulada. Sin embargo, como estos son los primeros pasos de la digestión 

anaerobia, los valores bajos de estas constantes indicarían que todo el proceso puede estar limitado 

por la falta de disponibilidad del sustrato. 

La tasa máxima de consumo de azúcares (Km_su) en este caso también fue reducida como en el 

caso de la co-digestión 40/60 para evitar una sobreestimación de la producción de CH4, ya que se 

considera que los azúcares producidos, como sustratos intermediarios del proceso (Boubaker y 

Ridha, 2008; Derbal et al., 2009) son reducidos principalmente por la menor proporción de materia 

orgánica a degradar presente en la FORSU.  Además, otra opción es que la reducción podría deberse 

posiblemente a la pobre adaptación de los microorganismos para la degradación de azúcares en las 

primeras etapas del proceso de acuerdo con lo reportado por Schoen et al. (2009). 

Con respecto a km_aa y km_ac los valores utilizados podrían estar indicando una descomposición 

lenta del sustrato como ocurrió en la prueba de co-digestión 40/60, en la que se hacía referencia a 

lo descrito por Chen et al. (2016) por lo que la reducción de estas variables es necesaria para una 

mejor simulación del proceso. Esto también coincide con lo sugerido por Souza et al. (2013) y 

Montechio et al. (2019) en referencia a la reducción de los valores de Km_ac y km_fa que podría 

significar una falta de microorganismos consumidores que causa la acumulación de ácido acético, 

la baja en el pH e inhibición de la metanogénesis. 

En referencia a los AGV, debido a la reducción de km_ac, como se describió previamente, los valores 

de Km_c4 y Km_pr también se redujeron a valores similares a los obtenidos por Antonopoulou et 

al. (2012) obteniendo mejores resultados en la simulación de esta prueba. 

En la simulación de la co-digestión 20/80, las modificaciones de las kdec se encuentran en el 

intervalo propuesto por Batstone et al. (2004) (de 5 - 0.1 d-1). En este caso, el aumento puede ser 

atribuído a lo descrito en el trabajo de Mottet et al. (2013) en el que se proponen valores más 

elevados en las tasas de decaimiento comparados con el ADM1 original para residuos de lodos 

activados con la finalidad de alimentar la fracción correspondiente a la materia lentamente 

hidrolizable y producir una mayor cantidad de materia orgánica disponible lentamente, obteniendo 

mejores resultados en la simulación. 

En esta simulación del proceso se puede notar de manera más puntual el efecto de la adición de 

lodo de purga sobre la producción de CH4 total, reduciendo drásticamente los valores 

experimentales alcanzados en comparación con las demás co-digestiones probadas debido a la 

dificultad para su biodegradación, haciendo evidente que el aumento en el rendimiento de biogás 

se debe a la principalmente al material biodegradable presente en la FORSU, que en este caso es 

limitada, por lo que el sustrato disponible es mucho menor en volumen y los valores de producción 

no son comparables con las demás pruebas.  

La Figura 5.12 representa el proceso de mono-digestión de lodo de purga simulado con ADM1, este 

presenta resultados comparables con los valores de producción de CH4 experimentales. Se observa 

una producción mayor de CH4 con respecto al tiempo en el inicio del proceso, el aumento es gradual 

y se estabiliza por encima del valor experimental. En los datos experimentales, entre los días 1 y 7 
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se puede notar una disminución en la velocidad de producción en comparación con la simulación. 

A partir del día 7 la producción experimental aumenta para luego estabilizarse hasta el final del 

proceso. 

 

        

Figura 5.12. Producción de metano calculada a partir de lodo de purga comparada con la producción de 

metano experimental 

 

En la mono-digestión del lodo de purga el comportamiento de los datos experimentales en los 

primeros días del proceso podría deberse a un muy bajo o nulo contenido de material rápidamente 

hidrolizable y no se observan picos de producción de CH4 durante los primeros días del proceso ni 

en los posteriores; la producción inicia lentamente y se mantiene en niveles bajos durante el resto 

de la prueba para estabilizarse a partir del día 8 aproximadamante lo que podría corresponder a la 

biodegradación de la fracción lentamente degradable por lo que la curva se mantiene estable.  

Las modificaciones se realizaron en la constante de desintegración de partículas complejas (Kdis), 

las constantes de hidrólisis de carbohidratos (Kh_xch), proteínas (Kh_xpr) y lípidos (Kh_xli), las tasas 

máximas específicas de consumo de monosacáridos (Km_su), aminoácidos (Km_aa), AGCL (Km_fa), 

valerato y butirato (Km_c4), propionato (Km_pr) y acetato (Km_ac); así como las tasas de 

decaimiento de consumidores de aminoácidos (kdec_xaa), acetato (kdec_xac), butirato y valerato 

(kdec_xc4), AGCL (kdec_xfa), propionato (kdec_xpro) y monosacáridos (kdec_xsu).  

Como en los casos anteriores el valor de Kdis utilizado para la simulación es menor (0.05 d-1) que el 

valor original reportado en la literatura de 0.5 d-1 propuesto en el modelo ADM1. En las constantes 

de hidrólisis también se utilizaron valores más bajos (0.8 d-1) que los propuestos originalmente de 

10 d-1; en las tasas máximas específicas de consumo se utilizaron valores inferiores a los originales: 

para monosacáridos 4 d-1 (original 30 d-1), aminoácidos 20 d-1 (original 50 d-1), AGCL 2 d-1 (original 6 

d-1), valerato y butirato 10 d-1 (original 20 d-1), propionato 3 d-1 (original 13 d-1) y acetato 2.5 d-1 

(original 8 d-1). Las tasas de decaimiento de consumidores son iguales para todos los casos (1.8 d-1) 
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con excepción de kdec_xac en la que se utilizó un valor de 2.8 d-1 y mayores con respecto al valor 

original de 0.02 d-1. Con estas modificaciones se logra una representación más apegada de la 

simulación a los datos obtenidos experimentalmente.  

Los residuos del sistema de lodos activados tienen una estructura compleja que incluye varios tipos 

de compuestos orgánicos e inorgánicos, tales como sustancias SPE, microorganismos y cationes 

multivalentes. Por lo cual, el acceso a la materia orgánica para los microorganismos anaerobios es 

variable, lo que implica diferentes tasas de degradación de acuerdo con la accesibilidad de la 

materia. Por lo tanto, la biodegradabilidad del lodo está estrechamente relacionada con la 

naturaleza química y la estructura de la materia orgánica, lo que podría tener como consecuencia 

una modelación de la degradación de partículas difícil (Mottet et al., 2013). 

