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RESUMEN 

La digestión anaerobia (DA) es una biotecnología que permite la recuperación energética y nutricional de 

residuos orgánicos biodegradables como los residuos de alimentos (RA). El estudio de las variables y los 

procesos biológicos que intervienen en la DA se pueden estudiar a bajo costo técnico y económico mediante 

ensayos a escala de laboratorio de Potencial Bioquímico de Metano (PBM) para la optimización del proceso. 

Sin embargo, éste es un método no estandarizado en el que el volumen de reactor (VR) y el tamaño de partícula 

(TP) se encuentran entre los aspectos con mayor variación. Por tanto, este trabajo evaluó mediante vigilancia 

tecnológica el TP y VR, así como su relación con otras variables a escala de laboratorio para una ventana de 

observación de 2010 a 2022. Adicionalmente, mediante superficie de respuesta se evaluó simultáneamente la 

interacción entre el VR (250, 500 y 1000 mL) y TP (< 1, 4 y 4,5 mm) en la DA de RA en ensayos PBM. Como 

resultado de la vigilancia tecnológica se encontró una correlación muy débil (0,28) entre el TP y VR y débil 

(0,37) entre el TP y tamaño de muestra (TM), mientras que el VR y TM tuvieron una correlación muy fuerte 

(0,81). También se discutió la interacción del TP y VR con otras variables de la DA que reflejan la necesidad de 

continuar estudiando variables relacionadas con la definición del TM y su representatividad, especialmente con 

relación al VR sobre la que hay pocos estudios. 

 En cuanto a los resultados experimentales, se encontró que el TP y VR incidieron significativamente en la 

producción de CH4 (p < 0,05), siendo el VR la variable responsable de la mayor variación en la producción de 

CH4, así como en parámetros finales como el pH, alcalinidad bicarbonática y concentración de ácidos grasos 

volátiles. El peor tratamiento fue < 1 mm-250 mL, el cual en promedio registró un 75,7 % de menor producción 

frente a 4 mm -1000 mL, el cual fue el mejor tratamiento con apenas un 3 % de diferencia con respecto a < 1 

mm-1000 mL y que estaría asociado con la predominancia de carbohidratos de los RA empleados. El alto valor 

del pH final > 10 unds en los reactores más pequeños (250 mL) explicarían el bajo rendimiento y la inhibición 

del proceso debido a la contaminación de solución de básica resultante de la reacción de perlas de NaOH y el 

CO2 generado durante el proceso. Estos resultados sugieren una mayor actividad acidogénica (mayor 

producción de CO2) y menor adaptación del consorcio microbiano en VR más pequeños posiblemente a una 

menor masa de inóculo adicionada. 

Por otro lado, el análisis cinético muestra un comportamiento bifásico de la producción de CH4, por lo que se 

alcanza un mejor ajuste con los modelos de Gompertz remodificado y de primer orden pseudo-paralelo frente 

a los tradicionales de Gompertz modificado y de primer orden. En general se encontró que mayores VR 

incrementan el TM del sustrato, lo que favorece la representatividad de residuos heterogéneos como RA; 

adicionalmente, VR más grandes tienen una mayor masa de inóculo que puede favorecer la adaptación de los 

microorganismos ante cambios del sistema. Con relación a los TP, los < 1 mm y 4 mm tuvieron rendimientos y 

comportamiento cinético similares que evidencian la pertinencia de evaluar TP finos, medios y gruesos en RA. 

Palabras clave: PBM, residuos de alimentos, tamaño de partícula, volumen de reactor, cinética. 
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ABSTRACT 

Anaerobic digestion (AD) is a biotechnology that allows the energetic and nutritional recovery of biodegradable 

organic wastes such as food waste (FW). The study of the variables and biological processes involved in AD 

can be studied at low technical and economic cost through laboratory scale Biochemical Potential Methane 

(BMP) tests for process optimization. However, this is a non-standardized method in which reactor volume (RV) 

and particle size (PS) are among the aspects with the greatest variation. Therefore, this work evaluated by 

means of technology watch the TP and VR, as well as their relationship with other variables at laboratory scale 

for an observation window from 2010 to 2022. Additionally, the interaction of RV (250, 500 and 1000 mL) and 

PS (< 1, 4 and 4.5 mm) on AD of FW in PBM trials was simultaneously evaluated by response surface. As a 

result of the technology watch, a very weak correlation (0.28) was found between PS and RV and weak (0.37) 

between PS and sample size (SS), while RV and SS had a very strong correlation (0.81). The interaction of PS 

and RV with other DA variables was also discussed, reflecting the need to continue studying variables related 

to the definition of SS and its representativeness, especially in relation to RV, on which there are few studies. 

Regarding the experimental results, it was found that TP and RV significantly influenced CH4 production (p < 

0.05), with RV being the variable responsible for the greatest variation in CH4 production, as well as in final 

parameters such as pH, bicarbonate alkalinity and concentration of volatile fatty acids. The worst treatment was 

< 1 mm-250 mL, which on average recorded 75.7 % lower production compared to 4 mm -1000 mL, which was 

the best treatment with only 3 % difference with respect to < 1 mm-1000 mL and which would be associated with 

the predominance of carbohydrates in the FW used. The high final pH value > 10 unds in the smaller reactors 

(250 mL) would explain the low yield and inhibition of the process due to the basic solution contamination 

resulting from the reaction of NaOH beads and CO2 generated during the process. These results suggest a 

higher acidogenic activity (higher CO2 production) and lower adaptation of the microbial consortium in smaller 

RVs possibly to a lower mass of inoculum added. 

On the other hand, the kinetic analysis shows a biphasic behavior of CH4 production coincides with a better fit 

to the remodified Gompertz and pseudo-parallel first-order models versus the traditional modified Gompertz and 

first-order models. Overall, medium (4 mm) and fine (< 1 mm) TP had similar kinetic behavior in terms of 

hydrolysis rates and lag phases, especially at the largest VR (1000 mL), which in general had the best fits in all 

kinetic models evaluated. In conclusion, larger RVs increase the SS of the substrate, which favors the 

representativeness of heterogeneous residues such as FW; additionally, larger RVs have a greater inoculum 

mass that can favor the adaptation of microorganisms to changes in the system. Finally, PS < 1 mm and 4 mm 

had similar yields and kinetic behavior, which evidences the relevance of evaluating fine, medium, and coarse 

PS in FW 

 

Keywords: BMP, food waste, particle size, reactor volume, kinetic. 
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INTRODUCCIÓN 

Los residuos de alimentos (RA) y de jardín de origen doméstico y comercial, conocidos comúnmente como la 

Fracción Orgánica de Residuos Sólidos Urbanos (FORSU) o Biorresiduos de Origen Municipal (BOM) (Browne 

et al. 2014), representan entre el 50 y 70% de los Residuos Sólidos Municipales (RSM) en países en desarrollo 

(Oviedo -Ocaña et al. 2012; Thi et al. 2015), siendo los RA la fracción predominante de los mismos , los cuales 

son procedentes de casas, restaurantes, escuelas y hospitales (Boldrin et al. 2009; Ren et al. 2018). Estos 

residuos presentan una composición heterogénea debido a aspectos como el origen geográfico, la separación 

en la fuente (Fisgativa et al. 2016), el tiempo de almacenamiento (Påledal et al. 2018; Degueurce et al. 2019) y 

la recolección selectiva (Oviedo-Ocaña et al. 2017) que cambian su composición fisicoquímica. 

En Colombia como en muchos otros países, la estrategia de gestión predominante de los RSM, incluidos los 

BOM y RA, es la  disposición final, lo que no resulta ser la opción más adecuada, debido a que estos sitios 

aportan a la generación de Gases de Efecto Invernadero (GEI) y lixiviados, que causan problemas a la salud y 

al ambiente (Hall et al. 2009; Pham et al. 2015), además de requerir mayores áreas de disposición, que cada 

vez es más problemático debido al agotamiento de la vida útil de los sitios de disposición final (Manyoma et al. 

2015; Ren et al. 2018).  

Por otro lado, la composición predominantemente orgánica de los BOM y los RA hace viable considerar 

alternativas de tratamiento y aprovechamiento biológico como el compostaje y la Digestión Anaerobia (DA), 

obteniendo productos como el compost (Onwosi et al. 2017; Soto-Paz et al. 2017) en el primer caso y energía 

renovable en forma de metano (CH4) y biosólidos o digestatos, en el segundo (Murphy y Power, 2006; Kraemer 

y Gamble, 2014; Lalander et al. 2018). En la última década, el número de estudios sobre la DA de RSM, BOM 

y RA, ha aumentado significativamente respecto al compostaje, lo cual tiene relación con la creciente necesidad 

de buscar fuentes de energía renovable alternativas a los combustibles fósiles (Lin et al. 2018). 