De acuerdo con Astals et al. (2013), debido a la fracción de materia orgánica que debe solubilizarse 

antes de su metanización, la etapa de desintegración/hidrólisis es la etapa limitante del proceso 

global de digestión anaerobia de lodos de agua residual; e indica que además del tamaño de 

partícula podría influir también la estructura del material compuesto en la cinética de solubilización 

y se proponen valores que oscilan entre 0.1 y 0.6 día-1 para kdis. En este caso la modificación se 

encuentre abajo del valor inicial del intervalo reportado en la literatura (0.05 d-1), lo que podría 

deberse a los efectos descritos previamente, de menor velocidad de desintegración de las partículas 

en relación a su tamaño además de indicar una mucho menor cantidad de material biodegradable 

rápidamente en el lodo de purga por lo que los valores se reducen considerablemente. Se ha 

observado también que el contenido de ST en el reactor tiene un efecto sobre las tasas cinéticas ya 

que a menor contenido de ST, debido al aumento del contenido de agua y las mejores condiciones 

de transporte y transferencia de masa, parece factible que los microorganismos estén mejor 

provistos de sustratos solubles (Polizzi et al., 2017); lo que también podría explicar los valores más 

bajos en las constantes de desintegración e hidrólisis.  

La hidrólisis en la digestión anaerobia de residuos del tratamiento de agua residual en partículas es 

en un proceso muy complejo que incluye la desintegración física de flóculos de lodo, materia 

orgánica en partículas y biomasa muerta, así como la transformación de los polímeros a 

monómeros. El proceso puede describirse hidrólisis en dos pasos: colonización bacteriana, donde 

las bacterias hidrolíticas cubren la superficie de los sólidos y la producción de enzimas en la 

superficie de la partícula o cerca de esta, lo que permite la producción de monómeros (Mottet et 

al., 2013). 

En el caso de las constantes de hidrólisis su disminución puede deberse como se indicó, a la menor 

cantidad de material biodegradable rápidamente en el lodo de purga, así como al menor contenido 

de ST en el reactor, debido al aumento en el volumen de la fracción líquida que propicia mejores 

condiciones de transporte y transferencia de masa, que provee de sustratos solubles a los 

microorganismos, por lo que los valores también se reducen considerablemente. Lo que coincide 

con lo descrito por Polizzi et al. (2017), referente a que los valores bajos de estas constantes 

indicarían que todo el proceso puede estar limitado por la falta de disponibilidad del sustrato. 

A manera de ejemplo, se menciona el trabajo de Zaher et al. (2009) en el que se reportaron tasas 

estimadas de hidrólisis de 0.019, 0.025, 0.022 d-1, para residuos de estiércol diluido. Las cuales son 

considerablemente más bajas en comparación con los valores predeterminados de ADM1 (10 d-1). 

Sin embargo, de acuerdo con sus resultados, las tasas originales ahora se consideran demasiado 
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grandes al menos por un factor de diez. Indicando en el caso de las tasas bajas que la cantidad de 

CH4 producido se debe principalmente a la digestión de la fracción de DQO soluble. 

Souza et al. (2013), hacen una recopilación de valores de las constantes de hidrólisis, reportando 

para residuos de lodo activado crudo una kdis de 0.24 d-1, y para la hidrólisis de carbohidratos y 

proteínas en residuos de lodo activado pre tratado, una kh_ch de 0.72 d-1 y kh_pr de 1.07 d-1 

respectivamente. Además de parámetros de hidrólisis en el intervalo de 0.15-0.25 d-1 en pruebas 

PBM. Por su parte Derbal et al. (2009) informaron un valor estimado mediante pruebas por lotes 

de 0.3842 d-1 para residuos de lodo activado en co-digestión con residuos orgánicos. 

Las tasas máximas de consumo así como las de decaimiento en general fueron reducidas, en estas 

se puede ver el efecto específico del lodo de purga en el proceso sin la adición de la FORSU como 

co-sustrato lo que produce los efectos descritos previamente en las variables modificadas, los 

cuales se hacen más evidentes en el caso de la mono-digestión de lodo de purga, dejando claro que 

la baja producción de este sustrato y colocando a la FORSU como el principal sustrato aprovechable 

para los microorganismos del sistema. 

Como se mencionó, Km_su fue reducida para evitar una sobreestimación de la producción de CH4, 

por la menor proporción de materia orgánica a degradar presente en el lodo de purga, por lo que 

la cantidad de microrganismos que son susceptibles de aprovechar este sustrato también tendrán 

que reducir su población o de acuerdo con Schoen et al. (2009), podría haber una pobre adaptación 

de estos para el consumo de azúcares en las primeras etapas del proceso. Los valores de km_aa y 

km_ac podría indicar una descomposición lenta del sustrato como lo describieron Chen et al. (2016) 

por lo que la reducción de estas variables mejora simulación del proceso. Además, coincide con lo 

sugerido por Souza et al. (2013) y Montechio et al. (2019) en referencia a que podría significar una 

falta de microorganismos consumidores que causa la acumulación de ácido acético, la baja en el pH 

e inhibición de la metanogénesis, o por la reducción de los sustratos disponibles para su 

degradación. En referencia a Km_c4 y Km_pr, debido a la reducción de km_ac, también se redujeron 

a valores similares a los obtenidos por Antonopoulou et al. (2012) obteniendo mejores resultados 

en la simulación. 

Las modificaciones de las kdec se encuentran para este caso también se encuentran en el intervalo 

propuesto por Batstone et al. (2004) (de 5 - 0.1 d-1). En este caso, como lo describen Mottet et al. 

(2013), el aumento puede ser atribuido a la alimentación de la fracción correspondiente a la materia 

lentamente hidrolizable y producir una mayor cantidad de materia orgánica disponible lentamente, 

obteniendo mejores resultados en la simulación, por lo que se proponen valores más elevados en 

las tasas de decaimiento comparados con el ADM1 original para residuos de lodos activados. 

Como lo muestran los resultados de la prueba con el lodo de purga, la composición de la materia 

orgánica en el sustrato, así como las condiciones de funcionamiento tienen un gran impacto en el 

rendimiento de la digestión anaerobia (Mottet et al., 2010).  En el lodo activado los flóculos se 

componen de microorganismos, SPE, partículas orgánicas e inorgánicas, los cuales son responsables 

de su estructura y propiedades, particularmente de las formadoras de gel para las cuales es 

importante la presencia de cationes. Las SPE corresponden a la fracción más grande del flóculo y 

las proteínas y polisacáridos son sus principales componentes (Nielsen et al., 2004). 

Las proteínas pueden considerarse como un compuesto pobremente biodegradable debido a que 

se originan a partir de la actividad biológica, necesitan el rompimiento de la estructura del flóculo 
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y de las células de membrana para estar disponibles para la biomasa anaerobia. Por lo tanto, este 

fenómeno reduce la degradación de proteínas. Los carbohidratos presentes, son polisacáridos que 

pueden contribuir a formar una matriz de gel que actúa como cemento para el flóculo de lodo. 

Estos constituyentes forman la primera capa del flóculo y están más fácilmente disponibles durante 

el proceso anaerobio (Mottet et al., 2010).   

A pesar de su menor importancia en masa, las células bacterianas vivas siguen siendo clave en las 

propiedades de los lodos. Su patrón de crecimiento afecta al flóculo ya que algunas bacterias 

pueden moverse y permanecer en este o nadar, otras pueden formar microcolonias estables, y 

algunas crecen como bacterias filamentosas y, en casos de crecimiento excesivo, causar 

abultamiento (Nielsen et al., 2004). 

Los microorganismos del lodo activado residen en dos clases de SPE, una unida con calcio y 

magnesio y otra con hierro y aluminio. La digestión anaerobia degrada preferentemente los 

compuestos unidos a hierro y aluminio y la digestión aerobia los unidos a calcio y magnesio; por lo 

tanto, la composición influye en su degradabilidad (Menniti et al., 2012). Se sabe también, que la 

coagulación con iones multivalentes (hierro, aluminio, calcio y magnesio) modifica la accesibilidad 

de las SPE, influyendo en la digestibilidad del lodo en condiciones aerobias y anaerobias (Spérandio 

et al., 2013). 

Si existieran condiciones de inanición, las comunidades microbianas pueden secretar enzimas líticas 

que degradan las paredes celulares como respuesta de supervivencia. La baja relación 

alimento/microorganismos en los sistemas de digestión por lote o con tiempo de retención de lodos 

largos podría provocar que las enzimas líticas degraden las paredes celulares en las condiciones 

metabólicas donde se produjeron reduciendo algunas poblaciones de microorganismos (Menniti 

et al., 2012). Sin embargo, se debe tener en cuenta que la materia orgánica no biodegradable de 

los residuos de lodos activados generados a partir de condiciones aerobias, sigue siendo no 

biodegradable en condiciones anaerobias (Ekama et al., 2007; Mottet et al., 2010).   

En la simulación correspondiente al lodo de purga se puede notar que este sustrato por individual 

no es susceptible de ser biodegradado en las condiciones en las que se desarrolló la prueba ya que, 

como en los casos anteriores, no se observa el efecto causado por la adición de FORSU como co-

sustrato aumentando la producción de CH4, lo cual reduce significativamente los valores 

experimentales alcanzados en comparación con las demás pruebas realizadas en este trabajo 

debido a la dificultad para su biodegradación, haciendo evidente que el lodo de purga pudiera 

presentar alguna particularidad en su composición que no ha sido determinada a través de la 

caracterización inicial lo que impide obtener los resultados esperados en cuanto a la producción de 

CH4 así como los efectos sinérgicos deseados en las pruebas de co-digestión.  

En el caso de las co-digestiones 40/60, 60/40 y 20/80 en el que el modelo no presenta un ajuste 

cercano al experimental en la etapa inicial del proceso se considera que esto podría deberse de 

acuerdo con Polizzi et al. (2017) a que el modelo presenta alta sensibilidad a la concentración inicial 

de biomasa en condiciones controladas. Para lograr esto, se requiere una caracterización adecuada 

de la biomasa activa, es decir, de la relación real I/S en el modelo, lo cual puede resultar una tarea 

desafiante para sistemas en lote. Cabe señalar que la fracción referida al inóculo puede variar según 

las condiciones operativas, la aclimatación de la biomasa o la afinidad con un sustrato dado.  
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Esto indica que el modelo calcula la producción de biogás a partir de la concentración total de DQO 

inicial, así como de la composición del inóculo utilizado, sin tomar en cuenta que existen diferencias 

en la composición de los sustratos. Por este motivo, es posible que en el caso de las co-digestiones 

antes mencionadas, por el contenido en mayor cantidad de compuestos de difícil degradación o 

recalcitrantes debido a la mayor proporción de lodo de purga, esto resulte en una velocidad de 

degradación más lenta en comparación con las pruebas con un mayor contenido de FORSU, esto 

implica una menor cantidad de sustrato disponible para los grupos de consumidores considerados 

en el inóculo, por lo que las curvas de producción experimentales tienen un comportamiento 

distinto al de la simulación en ADM1.   

Girault et al., (2011) reportan un efecto similar de sobreestimación significativa de la degradación 

de DQO en el digestor realizada por el modelo, que aumentó de la tasa de producción de metano, 

por lo que recomiendan la necesidad de ajuste de los parámetros de ADM1 de acuerdo con el 

sustrato utilizado.  

Polizzi et al. (2017) sugieren una dependencia real de la cinética de desintegración en la relación 

I/S, para sustratos sólidos complejos, por lo que una alternativa para disminuir las diferencias 

observadas entre los resultados de la simulación y los del modelo podría ser la diferenciación de la 

variable Xc (material complejo) en  Xc_rápida y Xc_lenta para tener una mejor precisión en los cálculos 

del modelo y así evitar la sobreestimación de la tasa de producción de metano cuando las 

condiciones del sustrato así lo requieran de acuerdo con su origen y composición. 

Con el objetivo de compilar la información sobre los resultados de producción de biogás generada 

en la etapa experimental, así como los obtenidos a través de la aplicación del modelo ADM1 en 

AQUASIM 2.0, en la Tabla 5.10 se muestran los valores obtenidos en ambos casos el día en el que 

finalizó el proceso de digestión anaerobia para cada una de las pruebas realizadas, lo que permite 

visualizar la aproximación entre estos y el modelo con respecto al valor final. 

 

Tabla 5.10 Valores de producción obtenidos experimentalmente y valores calculados por el 

modelo al tiempo de finalización del proceso de co-digestión anaerobia 

Prueba Día 
Valor 

experimental 
(mLN CH4/g SV) 

Valor del 
modelo 

(mLN CH4/g SV) 

Desviación  
(%) 

FORSU 11 481.8 484.1 0.5 

80/20 19 483.7 494 2 

60/40 12 375.4 387.9 3 

40/60 7 231 228.2 1 
20/80 15 180.2 191.8 6 

Lodo de Purga 16 87.4 94.52 8 

 

De acuerdo con la Tabla 5.10, los porcentajes de desviación simulados presentan poca diferencia 

en relación con los valores experimentales de producción de CH4. En el caso de la mono-digestión 

de FORSU se encuentra la menor desviación con 0.5 %, por el contrario, la mono-digestión de lodo 

de purga presenta la mayor desviación de todas las pruebas con el 8%. Las co-digestiones 

presentaron desviaciones menores a la del lodo de purga que se reducen a medida que aumenta la 
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proporción de FORSU; la 20/80 con 6 %, la 60/40 con 3 % y la 80/20 con 2 %, la excepción se 

presenta en la co-digestión 40/60 que presenta 1% de desviación.  