La DA es un proceso bioquímico que ocurre en ausencia de oxígeno molecular, en el que compuestos orgánicos 

complejos como carbohidratos, proteínas y lípidos, son transformados en biogás (CH4 como gas predominante 

y dióxido de carbono-CO2, entre otros) con un alto potencial energético (Abbasi et al. 2012; Li et al. 2019b); 

adicionalmente, se obtiene un biosólido o digestato con alto potencial de aprovechamiento como fertilizante (Lu 

et al. 2012). Para la evaluación del potencial de aplicación de la DA de un determinado sustrato, se utilizan los 

ensayos de Potencial Bioquímico de Metano (PBM) (Cárdenas-Cleves et al. 2016; Filer et al. 2019), los cuales 

permiten determinar a escala de laboratorio el potencial de CH4, la biodegradabilidad de un sustrato líquido o 

sólido (Angelidaki et al. 2009; Holliger et al. 2016) y el efecto de diferentes estrategias para la optimización del 

proceso (Lesteur et al. 2010); sin embargo, dado que éste no es un método estandarizado, la comparación y 

validez de los resultados dependen de las condiciones aplicadas. 

La hidrólisis en la DA de RA (DA-RA) es considerada como la etapa limitante del proceso, razón por la cual se 

recomienda aplicar estrategias como realizar un pre-tratamiento del sustrato orientado a la reducción del 

Tamaño de Partícula (TP) del sustrato, antes de ser sometido al proceso (Alghoul et al. 2019); ésta es una de 

las variables con mayor variación e influencia en el proceso de DA (Aldin et al. 2011; Zhang y Banks, 2013); 

igualmente, el volumen del reactor (VR) (escala de laboratorio)  es otro aspecto que varía ampliamente 

(Minoglou y Komilis, 2013; Holliger et al. 2016), lo que compromete la reproducibilidad de los ensayos PBM y 

por tanto la comparación de resultados entre estudios, principalmente para sustratos altamente heterogéneos 

como los RA (Cho et al. 1995; Fisgativa et al. 2016; Li et al. 2017a).  

Por lo anterior, en la presente investigación se evaluó el efecto del TP y VR sobre el proceso de DA de residuos 

de alimentos (DA-RA) en los ensayos PBM. Los RA usados como sustrato, simulan los BOM procedentes de 

una localidad que realiza separación en la fuente y recolección selectiva de los RSM. El proyecto contó con el 
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apoyo del Grupo de Investigación Estudio y Control de la Contaminación Ambiental (ECCA) de la Universidad 

del Valle y MINCIENCIAS, a través de una beca de joven investigador mecanismo 1 de la Convocatoria 891- 

2020. 

1. DESCRIPCIÓN DEL PROBLEMA 

La gestión de RSM es una de las problemáticas más importantes a nivel global, debido al aumento significativo 
en su producción por el crecimiento económico y demográfico, principalmente en países en desarrollo 
(Melikoglu et al. 2013). En el año 2016 se registró una producción de 2010 millones de toneladas de RSM y se 
espera un crecimiento del 70% para el año 2050; es decir, 3.400 millones de toneladas si se mantiene el ritmo 
de producción actual (Kaza et al. 2018). Esta tendencia creciente de generación de RSM, supone retos sociales, 
económicos y ambientales, especialmente en países en desarrollo (Awasthi et al. 2014; Sukholthaman y Sharp, 
2016; Xiong et al. 2019), donde el manejo tradicional es la disposición final, que representa fuertes costos 
socioeconómicos y ambientales por el requerimiento extensivo de terreno (Zhang y Sun, 2014), generación de 
olores, de gases de efecto invernadero y de lixiviados procedentes principalmente de los RA (Han y Shin, 2004; 
Adhikari et al. 2009; Armington et al. 2020; Septianto et al. 2020). 
 
El actual manejo de RSM sigue los lineamientos de la economía tradicional (Economía Lineal), que promueve 
la disposición final sobre el aprovechamiento de alternativas biotecnológicas como la DA, que responde a los 
enfoques de la economía circular (Slorach et al. 2020; Wainaina et al. 2020), economía verde (Elagroudy et al. 
2016; Brears, 2018) y ecología industrial (Smith et al. 2015; Singh y Basak, 2018). El alto contenido de humedad 
y de materia orgánica de los RA, convierten a este tipo de residuos en un sustrato atractivo para la obtención 
de energía por DA (Xiao et al. 2018), que ayuda a contrarrestar los problemas de manejo de residuos, 
calentamiento global y seguridad energética (Khanal, 2008; Deepanraj et al. 2017), convirtiéndola en una 
alternativa de producción energética con mayores beneficios económicos y ambientales que la explotación 
actual de combustibles fósiles a tasas insostenibles (Kumar y Samadder, 2017). 
 
A pesar de lo anterior, la DA-RA presenta limitaciones que dificultan su aplicación a escala industrial, por lo que 

se han dedicado grandes esfuerzos en definir condiciones ambientales y parámetros operacionales óptimos, 

así como adecuaciones o pretratamientos a los RA para mejorar su rendimiento en la DA (Deepanraj et al. 

2017; Ren et al. 2018). Para el estudio de estos factores y variables, se utilizan los ensayos de Potencial 

Bioquímico de Metano (PBM) como una herramienta que simula los procesos de DA a escala de laboratorio; 

sin embargo, a pesar de los esfuerzos por estandarizar el método mediante normas como: DIN 38414 TL8 

(1985), ASTM D 5210 (1992), ASTM D 5511 (1994), ISO 11734 (1995), ISO 14853 (1998) e ISO 15985 (2004), 

además de estudios como los de Soto et al. (1993), Angelidaki et al. (2009), Cárdenas-Cleves et al. (2016) y 

Jingura y Kamusoko (2017), aún no hay  un consenso sobre la configuración del método. De acuerdo con 

Holliger et al. (2016) estas guías tienen un nivel de especificación que genera gran libertad de interpretaciones, 

lo que conlleva a la aplicación de diferentes protocolos entre los investigadores. 

Entre las variaciones en los diferentes estudios de DA-RA en los que se usan los ensayos PBM como método 

de evaluación, se destaca el uso de diferentes volúmenes de reactor (Lauwers et al. 2013; Komilis et al. 2017), 

lo que puede conducir a errores al momento de comparar resultados; más aún, si se considera que las 

condiciones del sustrato, inóculo, operacionales y ambientales no son las mismas. Así mismo, se observa gran 

variación en el Tamaño de Partícula (TP) del sustrato, tanto en estudios a escala de laboratorio como en 

aplicación a escala real; en el primer caso, el TP es reducido a valores de milímetros para homogenizar el 

sustrato, -mientras que en escala real el TP alcanza valores de varios centímetros (Holliger et al. 2016). 

De acuerdo con Casallas-Ojeda et al. 2020b), solo el 15,2% de los estudios sobre DA evalúan dos o más 

variables, lo cual reduce la posibilidad de conocer la interacción de múltiples variables sobre el comportamiento 

del proceso, por tanto, se evaluó de manera simultánea el efecto del TP y VR como dos de las variables con 
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mayor variación en los ensayos PBM. Para esto se utilizó el método de superficie de respuesta (MSR), el cual 

permite determinar el grado de incidencia de cada una de las dos variables sobre una variable respuesta de 

interés, así como identificar regiones de optimización (Casallas-Ojeda et al. 2020b; Parra-Orobio et al. 2020). 

2. ANTECEDENTES Y JUSTIFICACIÓN 

El potencial de producción de CH4 a partir de la DA-RA varía ampliamente, reportándose en la literatura rangos 

de 104 a 630 mL CH4/g SV, lo que se debe a la variación de la cantidad de factores y variables que intervienen 

en el proceso como: la composición física y química de los RA, el tamaño de partícula, el tipo, calidad y cantidad 

del inóculo, la configuración y tamaño del reactor y el periodo de duración de la digestión, entre otros (Cárdenas-

Cleves et al. 2016; Komilis et al. 2017; Garcia et al. 2019). El ensayo de más amplia aplicación para la evaluación 

del potencial de producción de CH4 de un sustrato y un inóculo determinado es el PBM; sin embargo, una 

prueba internacional entre laboratorios (Raposo et al. 2011) y otros estudios (Wang et al. 2014; Cárdenas-

Cleves et al. 2016; Filer et al. 2019) han demostrado que los ensayos no están lo suficientemente 

estandarizados como para obtener resultados consistentes para un mismo sustrato.  

Algunos de los aspectos en que se observa mayor diversidad de criterios, están asociados al volumen o escala 

del reactor (Holliger et al. 2016; Komilis et al. 2017; Pearse et al. 2018) y al tamaño de partícula (Izumi et al. 

2010; Agyeman y Tao, 2014; Okoro-Shekwaga et al. 2020). Respecto al VR, los ensayos PBM se realizan 

normalmente a un volumen de 500 mL o incluso a volúmenes menores (Soto et al. 1993; VDI-4630 2006; 

Angelidaki et al. 2009; Pabón et al. 2012; Degueurce et al. 2019). Pearse et al. (2018) indican que volúmenes 

de reactor cercanos a 125 mL podrían no asegurar condiciones reales de degradación del sustrato. Otros 

autores como Krause et al. (2016) mencionan que reactores con volúmenes mayores a 2.000 mL, presentan 

una mayor diversidad microbiológica que podría reducir los impactos por inhibición química o competencia 

microbiológica; además, que en mayores volúmenes de reactor existe una mayor cantidad de microorganismos, 

lo que favorece la fase de hidrólisis del sustrato, beneficiando así el desarrollo del proceso, ya que ésta es la 

fase limitante del proceso de DA de residuos sólidos como los RA (Zhang et al. 2014a; Ye et al. 2018). Sin 

embargo, de acuerdo con Wang et al. (1997), Dearman y Bentham (2007) y Xu y Li (2012) podría presentarse 

una hidrólisis acelerada en la que se produzca una acumulación de Ácidos Grasos Volátiles (AGV) que 

retrasaría la metanogénesis. En este sentido, Holliger et al. (2016), recomiendan adoptar volúmenes pequeños 

(≈100 mL) para sustratos homogéneos y volúmenes de 500 a 2000 mL para sustratos heterogéneos.  

Con relación al TP, la representatividad de los resultados está condicionada por la necesidad de homogenizar 

el sustrato; una mayor reducción del TP incrementa la homogeneidad del sustrato y aumenta su superficie 

específica de contacto con los microorganismos, favoreciendo también la hidrólisis del sustrato y la producción 

de CH4 (Palmowski y Müller, 2000; Izumi et al. 2010; Agyeman y Tao, 2014). Algunos autores recomiendan 

adoptar TP menores a 5 mm para homogenizar los RA (Carrère et al. 2010; Raposo et al. 2011; Frigon et al. 

2012; Gomez-Tovar et al. 2012; Herrmann et al. 2012; Xiao et al. 2018), sin embargo, cuando se adoptan TP 

muy reducidos, autores como Izumi et al. (2010) y Agyeman y Tao (2014) indican que se corre el riesgo de 

generar un efecto inhibitorio por excesiva producción de AGV; estos autores indican valores del orden de 0,39 

a 0,84 mm y de 2,5 mm a 8,0 mm, respectivamente. Por otro lado, la distribución del TP en reactores a escala 

real, puede alcanzar valores de centímetros (0,10 mm < d < 30 mm) (Raposo et al. 2011; Herrmann et al. 2012). 

Kafle y Kim (2013) evaluaron dos configuraciones de reactor batch con un mismo TP y diferentes volúmenes 

de reactor, sin embargo, cada configuración tenía diferentes relaciones Sustrato/Inóculo (S/I): i) volumen útil de 

800 mL y relación S/I de 0,5 gSVSubs.gSVinóc
-1, ii) volumen útil de 1.800 mL y S/I de 1 gSVSubs.gSVinóc

-1. El enfoque 

principal del estudio era observar el efecto de la relación S/I por lo que asumen que el VR no tuvo incidencia 

sobre los resultados obtenidos. Por otro lado, Kolbl et al. (2014), estudiaron el uso directo del inóculo de una 

planta de biogás de BOM, es decir sin incubación, empleando un VR de 500 mL y 5.000 mL, ambos con 
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pretratamiento mecánico de TP (10 mm - 1 mm) y relación 3,5 – 10 kgSVsubs.m-3
inóc. Los resultados del estudio 

mostraron que el PBM del ensayo con 5.000 mL no tuvo diferencias significativas con la producción a la escala 

real (343 ± 29 mLCH4.gVS−1 y 320 ± 45 mLCH4.gVS−1, respectivamente). En contraste, el ensayo con botellas 

de 500 mL, reportó un PBM de 397 ± 12 mLCH4.gVS−1. 

Santos et al. (2020) emplearon botellas de 250 mL en ensayos PBM para determinar las constantes cinéticas 

para el diseño de un digestor anaerobio de frutas y verduras a escala real. Lo anterior resalta la importancia de 

los ensayos PBM como herramienta de estudio y de diseño para la DA de diferentes sustratos; sin embargo, 

Degueurce et al. (2019) mencionan que la poca cantidad de muestra empleada (3 – 5 g) en botellas pequeñas 

(572 mL,140 mL de volumen útil), podría explicar la alta variación de los resultados, a pesar de garantizar una 

buena homogeneidad de sustratos altamente heterogéneos como los RA (TP de 2 mm). En la Tabla 1 se 

presentan algunos estudios donde se evidencia la diversidad de volúmenes de reactores y tamaños de 

partícula, además de la diversidad de condiciones experimentales (sustrato, inóculo, configuración del reactor, 

operación). Por otro lado, Apul y Sanin (2010) evaluaron el efecto de la sonificación en botellas de 250 mL con 

120 mL de volumen líquido sin encontrar diferencias importantes en los tratamientos, lo que atribuyen 

posiblemente al pequeño VR empleado.  

Dada la alta variación de criterios y la influencia de estas variables sobre el PBM, en el presente trabajo se 

estudió el efecto del TP y del VR (relacionado a cantidad de muestra) en tres niveles diferentes, utilizando como 

sustrato RA, los cuales tienen una alta heterogeneidad. Se espera que los resultados de este estudio aporten 

información valiosa sobre la estandarización de los ensayos PBM en RA. 
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Tabla 1. Resultados PBM de Residuos de Alimentos evaluados a diferentes volúmenes de reactor (escala laboratorio) y tamaños de partícula 

Sustrato 
Volumen 
Reactor 

(mL)  

Headspace 
(%) 

 

Tamaño de 
Partícula 

 
  

Inóculo 
Temperatura 

(º C) 
 

Método de 
Medición de 

biogás 

S/I 
(gSVsustrato*g

SVinóculo
-1) 

TRS 
(d) 

PMB 
(mLCH4.gS

V-1) 
Referencia 

RA de restaurantes, 
plazas de mercado 

y hoteles (San 
Francisco, EE.UU) 

1000  50 (500 mL) 

Molido con 
molino de 

martillo PMRS 
N.E. 

Lodo anaerobio de digestor 
termofílico de PTAR municipal 

50 
Desplazamie

nto líquido 
N.R 28 425 – 445 

(Zhang et al. 
2007) 

RA de restaurante 
Universitario 

(Braga,Portugal) 

 
160  

 
N.R 

1 mm – 3 mm 
Lodo granular de reactor 

UASB de efluente de 
cervecería 

 
37 

Presión por 
transductor 

 
1,35 

 
10 

 
390 - 430 

(Neves et al. 
2008) 

RA de restaurante y 
estiércol de ganado 

(Corea del Sur) 

 
250 

 
N.R 

Molido con 
triturado 

eléctrica N.E. 

Lodo anaerobio de digestor de 
PTAR municipal 

 
35 

 
Jeringa 

 
0,73 

 
140 

 
544 - 602 

(Shin et al. 
2008) 

BOM y estiércol de 
ganado  

(San Francisco, 
EE.UU) 

 
1000  

 
50 (500 mL) 

Molido y 
cribado de 
PMRS N.E. 

Lodo de digestor anaerobio de 
BOM a escala de laboratorio 

 
35 

 
Manómetro 

 
N. R 

 
30 

 
241 - 353 

(El-Mashad y 
Zhang, 2010) 

Composición de RA 
típicos del país 
(Tokio, Japón) 

 
2000 

 
40 (800 mL) 

0,391 mm – 
0,888 mm 

Lodo mesofílico anaerobio de 
una PTAR municipal 

 
37 

Desplazamie
nto líquido 

 
N. R 

 
16 

 
375 - 503 

(Izumi et al. 
2010) 

BOM y grasas de 
sedimentador 

primario de PTAR 
municipal 

(Cataluña, España) 

 
600 

 
N.R 

Molida y 
cribado PMRS 

N.E. 

Lodo de digestor de BOM a 
escala de laboratorio 

 
37 

 
Manómetro 

 
N. R 

 
35 

 
380 - 550 

(Martín-
González et 

al. 2010) 

BOM  
(Toronto, Canadá) 

 
260 

 
23 (60 mL) 

Molida y 
cribado PMRS 

N.E. 