Para establecer si las medias de los resultados obtenidos experimentalmente difieren de los valores 

calculados por el modelo, se realizó una prueba ANOVA de un factor y se determinó que no existe 

diferencia significativa entre los resultados obtenidos a partir de estos dos métodos.  

En referencia a la relación de la comunidad microbiana presente en el inóculo con el proceso de 

calibración y modelación de la producción de biogás Ramirez et al. (2009) mencionan que ADM1 

no distingue entre los microorganismos que realizan la misma reacción, lo que implica que el 

modelo supone que todos los organismos tienen las mismas propiedades, y por lo tanto no puede 

representar o predecir adecuadamente los resultados experimentales con respecto a este tipo de 

diversidad entre especies. Por lo que existe la necesidad de incorporar datos detallados a 

microescala en sobre la comunidad microbiana y sus propiedades. En ADM1, una población 

microbiana está asociada a cada reacción. A cada uno de los siete grupos funcionales de 

microorganismos se asocia una población con una reacción y el número de especies por reacción 

es arbitrario. Dentro de cada grupo funcional, las especies pueden diferir en términos de su 

coeficiente de rendimiento, así como en la tasa máxima específica de consumo (Km) y la constante 

de saturación media (Ks). Por lo tanto, es necesaria una comunidad microbiana mayor que la 

original para que esta variabilidad permita una mayor resistencia a las condiciones del entorno, por 

ejemplo, menor acumulación de AGV y DQO, y con ello un mejor rendimiento del proceso. Un 

modelo más apegado a la naturaleza, composición y distribución de la comunidad microbiana 

puede permitir explicar cómo la diversidad de los organismos podría variar con las condiciones 

ambientales y dado que el tipo de microorganismos presentes en un reactor define su rendimiento 

operativo, esta información puede ser de suma importancia. Al respecto Zhao et al. (2019) 

mencionan que ADM1 ignora los cambios en la actividad microbiana en respuesta a los cambios 

ambientales relacionados con la tasa máxima específica de absorción (Km) y la constante de 

saturación media (Ks) y simplemente realiza cálculos numéricos mecánicos, por lo que es 

importante incorporar las influencias de un entorno cambiante en la actividad microbiana para 

hacer una representación más precisa del proceso.  Rabii et al. (2019) sugieren que el monitoreo 

de los cambios cualitativos y cuantitativos en la estructura comunitaria microbiana permitiría 

evaluar la influencia de la adición de un co-sustrato en las poblaciones microbianas que contribuyen 

a la producción de biogás. Sin embargo, no se ha evaluado cómo el cambio de algunos parámetros 

(relación de mezcla, TRH, temperatura y C/N) influyen en la población microbiana y la producción 

de metano en la co-digestión y hay pocos estudios disponibles en la literatura. 

A partir de lo anterior se puede mencionar que, en relación con los resultados de identificación de 

microorganismos y el proceso de calibración y modelación, el modelo original utiliza algunas 

proporciones definidas para cada uno de los 7 grupos de organismos consumidores en las 

diferentes etapas del proceso, entre estas, la que corresponde a los organismos metanógénicos 

(consumidores de acetato e hidrógeno) es notoria ya que es la mayor con respecto a las demás, 

especialmente la de los organismos acetogénicos y se puede considerar que esto  tendría relación 

con los organismos identificados en este trabajo ya que también las arqueas metanogénicas fueron 

las especies que presentaron un mayor número con respecto al total de las identificadas y las 

acetogénicas del género Methanosaeta también tuvieron una mayor cantidad de especies.  Por lo 

tanto, los principales efectos observados en la calibración del modelo se presentaron al realizar las 

modificaciones en las variables relacionadas con las tasas específicas de consumo y decaimiento de 
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la biomasa de estos organismos, así como algunas otras relacionados con estas. Sin embargo, a 

partir de lo reportado en la literatura se puede inferir que es necesario ampliar la información 

obtenida con respecto a las especies de organismos presentes en el proceso, especialmente en el 

inóculo, así como el conocimiento de los efectos causados por las condiciones operativas sobre las 

comunidades microbianas para poder obtener un resultado que represente de manera más 

acertada el proceso de digestión anaerobia. 

Finalmente es importante mencionar, de acuerdo con Xu et al. (2015), que el modelado matemático 

es siempre un ejercicio dirigido por objetivos. En general, los más comunes son: comprender el 

comportamiento del sistema y las interacciones de los componentes; verificar cuantitativamente 

una hipótesis; y predecir el comportamiento del sistema en el futuro o en circunstancias similares. 

En este sentido, los modelos representan una forma efectiva de predecir y optimizar el diseño y la 

operación del proceso de co-digestión anaerobia y formalizar el conocimiento disponible. Además, 

mejoran la comprensión del sistema, facilitan la formulación y validación de hipótesis, reduciendo 

los costos, el riesgo de falla y el tiempo de operación del proceso (Kouas et al., 2018).  

Entre las aplicaciones típicas en la industria, el trabajo de simulación permite obtener conclusiones 

en poco tiempo con costos mínimos, lo que representa beneficios directos a través de la toma de 

decisiones que eviten la realización de proyectos con poca posibilidad de éxito. También genera 

una mejor comprensión de los procesos en reactores a gran escala, así como una correcta 

evaluación de posibles impactos en modificaciones operativas (Batstone y Keller, 2003). Los 

modelos dinámicos puede ser una herramienta útil para la predicción del rendimiento del proceso 

y sus condiciones de trabajo óptimas (Manjusha y Beevi, 2016). 

En particular el modelo ADM1 ha demostrado ser una herramienta poderosa para la simulación del 

comportamiento dinámico en digestores anaerobios que tratan el lodo de las aguas residuales en 

condiciones mesofílicas (Mendes, et al., 2015; Chen et al., 2016). Sin embargo, es importante 

señalar que se encuentra relativamente limitado en la simulación de algunos procesos complejos 

ya que no puede reproducir las variaciones íntimas de los diferentes parámetros, no obstante, se 

exhibe una tendencia promedio de éstos. Esta situación puede explicarse por el hecho de que no 

todos los parámetros cinéticos de entrada pueden ser obtenidos mediante análisis de laboratorio, 

sino que son extraídos de la literatura (Derbal, et al., 2009). 
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6. CONCLUSIONES 

 

A partir de los resultados obtenidos en las diferentes etapas del proceso se pueden establecer las 

siguientes conclusiones:  

La caracterización de los sustratos e inóculo permite obtener la información necesaria para 

establecer las porciones que se utilizan para la aplicación de las pruebas de PBM en el equipo 

AMPTS II, especialmente los parámetros referentes a ST, SV y SF, también proporcionan una 

perspectiva general del comportamiento esperado en el proceso de digestión anaerobia a partir de 

sus componentes fisicoquímicos y por medio de estos se puede llevar a cabo la estimación de las 

fracciones de material biodegradable en el proceso de modelación. Los resultados de la 

caracterización en general, son comparables con lo reportado en la literatura para sustratos 

similares.  

Al respecto de las pruebas de mono-digestión y co-digestión anaerobia de FORSU y lodo de purga, 

los valores de producción de CH4 obtenidos experimentalmente se encuentran dentro de los valores 

teóricos calculados, reduciendo gradualmente desde 3% hasta 81% en relación con la producción 

teórica a medida que el contenido de lodo de purga aumenta en cada una de las mezclas de co-

digestión probadas. 

A partir de los resultados de producción, se hace evidente que la co-digestión 80/20 obtuvo la 

mayor producción de CH4 de todas las mezclas probadas, y también fue superior a la prueba de 

FORSU por individual. Además, es notoria la escasa producción de CH4 con respecto a lo esperado 

a partir del lodo de purga y el efecto provocado en cada una de las pruebas a medida que su 

proporción aumenta en el reactor. Las diferencias en la producción de CH4 se deben posiblemente 

a las proporciones de material fácilmente degradable contenido en los sustratos como 

carbohidratos, proteínas y lípidos típicos en el caso de la FORSU, y proteínas o compuestos más 

complejos como las sustancias poliméricas extracelulares presentes principalmente en el lodo de 

purga, además de elementos o compuestos no determinados en su composición a través de la 

caracterización fisicoquímica inicial. 

Con base en el método propuesto por Nielfa, et al. (2015) se determinó que ninguna de las mezclas 

de co-digestión presenta efectos sinérgicos entre los sustratos probados. La mezcla 80/20 indica 

que los sustratos funcionan de modo independiente y en las restantes se presenta un efecto 

competitivo entre sustratos. Resultados similares a los obtenidos en las pruebas de co-digestión 

han sido reportados previamente en la literatura (Dai, et al., 2013; Koch et al., 2015; Liu, et al., 

2016; Gu, et al., 2020). 

Con la prueba ANOVA de un factor se determinó que, con respecto a la producción de CH4, en el 

caso de la FORSU y lodo de purga comparados por individual, existe una diferencia significativa 

entre estos; para la FORSU comparada con las mezclas de co-digestión, las pruebas indican que no 

existe diferencia significativa entre la FORSU y la co-digestión 80/20, sin embargo, las mezclas de 

co-digestión 60/40, 40/60 y 20/80 todas presentan una diferencia significativa; en el caso del lodo 

de purga todas las mezclas de co-digestión difieren con respecto al sustrato por individual.  

 

Por medio de técnicas proteómicas fue posible identificar un total de 24 especies diferentes de 

microorganismos presentes en los sustratos e inoculo utilizados en este trabajo. Con los datos 
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obtenidos no es posible establecer una relación directa entre el total de especies identificadas y las 

poblaciones de organismos consumidores de sustratos de las diferentes etapas del proceso que se 

consideran en la modelación a través de ADM1. Sin embargo, de manera general se pueden 

reconocer claramente algunos grupos de microorganismos, predominando los metanogénicos con 

la mayor cantidad de especies identificadas tanto al inicio del proceso como al final, encontrándose 

un total 11. Destacan también los organismos característicos del tratamiento de las aguas 

residuales que se identificaron en las muestras de lodo de purga y lodo anaerobio con 5 especies, 

así como los agrupados específicamente como participantes activos de los procesos de hidrólisis y 

acidogénesis con 5 especies. Se presentaron también 2 especies de microorganismos patógenos en 

la FORSU al inicio del proceso. Además de éstas se encontró también un microorganismo 

metanótrofo. 

 

Se llevó a cabo la representación de la producción de CH4 de la mono-digestión y co-digestión 

anaerobia de FORSU y lodo de purga realizado experimentalmente. De forma deductiva, a partir de 

la representación, se pudo obtener información referente a los efectos producidos por las 

constantes de desintegración de partículas complejas (Kdis) e hidrólisis (Kh), así como de las tasas 

de máximas específicas de consumo (Km) y las tasas de decaimiento de consumidores (kdec) de los 

diferentes grupos de microorganismos involucrados en el proceso.  Resulta de importancia el efecto 

provocado por el tamaño de las partículas añadidas al sistema reflejado en la reducción de las tasas 

de desintegración e hidrólisis en general, así como los de la reducción en las poblaciones de los 

microorganismos consumidores de sustratos a medida que la proporción de FORSU en el sistema 

era reducida; además del aumento en las tasas de decaimiento de consumidores, especialmente 

acetato, a medida que la producción de CH4 decrecía en cada una de las pruebas. El resultado de la 

calibración con los valores establecidos para estos sustratos puede ser utilizada como referente 

para futuras aplicaciones con los mismos sustratos e inóculo. 

 

Con las simulaciones del proceso en ADM1 a través de AQUASIM 2.0 se obtuvieron valores de 

producción de CH4 cercanos a los experimentales con porcentajes de desviación que van del 0.5 al 

8%. En el caso de la mono-digestión de FORSU la desviación corresponde al 0.5 %, por el contrario, 

la mono-digestión de lodo de purga presenta la mayor desviación de todas las pruebas con el 8%. 

Las co-digestiones presentaron desviaciones que se reducen a medida que aumenta la proporción 

de FORSU; la 20/80 con 6 %, la 60/40 con 3 % y la 80/20 con 2 %, la excepción se presenta en la co-

digestión 40/60 con 1% de desviación.  

 

A partir de la prueba ANOVA de un factor se determinó que no existe diferencia significativa entre 

las medias de los resultados obtenidos experimentalmente y por medio de la simulación con el 

modelo ADM1 a través de AQUASIM 2.0. 
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7.  RECOMENDACIONES 

 

En futuros trabajos sobre co-digestión anaerobia de FORSU y lodo de purga de agua residual se 

pueden considerar las siguientes recomendaciones. 

Complementar la caracterización fisicoquímica de los sustratos con análisis que permitan 

determinar su composición elemental para poder llevar a cabo cálculos más precisos sobre la 

producción de metano estimada, así como análisis para determinar la presencia de metales pesados 

específicamente en los lodos de purga, los cuales podrían causar efectos adversos en el desarrollo 

de las pruebas.  

Determinar la composición del biogás producido durante el proceso de co-digestión a través de las 

técnicas disponibles en el laboratorio de investigación con la finalidad de conocer los porcentajes 

de sus principales componentes. 