1) Lodo de digestor de BOM 
2) Lodo de digestor de lodo 
primario de PTAR municipal 

 
37 

 
Jeringa 

0,25 - 1 
(gDQOsustrato*
gSVinóculo

-1) 

 
40 

 
440 - 1400 

(Elbeshbishy 
et al. 2012) 

RA de restaurante 
de hotel y estiércol 

de ganado 
(Nueva York, 

EE.UU)  

 
2000 

 
10 (200 mL) 

Triturador de 
alimentos 
2,5 mm –  

8 mm 

Mezcla de lodo anaerobio de 
PTAR municipal y lodo de 

digestor de estiércol de 
ganado 

 
36 

 
Manométrico 
automatizado 

0,67 -  3 
(SVsustrato.L-

1.d-1) 

 
178 

 
460 - 630 

(Agyeman y 
Tao, 2014) 

Residuo de repollo 
(China) 

 
2300 

 
35 (800 mL) 

N.R 
Lodo de digestor de laboratorio 

procedente de estiércol de 
ganado 

 
36,5 / 55 

 
Manómetro 

 
0,5, 1 y 2 

 
96 

591 – 677 / 
434 - 639 

(Kafle et al. 
2014) 

RA domésticos  
(Saitama, Japón) 

 
2000 

 
40 (800 mL) 

Triturado con 
licuadora N.E 

Lodo anaerobio de PTAR 
municipal 

37 
Desplazamie

nto líquido 
0,33 - 4 45 116 - 435 

(Kawai et al. 
2014) 
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RA domésticos´ 
(Colombia) 

 
250 

 
20 (50 mL) 

Trituradora 
industrial  
< 30 mm 

Lodo floculento de digestor 
anaerobio de PTAR municipal 

de tratamiento primario 
avanzado 

 
35 

 
Manométrico 

(Oxitop ®) 

 
0,25 - 9 

 
40 

 
17,56 – 
176,19 

 
(Parra-Orobio 
et al. 2015) 

RA domésticos´ 
(Colombia) 

 
250 

 
20 (50 mL) 

Trituradora 
industrial 

2 mm – 12, 5 
mm 

Lodo floculento de digestor 
anaerobio de PTAR municipal 

de tratamiento primario 
avanzado 

 
35 

 
Manométrico 

(Oxitop ®) 

 
0,25 

 
30 

 
104 - 128 

 
(Parra-Orobio 
et al. 2017b) 

RA de restaurantes 
y domésticos 

 
572 

 
24,5 (432 

mL) 

 
2 mm 

Lodo anaerobio de digestor 
piloto de estiércol de cerdo  

 
38 

 
Manométrico 

 
1 

 
40 

50 – 77 
(mL CH4.g 
Sustrato) 

(Degueurce 
et al. 2019) 

RA domésticos 
 

500 
 

20 (100 mL) 

 
5 mm, 2 mm Y 

1 mm 

Lodo mesofílico de PTAR 
municipal 

 
37 

 
AMPTS II 

 
0,5 , 0, 33 y 

0,25 

 
28 

 
393 - 543 

(Okoro-
Shekwaga et 

al. 2020) 

PMRS: Planta de Manejo de Residuos Sólidos; SV: Sólidos Volátiles; N.E: No especifica; N.R: No Reportado; PTAR:  Planta de Tratamiento de Agua Residual; TRS: Tiempo de 

Retención de Sólidos; AMPTS II: Sistema Automático de Potencial de Metano
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3. REVISIÓN DE LITERATIURA 

3.1. Residuos Sólidos 

De acuerdo con Pongrácz y Pohjola (2004), la definición del concepto de residuos sólidos en cada legislación 
responde a la pregunta “¿qué se va a hacer con eso?”. En la Tabla 2 se presentan algunas definiciones. 
 

Tabla 2. Definiciones de Residuos Sólidos 
Definición Referencia 

Objeto en sus diferentes estados (sólido, gaseoso, líquido) procedente de un proceso 
extractivo de transformación o utilización, el cual no tiene o no representa valor para el 
generador 

Unión Europea (CE, 1975) 

Aquella basura, desperdicio, lodos de plantas de tratamiento de residuos o para agua 
potable, o instalaciones de control de calidad de aire y otros materiales de desecho 
dentro de los cuales se incluyen semisólidos, sólidos, líquidos o material con contenido 
gaseoso, referente como producto de la industria, comercio, minería y agricultura. 

Ley Resource Conservation and 
Recovery de 1976. United States 
Environmental Protection Agency (EPA) 

Todo aquel material destinado para la disposición final diferentes a los materiales 
radiactivos 

Organización para la Cooperación y el 
Desarrollo Económico (OECD, 1994, 
citado por Pongráczy y Pohjola, 2004). 

Objeto, material o sustancia, principalmente en estado sólido resultante del consumo o 
un bien generado a partir de actividades industriales, domésticas, comerciales, de 
servicios o institucionales, así mismo se considera residuo sólido al producto obtenido 
del barrido y limpieza de áreas y vías públicas 

Decreto 1077 de 2015. Ministerio de 
Vivienda, Ciudad y Territorio (MVCT) 
Colombia (MVCT, 2015) 

 
Existen diversas clasificaciones de acuerdo con el tipo de residuos, aunque no existe uniformidad en los 

distintos países; por ejemplo, la Organización Panamericana de la Salud (OPS) tiene clasificaciones de 

fermentabilidad, inflamabilidad, procedencia, y volumen, dividiéndolos en: orgánicos e inorgánicos, 

combustibles y no combustibles domésticos, jardinería, de barrido y en convencionales y especiales 

respectivamente (Flores, 2009). De otro lado, el MVCT (2013) en Colombia clasificó los residuos en dos 

categorías, aprovechables y no aprovechables; los primeros corresponden a aquellos que son susceptibles de 

ser incorporados a un proceso productivo, mientras que los segundos generan un costo de disposición ya que 

no generan valor comercial alguno y requieren un tipo de tratamiento. 

3.2. Residuos Sólidos Municipales (RSM) 

Los RSM, generalmente llamados basura, desecho o residuos, están compuestos por residuos orgánicos 
(alimentos, excedentes de comida, residuos de poda etc.), cartón, madera y en general materiales inorgánicos 
como vidrio, plástico y metales (Rondón-Toro et al. 2016). En la Tabla 3 se presenta la clasificación de RSM 
propuesta por (Tchobanoglous, 2009). 

 
Tabla 3. Clasificación de los Residuos Sólidos Municipales (RSM) 

Tipo de 
Residuo 

Actividad, instalación u origen de procedencia 

RSM 

Residencial Hogar o establecimiento similar 

Comercial Almacenes, depósitos, hoteles, restaurantes, plazas de mercado, entre otros 

Institucional Hospitales, escuelas o colegios, universidades y entes gubernamentales 

Fuente: (Tchobanoglous, 2009) 

La dinámica de generación de residuos varía ampliamente entre países, llegando a ser más notoria la diferencia 

entre países desarrollados (PD) y países en desarrollo (PeD), tanto en términos de cantidad como de calidad; 

con relación a esto último, la diferencia principal está asociada al contenido de materia orgánica denominada 
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comúnmente BOM, cuyo principal componente son los RA y son del orden de 28 y 70 % respectivamente 

(Hoornweg y Bhada-Tata, 2012; Oviedo -Ocaña et al. 2012).  

En general, la disposición final continúa siendo la estrategia predominante para el manejo de los RSM; 

(Themelis et al. 2013) estimaron que aproximadamente el 80 % de los RSM generados a nivel mundial, termina 

en rellenos sanitarios; sin embargo, tan solo el 20 % de éstos son construidos y operados de forma adecuada, 

lo que genera fuertes impactos ambientales, económicos y sociales generados por la producción de GEI, 

lixiviados, olores y ocupación de terreno con potencial de aprovechamiento para la agricultura (Tabata et al. 

2011; Mat et al. 2017; Onwosi et al. 2017); estos impactos podrían ser mitigados con la implementación de la 

DA, de la que se espera una rápida expansión en países en desarrollo, debido a iniciativas gubernamentales 

enfocadas en reducir la fracción biodegradable de los RSM que llegan a los rellenos sanitarios (Council, 2016). 