En el caso de la identificación de los microorganismos, esta puede ser complementada o sustituida 

con técnicas genómicas que proporcionen información más precisa sobre la totalidad de las 

especies de organismos presentes en las muestras a analizar, así como de sus índices de diversidad 

y abundancia.  

En relación con la aplicación del modelo ADM1, se recomienda realizar la separación de los 

componentes del sustrato inicial para considerar las fracciones de material rápidamente 

degradable y lentamente degradable en caso de ser necesario y ampliar la identificación de 

microorganismos como se sugirió anteriormente para obtener mejores resultados en el proceso. Si 

es posible, llevar a cabo el análisis y comprobación a nivel laboratorio de los efectos producidos por 

las modificaciones realizadas a las constantes utilizadas para la calibración con los sustratos objeto 

de este trabajo.  
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9.  ANEXOS 

9.1 PRUEBA DE ANOVA DE UN FACTOR PARA COMPARACIÓN DE RESULTADOS SOBRE LA 
PRODUCCIÓN DE CH4. 
 

A partir de los resultados de producción de CH4 obtenidos en la etapa experimental, así como a 

través de la modelación del proceso de co-digestión anaerobia se propuso realizar pruebas de 

ANOVA de un factor a través del software Minitab, para determinar si las medias de las 

producciones de CH4 a partir de las mezclas de co-digestión presentan diferencias significativas con 

respecto a las producciones de CH4 de los sustratos por individual, así como con los resultados 

obtenidos por medio del modelo ADM1 en AQUASIM 2.0 

Formulación de hipótesis 

Hipótesis nula (H0): No existe diferencia entre los grupos. 

Hipótesis alternativa (H1): Existe diferencia entre los grupos. 

Significado de la hipótesis 

H0: No existe diferencia significativa en la producción de CH4 con el uso de los sustratos por 

individual y en co-digestión. 

H1: Existe diferencia significativa en la producción de CH4 con el uso de los sustratos por individual 

y en co-digestión. 

Determinación del nivel de significancia 

Nivel de significancia (α) = 5% = 0.05 

Nivel de confianza = 1- α = 95% = 0.95 

Establecimiento de la regla de decisión 

Condiciones para rechazo de la hipótesis nula (H0): 

­ Valor de p < α 

Información del factor 

Para el análisis se estableció como variable respuesta la producción de CH4 y como factor el sustrato 

o mezcla de co-digestión a comparar.  Por lo que para las pruebas el valor 1 corresponde a los datos 

obtenidos a partir de la producción de FORSU por individual y 2 a los valores obtenidos por cada 

una de las mezclas de co-digestión, una a la vez por los primeros 5 casos; y en el caso del lodo de 

purga se ha considerado del mismo modo. 

Factor Niveles Valores 

Sustrato 2 1, 2 

 

A continuación, se muestran algunos de los conceptos que serán utilizados en las tablas de 

resultados de ANOVA, así como en la tala de medias del análisis: 
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Grados de libertad 

Los grados de libertad total (GL) son la cantidad de información en los datos. El análisis utiliza esa 

información para estimar los valores de los parámetros de población infinita. El valor de GL está 

determinado por el número de observaciones en la muestra e indica cuánta información utiliza el 

término. Si incrementa el tamaño de la muestra, obtendrá más información sobre la población, con 

lo cual aumentan los GL totales.  

Suma de Cuadrados Ajustadas 

Las sumas ajustadas de los cuadrados (SC Ajust.) son medidas de variación para los diferentes 

componentes del modelo. En la tabla de Análisis de varianza, se separan las sumas de los cuadrados 

en diferentes componentes que describen la variación que se debe a fuentes diferentes.  

Error de SC Ajust. El error de la suma de cuadrados es la suma de los residuos cuadráticos. Cuantifica 

la variación en los datos que los predictores no explican.  

SC Ajust. Total. La suma total de los cuadrados es la suma del término suma de los cuadrados y el 

error en la suma de los cuadrados. Cuantifica la variación total en los datos.  

Las sumas ajustadas de cuadrados se utilizan para calcular el valor p de un término. Generalmente, 

se interpretan los valores p en lugar de las sumas de los cuadrados. 

Cuadrados medios ajustados  

Los cuadrados medios ajustados (CM Ajust.) miden qué tanta variación explica un término o un 

modelo, asumiendo que todos los demás términos están en el modelo, independientemente del 

orden en el que se ingresaron. A diferencia de las sumas ajustadas de los cuadrados, los cuadrados 

medios ajustados consideran los grados de libertad.  

Los cuadrados medios ajustados se utilizan para calcular el valor p de un término. Generalmente, 

se interpretan los valores p en lugar de los cuadrados medios ajustados.  

Valor F 

El valor F es la estadística de prueba usada para determinar si el término está asociado con la 

respuesta. Se utiliza para calcular el valor p, que se usa para tomar una decisión acerca de la 

significancia estadística de los términos y el modelo. Es una probabilidad que mide la evidencia en 

contra de la hipótesis nula. Las probabilidades más bajas proporcionan una evidencia más fuerte 

en contra de la hipótesis nula. Un valor F suficientemente grande indica que el término o el modelo 

es significativo.  

Valor p 

El valor p es una probabilidad que mide la evidencia en contra de la hipótesis nula. Las 

probabilidades más bajas proporcionan una evidencia más fuerte en contra de la hipótesis nula.  El 

valor p indicado en la salida de la tabla ANOVA se utiliza para determinar si las diferencias entre las 

medias son estadísticamente significativas, comparándolo con el nivel de significancia para evaluar 

la hipótesis nula. Esta hipótesis indica que las medias de población son todas iguales. Por lo general, 

el nivel de significancia (α o alfa) de 0.05 funciona adecuadamente. Un nivel de significancia de 0.05 

indica un riesgo de 5% de concluir que existe una diferencia cuando no hay una diferencia real.  
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Valor p ≤ α: Las diferencias entre algunas de las medias son estadísticamente significativas. Si el 

valor p es menor que o igual al nivel de significancia, se rechaza la hipótesis nula y se concluye que 

las medias de población no son iguales.  

Valor p > α: Las diferencias entre las medias no son estadísticamente significativas. Si el valor p es 

mayor que el nivel de significancia, no se cuenta con suficiente evidencia para rechazar la hipótesis 

de que las medias de población son iguales.  

Gráficas de intervalo 

Las gráficas de intervalo muestran la media y el intervalo de confianza para cada grupo. Cada punto 

representa una media de muestra y cada intervalo es un intervalo de confianza de 95 % de la media 

de un grupo. Para el análisis de los datos se realizó la comparación entre dos series de datos para 

evitar que al aumentar el número de comparaciones también se incrementara la probabilidad de 

que se concluya de forma incorrecta que una de las diferencias observadas es significativamente 

diferente. 