3.3. Residuos de Alimentos (RA) 

Los RA corresponden a la fracción orgánica de alimentos crudos y procesados de las viviendas, restaurantes e 
instituciones y corresponden a la mayor fracción de los RSM (Zhang et al. 2014a; Zhou et al. 2018). Los RA 
tienen una alta biodegradabilidad, lo que les confiere un alto potencial de aprovechamiento a través de 
alternativas biológicas como el compostaje y DA (Pandey et al. 2019), siendo la DA la técnica que ha ganado 
mayor interés y ha tenido un incremento significativo en investigaciones en los últimos tiempos, debido a la 
preocupación global por buscar nuevas fuentes de energía alternativas a los combustibles fósiles (Lin et al. 
2018). 

3.4. Aprovechamiento de RA mediante DA 

Entre las dos opciones tecnológicas de mayor aplicación para el aprovechamiento de los RA, se resalta el 

interés creciente por la digestión DA, dado que es un material de generación continua en crecimiento debido al 

incremento urbanístico y demográfico (Awasthi et al. 2014; Sukholthaman y Sharp, 2016), lo que supone 

importantes retos ambientales, sociales y económicos (Papargyropoulou et al. 2014) en su gestión. La DA es 

un proceso de transformación de material biodegradable por acción de microorganismos en ausencia de 

oxígeno molecular (Khalid et al. 2011), en el que se obtiene como principal subproducto la generación de biogás, 

compuesto principalmente por metano (CH4 50 a 80 % v/v) y dióxido de carbono (CO2 en un 30 a 50 % v/v) 

(Komilis et al. 2017); el CH4 es una forma de energía renovable. Adicionalmente, se obtiene un subproducto en 

menor proporción, conocido como digestato, que puede ser empleado como fertilizante o mejorador de suelos 

después de un posible postratamiento, según sus características fisicoquímicas y microbiológicas (Zhang y 

Banks, 2013; Lin et al. 2018). La  Figura 1 muestra el balance de la transformación del sustrato (RA) en el 

proceso de DA, en la que se asume una conversión teórica del 100 % de materia orgánica en biogás, sin 

embargo, al menos un 10 % del sustrato es utilizado tanto para el crecimiento celular (5%) como en la 

producción de calor (5%) (Gerardi, 2003). 

En el proceso de DA se presentan 4 fases bien conocidas: hidrólisis, acidogénesis, acetogénesis y 
metanogénesis (Wu et al. 2019; Lakeh et al. 2019), en las que intervienen grupos microbianos específicos de 
manera secuencial, como se observa en la Figura 1. La Tabla 4 muestra las principales biorreaciones presentes 
en la digestión anaerobia y los valores del cambio de la energía libre de Gibbs (∆G0) de cada reacción, de tal 
manera que las rutas de las especies con los valores más negativos implican una ventaja energética que les 
permite dominar el ambiente (Janssen, 2010). 
 
La reacción de la fase de hidrólisis como la primera etapa de la DA, durante la cual enzimas extracelulares son 
excretadas por bacterias anaerobias facultativas y estrictas, con el fin de transformar materiales orgánicos 
insolubles y compuestos de alta masa molecular en materiales orgánicos solubles para ser empleados como 
fuente de energía (Adekunle y Okolie, 2015). Es de resaltar que ésta es la fase considerada como limitante en 
la degradación de RA por medio de DA, ya que el material predominante es particulado y la descomposición de 
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celulosa y hemicelulosa presente en los RA es un proceso lento y que, por tanto, puede limitar la digestión 
global del proceso (Kondusamy et al. 2014; Luo et al. 2019). 
 

 
Figura 1. Fases de la Digestión Anaerobia 

Fuente: Adaptado de Mata (2003) y Nayono (2010) 
 

La segunda fase es la acidogénesis o acidificación resultado de la conversión de los productos hidrolizados de 
la fase anterior en moléculas más simples (menor peso molecular), como AGV (i.e., ácido acético, butírico y 
propiónico), alcoholes, aldehídos y gases como CO2, H2O y NH3, con el ácido acético como el más importante 
para la producción de CH4 (Yi et al. 2014). En esta fase la producción AGV generan una reducción del pH a 
valores de 4,5 y 5,5 unidades (Gerardi, 2003; Christy et al. 2014). Durante esta etapa las bacterias 
homoacetogénicas predominan, por lo que pueden llegar a jugar un papel importante en la reducción de la 
presión parcial del H2 como aceptor de electrones y reducir el CO2 del medio para producir ácido acético (Pan 
et al. 2021). 
 
La acetogénesis es la tercera fase de la DA en la que los AGV son transformados en acetato, hidrógeno y 
dióxido de carbono por las bacterias acetogénicas que son anaerobias estrictas y con valores de la energía 
libre de Gibbs generalmente positivos bajo condiciones standard (Tabla 4), por tanto, la transformación a 
acetato es favorable solo cuando las arqueas metanogénicas mantienen la presión parcial del H2 por debajo de 
10-4 atm (Sieber et al. 2018). La metanogénesis es la última etapa en la cual, por acción de las arqueas 
metanogénicas (pueden ser bacilos cortos y largos) se produce el CH4, pudiendo ser generado por diferentes 
rutas como se muestra en la Tabla 4. Generalmente la ruta predominante suele ser la reducción del ácido 
acético a CH4 y CO2 por arqueas acetoclásticas metanogénicas (responsables de generar aproximadamente el 
70 % de CH4 (Gerardi, 2003; Shah et al. 2014). De acuerdo con Zhu et al. (2020) la relación entre las bacterias 
homoacetogénicas (productoras de ácido acético) y las metanogénicas acetoclásticas a condiciones 
mesofílicas, jugaron un papel más importante en la conversión del H2 a CH4 que las hidrogenotróficas 
metanogénicas, que producen de CH4 a partir de CO2 como fuente de carbono e hidrógeno (H2) como agente 
reductor y que mantienen una relación sistrófica con las bacterias oxidadoras de acetato (Ecuación 21) (Pan 
et al. 2021). 
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Tabla 4. Principales biorreaciones de la digestión anaerobia 
Bioreacción ∆G0(kJ) 

Reacciones acidogénicas: 

1. Acetato: C6H12O6 + 2H2O → 2CH3COOH + 4H2 + 2CO2 -206 
2. Butirato: C6H12O6 → CH3CH2CH2COOH+2CO2 + 2H2 -254 
3. Propionato: C6H12O6 + 2H2→ 2CH3CH2COOH + 2H2O -279,4 
4. Lactato: C6H12O6 → 2CH3CHOHCOOH + H+ -225,4 
5. Etanol: C6H12O6 → 2CH3CH2OH + 2CO2 -164,8 
6. Butirato: 2CH3CHOHCOOH + 2H2O → CH3CH2CH2COOH + 2HCO3

− + 2H+ + 2H2 -56,3 
7. Valerato: CH3CH2COO− + 2CO2 + 6H2 → CH3(CH2)3COO− + 4H2O -143,3 
8. Valerato: 3CH3COO− + 3H2 + 2H+ → CH3(CH2)3COO− + 4H2O -96,7 
9. Valerato: CH3(CH2)2COO− + CH3COO− + 2H2 + H+ → CH3(CH2)3COO− + 2H2O -48,0 
10. Caproato: CH3(CH2)2COO− + 2CO2 + 6H2 → CH3(CH2)4COO− + 4H2O -143,3 

Reacciones acetogénicas: 

11. Propionato: CH3CH2COOH + 2H2O →CH3COOH + 3H2 + CO2 +76,2 
12. Butirato: CH3CH2CH2COOH + 2H2O → 2CH3COOH + 2H2 +48,4 
13. Lactato: CH3CHOHCOOH + 2H2O → CH3COOH + HCO3

− + 2H2 -4,2 
14. Etanol: CH3CH2OH + H2O → CH3COOH+2H2 +9,6 

Reacciones metanogénicas: 

15. Hidrógeno: 4H2 + CO2 → CH4 + 2H2O -135,0 
16. Acetato:CH3COOH → CH4 + CO2 -31,0 
17. Formato: 4HCOOH → CH4 + 3CO2 + 2H2O -304,2 
18. Metanol: 4CH3OH → 3CH4 + CO2 + 2H2 -312,8 
19. Etanol: 2CH3CH2OH + CO2 → CH4 + 2CH3COOH -31,6 

Reacción sintrófica de oxidación del acetato: 

20. CH3COOH + 2H2O → 2CO2 + 4H2 +104,6 

Reacciones homoacetogénicas: 

21. Autotrófico: 4H2 + 2CO2 →CH3COOH + 2H2O -104,6 
22. Heterotrófico C6H12O6 → 3CH3COO−+ 3H+ -310,9 

Fuente: Adaptado de Pan et al. (2021) 
 

3.5. Potencial Bioquímico de Metano (PBM) 

El valor del PBM de un material se puede estimar a partir de la DQO, composición elemental y composición 
bioquímica (Tabla 5) y aunque es un método rápido y económico, se asume una conversión total del sustrato 
(Nielfa et al. 2015; Ali et al. 2018), condición que en la práctica sucede debido a que la DA es un proceso 
biológico complejo en el que intervienen factores como el sustrato y ambientales, inóculo y condiciones 
operacionales y de configuración del reactor que inciden en el comportamiento y rendimiento del proceso 
(Casallas-Ojeda et al. 2020a; Rodríguez-Jiménez et al. 2022) . Debido a la complejidad de la DA Owen et al. 
1979) propuso los ensayos de PBM, los cuales permiten evaluar a escala de laboratorio la DA a condición 
batch, convirtiéndose en una herramienta ampliamente extendida debido a su bajo requerimiento técnico-
económico que permite determinar el potencial de producción de biogás (principalmente CH4) y la 
biodegradabilidad de residuos sólidos o líquidos (Rozzi y Remigi, 2004).Entre sus aplicaciones se resalta: i. la 
identificación del potencial de producción energético de un sustrato; ii. La determinación de la cinética de 
degradación, lo que permitiría simular procesos de digestión y poder predecir el comportamiento de un digestor 
a escala real; iii. Ia identificación y desarrollo de indicadores para evaluar nuevos sustratos, etc. (Esposito 2012; 
Lisboa y Lansing, 2013; Cárdenas-Cleves et al. 2016). Uno de los sustratos más ampliamente evaluados, han 
sido los BOM y los RA, como lo demuestran Banks et al. (2018) en su documento sobre digestión anaerobia de 
RA en países de Europa, Asia y Norte América.  
 
El ensayo consiste en un reactor batch en el que se pone en contacto un sustrato (S) con microorganismos o 
inóculo (I) bajo condiciones anaerobias, con o sin nutrientes y se reporta en términos de mLCH4.gSólidos 
Volátiles-1(SV), mLCH4.g Sólidos Totales-1(ST) o mLCH4.gDQO-1 (Esposito, 2012; Sánchez-Reyes et al. 2016; 
Cárdenas-Cleves et al. 2016). Debido a que los ensayos PBM no se encuentran estandarizados, es común 
encontrar distintas configuraciones y protocolos experimentales, así como una gran diversidad de potenciales 
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sustratos e inóculos empleados, entre otros aspectos, lo que dificulta comparar los resultados, incluso cuando 
se realizan en condiciones similares (Raposo et al. 2012; Cárdenas-Cleves et al. 2016; Ohemeng-Ntiamoah y 
Datta, 2019), lo que puede llevar a resultados inconsistentes e incluso irreproducibles dados los distintos 
contextos de desarrollo. 
 

Tabla 5. Ecuaciones para el PBM Teórico (PBMT) 
Modelo Ecuación Definición de Variables 

 
 
 
 

DQO 

 

𝑃𝐵𝑀𝑇𝐷𝑄𝑂 (
𝑚𝐿𝐶𝐻4

𝑔𝑆𝑉
) =

𝑛𝐶𝐻4.𝑅.𝑇

𝑝. 𝑉𝑆𝑎𝑑
𝑥1000 

 

𝑛𝐶𝐻4
=

𝐷𝑄𝑂

64 (
𝑔

𝑚𝑜𝑙
)
 

𝒏𝑪𝑯𝟒
: moles de CH4 

𝒑: presión (1 atm) 

𝑹: 0,082 atm. L.mol-1.K-1 

𝑇: 308 k 

𝑽𝑺𝒂𝒅: sólidos volátiles del sustrato (g) 

𝑫𝑸𝑶:  g de DQO sustrato 
1000: factor de conversión para pasar de L a 

mL 

 
 
 

Composición 
Elemental 

 

𝐶𝑛𝐻𝑎𝑂𝑏𝑁𝑐 + (𝑛 −
𝑎

4
−

𝑏

2
+

3𝑐

4
) 𝐻2𝑂 → (

𝑛

2
+

𝑎

8
−

𝑏

4
−

3𝑐

8
) 𝐶𝐻4 + (

𝑛

2
−

𝑎

8
+

𝑏

4
+

3𝑐

8
) 𝐶𝑂2  

 

𝑃𝐵𝑀𝑇𝐶.𝐸𝑙𝑒𝑚 (
𝑚𝐿𝐶𝐻4

𝑔𝑆𝑉
) =  

22,4(
𝑛
2

+
𝑎
8

−
𝑏
4

−
3𝑐
8

)

12𝑛 + 𝑎 + 16𝑏 + 14𝑐
 

 

𝒏: moles de carbono 

𝒂: moles de hidrógeno 

𝒃: moles de oxígeno 

𝒄: moles de nitrógeno 
 

 
 

Composición 
Bioquímica 

 

𝑃𝐵𝑀𝑇𝐶.𝐵𝑖𝑜𝑞(
𝑚𝐿𝐶𝐻4

𝑔𝑆𝑉
) 

= 415 𝑥 % 𝑐𝑎𝑟𝑏𝑜ℎ𝑖𝑑𝑟𝑎𝑡𝑜𝑠 + 496 𝑥 % 𝑝𝑟𝑜𝑡𝑒𝑖𝑛𝑎𝑠
+ 1014 𝑥 % 𝑙í𝑝𝑖𝑑𝑜𝑠 

 

% carbohidratos: % ST 
% proteínas: %ST 
% lípidos: % ST 

Fuente: Adaptado de Nielfa et al. (2015) y Ali et al. (2018) 
 
Para el desarrollo de estos ensayos, se debe tener en cuenta el origen y características tanto del sustrato como 
del inóculo, por lo que es deseable conocer la caracterización fisicoquímica de los mismos en términos de 
diferentes variables como el pH, AGV, alcalinidad total y bicarbonática, ST, SV, contenido de macro y micro-
nutrientes, etc (Facchin et al. 2013; Leung y Wang, 2016; Chiu y Lo, 2016), con el fin de evidenciar alguna 
falencia que pueda alterar o inhibir el proceso. Adicionalmente, la medición del biogás o CH4 es el indicador 
más ampliamente usado para monitoreo del proceso (Boe et al. 2010); sin embargo, existen diferentes métodos 
de cuantificación que pueden incluso reportar distintos resultados para un mismo sustrato (Wang et al. 2014). 
 
Entre los métodos más comunes de cuantificación del gas de interés (biogás o CH4) se encuentra el método 
manométrico y volumétrico (Raposo et al. 2011; Cárdenas-Cleves et al. 2016); en el primero, el volumen de 
biogás se mide de manera indirecta por cambios de presión en condiciones de volumen y temperatura 
constante; en el segundo caso, el biogás o CH4 se pasa por un sistema de recolección externo que mide el 
volumen generado bajo presión constante (Valero et al. 2016),  siendo el método por desplazamiento líquido el 
más empleado y que, puede ser ácido (medir biogás) o alcalino (medir CH4) (Valero et al. 2016; Filer et al. 
2019).  
 
El método manométrico es bastante preciso para medir bajos volúmenes de biogás (James et al. 1990; Soto et 
al. 1993), sin embargo, las mediciones pueden ser afectadas por sobrepresiones, temperatura y relación de la 
fase líquida/gaseosa (Rozzi y Remigi, 2004; Angelidaki et al. 2009), además, requiere de un análisis posterior 
por cromatografía de gases para conocer el contenido de CH4 (Cárdenas-Cleves et al. 2016). Por otro lado, el 
método volumétrico puede presentar errores en la medición relacionados con la solubilidad del biogás en el 
líquido utilizado para el desplazamiento o evaporación del líquido para extensos periodos de medición (Walker 
et al. 2009; Pham et al. 2013). 
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3.6. Modelos Cinéticos 

Los modelos cinéticos son herramientas que permiten el diseño, operación y control de sistemas biológicos 
(Lübken et al. 2007). Actualmente no hay un modelo estandarizado de aplicación en los resultados del PBM. 
En la literatura existen varios modelos cinéticos que han sido utilizados para describir la producción de CH4 de 
los ensayos PBM, entre algunos conocidos están: modelo de primer orden, modelo de Monod, Modelo 
modificado de Monod, combinación de dos ecuaciones de primer orden y el modelo de Chen y Hashimoto (Filer 
et al. 2019).  
 
Así mismo, se han desarrollado modelos que permitan predecir la relación biomasa-subproductos priorizando 
la producción de CH4; dentro de estos modelos se hallan algunos que permiten evaluar variables como la fase 
de latencia, que a su vez se relaciona con dos etapas de la degradación anaerobia (acidogénesis y 
acetogénesis) (Aldin et al. 2011). La Tabla 6 algunos de los modelos cinéticos empleados para la DA. La 
variabilidad en la selección del modelo está basada en el tipo de sustrato usado, lo que hace que algunos 
modelos tengan mayor precisión que otros (Ali et al. 2018). 