Tamaño de la muestra 

El tamaño de la muestra (N) es el número total de observaciones en cada grupo analizado. Este 

valor afecta el intervalo de confianza y la potencia de la prueba. Generalmente, una muestra más 

grande produce un intervalo de confianza más estrecho. Con un tamaño de muestra más grande, 

la prueba tendrá más potencia para detectar una diferencia.  

Media 

La media de las observaciones dentro de cada grupo describe cada grupo con un valor simple que 

identifique el centro de los datos. Es la suma de todas las observaciones con un grupo dividida entre 

el número de observaciones en ese grupo. Debido a que cada diferencia en las medias de los grupos 

se basa en los datos de una muestra y no de toda la población, no se puede asegurar que sea igual 

a la diferencia en las poblaciones. Para obtener un mejor sentido de la diferencia poblacional, se 

puede utilizar el intervalo de confianza. 

Desviación estándar  

La desviación estándar (Desv.Est.) es la medida de dispersión, que indica qué tan dispersos están 

los datos con respecto a la media. Utiliza las mismas unidades que la variable. Un valor de 

desviación estándar más alto indica una mayor dispersión de los datos. Se utiliza para calcular los 

intervalos de confianza y los valores p.  

Intervalo de confianza de las medias de grupo (IC de 95%) 

Estos intervalos de confianza (IC) son rangos de valores que probablemente contienen la media real 

de cada población. Los intervalos de confianza se calculan usando la desviación estándar agrupada. 

Puesto que las muestras son aleatorias, es poco probable que dos muestras de una población 

produzcan intervalos de confianza idénticos. El intervalo de confianza consta de las partes 

siguientes:  

Estimación de punto. Es la estimación del parámetro que se calcula a partir de los datos de la 

muestra. El intervalo de confianza está centrado alrededor de este valor.  
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Margen de error. Define la amplitud del intervalo de confianza y es determinado por la variabilidad 

observada en la muestra, el tamaño de la muestra y el nivel de confianza. Para calcular el límite 

superior del intervalo de confianza, el margen de error se suma a la estimación de punto. Para 

calcular el límite inferior del intervalo de confianza, el margen de error se resta de la estimación de 

punto.  

Tomando como base lo anterior, el análisis de varianza realizado en Minitab, así como la 

información sobre las medias de los datos y las gráficas de intervalos para cada caso se muestran a 

continuación:  

 

FORSU y Lodo de purga. 

 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. CM Ajust. Valor F Valor p 

Sustrato 1 756982 756982 180.96 0.000 

Error 25 104576 4183   

Total 26 861559    
 

Medias 

Sustrato N Media Desv. Est. IC de 95% 

1 11 404.7 99.5 (364.5, 444.8) 

2 16 63.91 19.36 (30.61, 97.21) 
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FORSU y 80/20. 

 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. CM Ajust. Valor F Valor p 

Sustrato 1 738 737.5 0.09 0.770 

Error 27 228751 8472.3   

Total 28 229489    
 

Medias 

Sustrato N Media Desv. Est. IC de 95% 

1 11 404.7 99.5 (347.7, 461.6) 

2 18 415.1 87.4 (370.6, 459.6) 
 

 

 

 

FORSU y 60/40. 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. CM Ajust. Valor F Valor p 

Sustrato 1 36785 36785 4.80 0.040 

Error 20 153186 7659   

Total 21 189972    
 

Medias 

Sustrato N Media Desv. Est. IC de 95% 

1 11 404.7 99.5 (349.6, 459.7) 

2 11 322.9 73.6 (267.9, 377.9) 
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FORSU y 40/60. 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. CM Ajust. Valor F Valor p 

Sustrato 1 209140 209140 29.33 0.000 

Error 16 114077 7130   

Total 17 323217    
 

Medias 

Sustrato N Media Desv. Est. IC de 95% 

1 11 404.7 99.5 (350.7, 458.7) 

2 7 183.6 50.2 (115.9, 251.2) 
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FORSU y 20/80. 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. CM Ajust. Valor F Valor p 

Sustrato 1 374925 374925 78.33 0.000 

Error 24 114873 4786     

Total 25 489798       
 

Medias 

Sustrato N Media Desv. Est. IC de 95% 

1 11 404.7 99.5 (361.6, 447.7) 

2 15 161.62 33.72 (124.75, 198.49) 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



117 
 

Lodo de purga y FORSU. 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. CM Ajust. Valor F Valor p 

Sustrato 1 743756 743756 171.66 0.000 

Error 24 103987 4333   

Total 25 847743    
 

Medias 

Sustrato N Media Desv. Est. IC de 95% 

1 15 62.34 18.97 (27.26, 97.42) 

2 11 404.7 99.5 (363.7, 445.6) 
 

 

 

 

 

Lodo de purga y 80/20. 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. CM Ajust. Valor F Valor p 

Sustrato 1 1093265 1093265 257.91 0.000 

Error 33 139885 4239     

Total 34 1233149       
 

Medias 

Sustrato N Media Desv. Est. IC de 95% 

1 16 63.91 19.36 (30.79, 97.02) 

2 19 418.7 86.4 (388.3, 449.1) 
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Lodo de purga y 60/40. 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. CM Ajust. Valor F Valor p 

Sustrato 1 437248 437248 182.62 0.000 

Error 25 59859 2394   

Total 26 497106    
 

Medias 

Sustrato N Media Desv. Est. IC de 95% 

1 16 63.91 19.36 (38.71, 89.10) 

2 11 322.9 73.6 (292.5, 353.3) 
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Lodo de purga y 40/60. 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. CM Ajust. Valor F Valor p 

Sustrato 1 69731 69731.0 70.57 0.000 

Error 21 20750 988.1    

Total 22 90481       
 

Medias 

Sustrato N Media Desv. Est. IC de 95% 

1 16 63.91 19.36 (47.56, 80.25) 

2 7 183.6 50.2 (158.9, 208.3) 
 

 

 

 

Lodo de purga y 20/80. 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. CM Ajust. Valor F Valor p 

Sustrato 1 73920 73919.8 99.50 0.000 

Error 29 21546 742.9     

Total 30 95465       
 

Medias 

Sustrato N Media Desv. Est. IC de 95% 

1 16 63.91 19.36 (49.97, 77.84) 

2 15 161.62 33.72 (147.23, 176.01) 
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Experimental y Simulado 

Análisis de Varianza 

Fuente GL SC Ajust. MC Ajust. Valor F Valor p 

Método 1 140 140.2 0.01 0.944 

Error 10 273793 27379.3   

Total 11 273933    

 
Medias 

Método N Media Desv.Est. IC de 95% 

1 6 306.6 165.2 (156.1, 457.1) 

2 6 313.4 165.7 (162.9, 463.9) 
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Interpretación del resultado 

Una vez que se cuenta con la información generada previamente se procede a la interpretación de 

los resultados, así como a emitir una conclusión basada en ellos.  