 
Tabla 6. Modelos cinéticos 

Modelo Ecuación  Definición de Variables Fuente 

 
PO 

 

23. 𝑃𝐵𝑀 =  𝑃𝐵𝑀0(1 − 𝑒−𝑘𝑡) 

PBM: Potencial Bioquímico de CH4 acumulado 
(Ml CH4 g SV-1) 
PBM0: PBM teórico del sustrato (RA) (Ml CH4 g 
SV-1) 
K: Constante de hidrólisis (d-1) 
K1: Constante de hidrólisis de fracción de fácil 
degradación (d-1) 
K2: Constante de hidrólisis de fracción de difícil 
degradación (d-1) 
P: Fracción fácilmente biodegradable del 
sustrato 
t: Tiempo de ensayo (d) 
Rmáx: Tasa máxima de producción de CH4 (Ml 
CH4 g SV-1) 
λ: Fase de Latencia (d) 
𝒆 (Valor exponencial de 1) = 2,7183 
PBM01: PBM teórico de los compuestos de fácil 
degradación del sustrato (RA) (Ml CH4 g SV-1) 
PBM02: PBM teórico de los compuestos de difícil 
degradación del sustrato (RA) (Ml CH4 g SV-1) 
t: Tiempo de ensayo (d) 
R1máx: Tasa máxima de producción de CH4 para 
compuestos de fácil degradación (Ml CH4 g SV-

1) 
R2máx: Tasa máxima de producción de CH4 para 
compuestos de fácil degradación (Ml CH4 g SV-

1) 
Λ1: Fase de Latencia (d) para compuestos de 
fácil degradación 
Λ2: Fase de Latencia (d) para compuestos de 
difícil degradación 

(Nielfa et al. 
2015) 

 
POSP 

24. 𝑃𝐵𝑀 = 𝑃𝐵𝑀0 ((1 − 𝑃𝑒−𝑘1𝑡) −

(1 − 𝑃𝑒)−𝑘2𝑡)) 

(Rincón et al. 
2010) 

 
SO 

25. 𝑃𝐵𝑀 =  𝑃𝐵𝑀0(
𝐾∗𝑡

1−𝑘∗𝑡
) (Koch y Drewes 

2014) 

 
 
 
GM 

 
 

26. 𝑃𝐵𝑀 = 𝑃𝐵𝑀0 𝑒 {−𝑒 [
𝑅𝑚𝑎𝑥 𝑒

𝑃𝐵𝑀0
  (λ −

t) + 1]} 

 
 

 
(Filer et al. 2019) 

 
 
 
 
 
 
GRM 

𝟐𝟕. 𝑃𝐵𝑀 = 

𝑃𝐵𝑀01 𝑒 {−𝑒 [
𝑅1𝑚𝑎𝑥  𝑒1

𝑃𝐵𝑀01
  (λ1 − t)

+ 1]} +  

 

 𝑃𝐵𝑀02 𝑒 {−𝑒 [
𝑅2𝑚𝑎𝑥  𝑒1

𝑃𝐵𝑀02
  (λ2 − t)

+ 1]} 

 
 
 
 

(Kim et al. 2003); 
(Cadavid-

Rodríguez y 
Horan 2013) 

 
FT 

28. 𝑃𝐵𝑀 = 𝑃𝐵𝑀0 𝑒 {1 −

𝑒 [
− 𝑅𝑚𝑎𝑥 (t−λ)

𝑃𝐵𝑀0
  ]} 

 
 
 

(Donoso-Bravo et 
al. 2010) 

 
 
FL 

29. 𝑃𝐵𝑀 = 𝑃𝐵𝑀0/ 

{1 + 𝑒 [
− 𝑅𝑚𝑎𝑥  (λ − t)

𝑃𝐵𝑀0
+ 2]} 

 

PO: Cinética de Primer Orden; POSP: Cinética de Primer Orden Pseudo-Paralelo; SO: Cinética de Segundo Orden; GM: 

Gompertz Modificado; GRM: Gompertz Remodificado; FT: Función de Transferencia; FL: Función Logística 

En general, el modelo PO es ampliamente empleado para para estimar la constante de hidrólisis (k) durante el 
proceso de DA (Sanders et al. 2003; Nielfa et al. 2015; Filer et al. 2019); sin embargo, para residuos complejos 
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como RA es recomendable usar el modelo POSP, el cual permite determinar la constante de hidrólisis de los 
compuestos tanto de fácil (k1) como de difícil degradación (k2) (Rincón et al. 2010). Adicionalmente, la ecuación 
SO es adecuada en sustratos que tienen una fase de degradación más prologada al final del proceso (Koch y 
Drewes, 2014). 
 
Por otro lado, Kim et al. (2003) propusieron el modelo GRM, una modificación de GM que permite determinar 
las cinéticas de degradación del material de rápida y lenta degradación, lo que lo convierte en un modelo más 
robusto que el modelo GM (Cadavid-Rodríguez y Horan, 2013), por lo que su aplicación en la DA de RA es de 
gran utilidad, considerando la importante fracción lignocelulósica que pueden llegar a presentar este tipo de 
residuos (Maitan-Alfenas et al. 2015; Ravindran y Jaiswal, 2016; Pagliaccia et al. 2019). 
 
Kafle y Chen (2016), compararon el modelo de PO y el modelo GM, encontrándose que el PO tuvo un mayor 
ajuste que GM; sin embargo, cuando se presentaba una mayor fase de latencia, el modelo GM tuvo una mayor 
precisión en la predicción del PBM. Parra-Orobio et al. (2017a) estudiaron el nivel de ajuste de los modelos de 
PO, GM, FL y FT en la DA de RA para diferentes relaciones S/I (0,5, 1, 2, 4 g SVSustrato.gSVinóculo

-1), encontrando 
que el modelo que mejor se ajustó fue FL.  
 

4. OBJETIVOS 

4.1. Objetivo General 

Evaluar la influencia del tamaño de partícula y del volumen del reactor sobre la digestión anaerobia de residuos 

de alimentos (DA-RA) en ensayos de Potencial Bioquímico de Metano (PBM). 

4.2. Objetivos Específicos 

• Identificar mediante vigilancia tecnológica el efecto del tamaño de partícula y del volumen del reactor 

sobre el proceso de DA en ensayos PBM. 

• Determinar experimentalmente la influencia del tamaño de partícula y del volumen del reactor sobre la 

producción de CH4 a partir de la DA-RA. 

• Definir el efecto del tamaño de partícula y del volumen del reactor sobre el comportamiento cinético 
del proceso del proceso de DA-RA. 

5. MATERIALES Y MÉTODOS 

El trabajo se desarrolló en tres fases, cada una correspondiente a cada objetivo. La Tabla 7 muestra la 

relación entre los objetivos y fases con sus respectivas actividades requeridas para el desarrollo de este 

estudio. 

Tabla 7. Fases y actividades para el desarrollo de la investigación 
Objetivo General 

Evaluar la influencia del tamaño de partícula y del volumen del reactor, sobre la digestión anaerobia de residuos de alimentos (DA-
RA) separados en la fuente y con recolección selectiva en ensayos de Potencial Bioquímico de Metano  

Objetivos Específicos 

Identificar mediante vigilancia 
tecnológica el efecto del 
tamaño de partícula y del 
volumen del reactor sobre el 
proceso de DA en ensayos 
PBM. 

Evaluar experimentalmente la influencia del 
tamaño de partícula y del volumen del reactor 
sobre la producción de CH4 a partir de la DA-
RA. 
 

Evaluar el efecto del tamaño de partícula y del 
volumen del reactor sobre el comportamiento 
cinético del proceso del proceso de DA-RA 
(hidrólisis, fase de latencia y tasa de producción 
de CH4). 
 

Principales Actividades 



14 
 

 Fase I  →  
Vigilancia Tecnológica 

1. Búsqueda en bases 
de datos. 

2. Identificación de los 
rangos de TP y VR 
empleados en 
ensayos PBM. 

3. Relación del TP y 
VR con variables de 
la DA 
 

 →  Fase II  → 
Ensayos PBM 

1. Caracterización fisicoquímica de 
sustrato e inóculo. 

2. Montaje y monitoreo (producción de 
CH4) del diseño experimental 32 
(dos variables: TP y VR; cada una 
de tres niveles). 