El valor p calculado para cada proceso de mono-digestión y co-digestión deberá compararse con el 

nivel de significancia (0.05) para evaluar la hipótesis nula. En las Tablas 9.1–9.3 se muestran los 

valores obtenidos a partir de cada uno de los análisis, así como la hipótesis resultante de la 

comparación del valor p con α de acuerdo con la regla de decisión. 

 

 

Tabla 9.1 Resultados del valor p obtenidos e hipótesis aceptada para los sustratos comparados 

con la FORSU por individual. 

Sustrato Valor P Hipótesis 

F y LP 0.000 Alternativa 

F y 80/20 0.770 Nula 

F y 60/40 0.040 Alternativa 

F y 40/60 0.000 Alternativa 

F y 20/80 0.000 Alternativa 
F: FORSU 

 

Tabla 9.2 Resultados del valor p obtenidos e hipótesis aceptada para sustratos comparados con 

el Lodo de purga por individual. 

Sustrato Valor P Hipótesis 

LP y F 0.000 Alternativa 

LP y 80/20 0.000 Alternativa 

LP y 60/40 0.000 Alternativa 

LP y 40/60 0.000 Alternativa 

LP y 20/80 0.000 Alternativa 
LP: Lodo de purga 

 

Tabla 9.3 Resultados del valor p obtenidos e hipótesis aceptada para la prueba experimental y 

simulada. 

Método Valor P Hipótesis 

Experimental y Simulado  0.944 Nula 
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9.2 PROCEDIMIENTO PARA LA DETERMINACIÓN DE MICROORGANISMOS A TRAVÉS DE TÉCNICAS 
DE PROTEÓMICA 
 

Extracción de proteínas y purificación por fenol básico 

­ Dos gramos de cada muestra (FORSU, Lodo anaerobio granular y Lodo de purga de PTAR) 

se maceran utilizando politrón. 

­ La muestra se coloca en 6 mL de fenol pH 8.8 y 5 mL de buffer de extracción (100mM tris 

HCl, pH 8.8, 10 mM EDTA, 900 mM sacarosa y 0.4% de 2-betamercaptoetanol). 

­ Se aplican 5 pulsos de 1 min en el politrón alternados por 1 min en hielo y posteriormente 

se mantiene en hielo por 10 min más. 

­ Centrifugar a 4000 rpm durante 30 min. 

­ Tomar la fase orgánica, depositarla en un tubo de 50 mL nuevo y agregar 25 mL de acetato 

de amonio 100mM en metanol. 

­ Agitar y dejar reposar 16 h a -20 °C. 

­ Centrifugar a 4000 rpm durante 30 min para obtener una pastilla de precipitado y descartar 

el sobrenadante. 

­ Lavar pastilla con 5 mL de acetato de amonio en metanol 2 veces y centrifugar a 4000 rpm 

por 10 minutos después de cada lavado. 

­ Lavar la pastilla acetona al 80% dos veces y centrifugar a 4000 rpm por 10 minutos después 

de cada lavado. 

­ Lavar la pastilla con etanol al 70% y resuspender en buffer de urea IEF. 

­ Cuantificar la cantidad de proteína en Nanodrop 2000. 

­ Analizar la integridad de proteínas en un gel de electroforesis SDS- 

PAGE 1D al 12%. 

­ Colocar un estándar de marcador molecular Precisión Plus de BIO-RAD como referencia e 

peso molecular para observar su integridad. 

­ Correr el gel a 70V por 2.5 horas (Figura 9.1). 

­ Desmontar el gel y colocar en solución colorante. 

 

 

Figura 9.1. Cámara de electroforesis BIO-RAD. 
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Tinción con Coomassie coloidal 

­ Finalizada la electroforesis se procede a la fijación de las proteínas incubando los geles en 

una solución 50% v/v de metano y agua durante 1 hora a temperatura ambiente.  

­ Retirar la solución de fijación. 

­ Incubar el gel en solución de tinción (8% p/v sulfato amónico, 2% ácido fosfórico, 20% 

metanol y 0.1% de Azul de Coomassie G-250) durante al menos 16 horas a temperatura 

ambiente.  

­ Desteñir el gel con agua bidestilada hasta alcanzar el contraste adecuado para la 

identificación de las proteínas.  

 

Captura de imágenes 

­ La adquisición de la imagen para análisis densitométrico se lleva a cabo en un sistema de 

densitómetro calibrado GS-900 BIO-RAD. 

­ Como resultado se obtienen imágenes de alta definición que muestra el patrón de bandeo 

correspondiente a cada muestra, así como del marcador molecular utilizado y de lisozima 

colocada como referente de carga y cantidad de proteínas, como se muestra en las Figuras 

9.2 y 9.3. 

 

 

Figura 9.2. Patrón electroforético en 1D de las proteínas obtenidas por fenol básico (FORSU, Lodo anaerobio 

granular y Lodo de purga de PTAR) así como del marcador molecular y lisozima como referencia. 
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Figura 9.3. Patrón electroforético en 1D de las proteínas obtenidas por fenol básico (FORSU, Lodo de purga y 

las co-digestiones 80/20, 60/40, 40/60, 20/80 todas al final del proceso, así como del marcador molecular y 

lisozima). 

 

Cuantificación de proteínas 

­ Una vez obtenida la imagen se procede a su análisis a través del software Image Lab para 

determinar la cantidad de proteínas que se encuentran en cada una de las muestras 

analizadas.  

­ El software genera un reporte en el que se encuentra información referente a la calidad de 

la imagen, la configuración del análisis, parámetros de calibración del equipo y el análisis 

del volumen de proteínas presentes en las muestras.  

 

Identificación de huella peptídica 

­ Elaboración de un gel de electroforesis SDS-PAGE al 12% en el que se colocarán los 

extractos de proteínas de cada muestra para concentrarlas en un fragmento de gel que 

posteriormente será analizado. 

­ A través de cromatografía líquida-espectrometría de masas (LC-MS) se lleva a cabo de 

determinación de los espectros de los iones de los péptidos de las proteínas de los 

microorganismos presentes en la muestra. 

­ Se establecen las posibles especies presentes en cada muestra para utilizarlas como 

referencia en el proceso de comparación posterior.  

­ Comparación de los resultados obtenidos con una base de datos especializada en proteínas 

para la identificación de los grupos taxonómicos correspondientes (PLGS. Protein Lynx 

Global Server y/o UniProt). 
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