3. Evaluación simultánea del TP y VR 
mediante superficie de respuesta 

4.  Identificación de la variable con 
mayor peso en el proceso. 

 → Fase III 
Modelación Cinética 

1. Identificación de parámetros 
asociados a modelos cinéticos 
semi-empíricos empleados en 
ensayos PBM. 

2. Evaluación de la influencia de las 
variables evaluadas sobre la 
cinética del proceso de DA-RA (al 
menos dos modelos cinéticos que 
evalúen el material de rápida y lenta 
degradación). 

 

A continuación, se describen cada una de las fases para el desarrollo de la investigación: 

 

5.1. Fase I. Vigilancia Tecnológica  

Esta fase está conformada por dos actividades, en la primera se conformó la base de datos y en la segunda, la 

revisión y análisis de documentos asociados con el tópico de interés de este estudio. A continuación, se describe 

cada una de las actividades: 

5.1.1. Conformación de base de datos 

Para las búsquedas se emplearon ecuaciones (Tabla 8) construidas a partir de palabras claves asociadas con 

el tópico de interés (TP y VR) y conectores lógicos o booleanos (AND, OR, NOT), las cuales se ingresaron a la 

base de datos de Scopus considerada como unas de las más grandes bases de datos de documentos técnico-

científicos (Reyes-Torres et al. 2018; Parra Orobio et al. 2019). La ventana fue de 2010 a 2022, con el fin de 

observar las tendencias de la última década (Casallas-Ojeda et al. 2020a), adicionalmente, trabajos previos 

citados en los documentos revisados se tuvieron en cuenta.  

Tabla 8. Ecuaciones de búsqueda para la vigilancia tecnológica 
Nombre de la 

ecuación 
  Ecuación 

A “Anaerobic digestion” AND “food waste” OR “kitchen waste” AND “Particle size” 

B “Anaerobic digestion” OR “AD” AND “food waste” AND “Composition” AND “particle 
size” OR “size reduction” 

C “Biochemical methane potential” OR “BMP” AND “food waste” OR “Kitchen waste” 
AND “particle size” OR “size reduction” AND “reactor volume” 

D “Anaerobic digestion” AND “Biochemical methane potential” OR “BMP” AND “reactor 
volume” OR “scale reactor” OR “size reactor” 

E “Biochemical methane potential” OR “BMP” AND “protocol” OR “standardization”  

 

5.1.2. Revisión y análisis de documentos 

Dado que en búsquedas iniciales se encontraron pocos estudios sobre DA-RA que evaluaran la incidencia del 

TP, lo cual coincide con Rodríguez-Jiménez et al. (2022), quienes mencionan que los trabajos sobre este tópico 

representan menos del 1% de estudios sobre DA-RA, se incluyeron estudios sobre otro tipo de sustratos 

lignocelulósicos como residuos agrícolas y BOM. Para la selección de los artículos que se revisaron se utilizó 

el software bibliométrico de acceso libre Reviz ® 2.0, el cual elimina automáticamente duplicidades y facilita la 

filtración de documentos mediante una interfaz gráfica que permite visualizar directamente el título, palabras 

claves y resumen de cada documento; de este modo y considerando únicamente estudios a escala de 
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laboratorio, i.e., VR ≤ 15 L (Lauwers et al. 2013). Adicionalmente, los artículos seleccionados se exportaron en 

formato .ris de Refviz 2.0 al programa Vosviewer © de Leiden University; esto se hizo con el fin de obtener un 

mapa de co-ocurrencias de palabras claves que permita identificar los términos relacionados con el tópico de 

interés (TP y VR) (Gaviria-Cuevas et al. 2019; Rodríguez-Jiménez et al. 2022). 

 Finalmente, los resultados seleccionados se revisaron para su análisis con el fin de identificar la relación entre 

el TP y VR, así como la interacción de estas variables con otras de interés en la DA. Adicionalmente, se 

determinó el coeficiente de correlación de Pearson o Spearman dependiendo la distribución normal o no de los 

datos, respectivamente. La normalidad de los datos se determinó mediante la prueba de normalidad de Shapiro-

Wilk (Komilis et al. 2017). Las pruebas estadísticas descritas anteriormente se realizaron usando el programa 

estadístico Minitab versión 21.4.0 en versión de periodo de prueba. 

5.2. Fase II. Ensayos de Potencial Bioquímico de Metano - PBM 

La segunda fase se desarrolló a partir de dos actividades; la primera fue la caracterización fisicoquímica del 

sustrato e inóculo y la segunda el montaje experimental de los tratamientos (ensayos PBM) y el monitoreo del 

proceso. 

5.2.1. Caracterización Fisicoquímica de Sustrato e Inóculo 

Como sustrato se emplearon RA conformados de acuerdo con la composición que se muestra en la Tabla 9. 

Composición física fina de los RA, la cual corresponde a una localidad del Valle del Cauca en la que se realiza 

separación en la fuente y recolección selectiva de los RSM (Parra-Orobio et al. 2018). Los RA crudos 

previamente separados en la fuente se recolectaron de restaurantes y cafeterías de la Universidad del Valle, 

así como de plazas de mercado en la ciudad de Cali. 

Tabla 9. Composición física fina de los RA 

Categoría % Tipo de Residuo (Cáscaras) 
Aporte por 
residuo (%) 

Carbohidratos 56,00 Papa 34,00 

Plátano Verde 22, 00 

Frutas no 
citricas 

25,00 Mango (Tommy), Banano, Tomate de árbol, Papaya, 
Melón, Curuba 

4,17 

Frutas citricas 
8,20 Lulo, Naranja (Valencia), Mandarina, Cáscaras de Limon 

(Tahyti), Maracuya, Piña (Oro miel) 
1,37 

Fibras y 
minerales 

8,20 Zanahoria, Tomate (Chonto), Cebolla cabezona, Pepino 
Cohombro, Zapayo, Cáscaras de Huevo 

1,37 

Otros tipos 3,20 Cilantro, Acelga, Espinaca 1,07 

Fuente: Adaptado de Parra-Orobio et al. (2018) 

Para la conformación de muestras representativas y homogéneas del sustrato, se realizó un programa de 

muestreo siguiendo las recomendaciones de Sakurai (2000), en el cual se esparce el material recolectado en 

una lona de polietileno para facilitar la separación de materiales no biodegradables (papel, plástico, piedras, 

entre otros). Las muestras se homogenizaron de manera manual y se tomaron muestras perimetrales para la 

conformación integrada de muestras de aproximadamente 2 kg, las cuales se almacenaron en una nevera a 

una temperatura de 4°C y transportadas a los laboratorios de Biotecnología Ambiental y Manejo de Residuos 

Sólidos de la Universidad del Valle. Cabe resaltar que la muestra de RA se adecuó manualmente hasta alcanzar 

un TP < 12,5 mm (tamiz ½”) (O’Shea et al. 2016; Kang et al. 2019).  

La Figura 2 muestra dos de los componentes de los RA con mayor TP inicial (izquierda) y el TP final de la 

muestra de RA (derecha). Por otro lado, la caracterización fisicoquímica del sustrato (Tabla 10) se hizo a partir 

de una muestra conformada de una relación 1:1 (masa: masa) de agua destilada y RA triturados en un 
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procesador de alimentos industrial modelo CB15 Waring Commercial con velocidad de funcionamiento estándar 

de 15800 rpm durante 30 segundos (Parra-Orobio et al. 2017b). Esto se hizo con el fin de comparar los valores 

de los parámetros medidos con relación a estudios previos que emplearon una composición física similar a la 

descrita en la Tabla 9. 

 

Figura 2. TP inicial de residuos de cáscaras de plátano y papa (izquierda); RA con TP < 12,5 mm (derecha) 
 

Tabla 10. Parámetros de caracterización fisicoquímica del sustrato 
Parámetro Unidades Método 

Humedad  % NTC 282 
pH Unidades 4500- H+ -SM 
Alcalinidad Total (AT) y Bicarbonática (AB) mg CaCO3 L -1 2320B- SM 
Sólidos Totales (ST) mg L-1 2540M- SM 
Sólidos Volátiles (SV) mg L-1 2540E- SM 

Demanda Química de Oxígeno Total (DQOTotal) mg L -1 5220B – SM 

NTC-Norma Técnica Colombiana (ICONTEC 2004, 2009); SM-Standard Methods; ASTM: American Society 
for Testing and Materials (APHA 2012).  

 
En cuanto al inóculo, se utilizó un lodo semi-granular proveniente de un reactor UASB de una central de 

sacrificio de ganado porcino y bovino, el cual se caracteriza por tener mayor actividad hidrolítica y metanogénica 

específicas que un lodo floculento procedente de Plantas de Tratamiento de Agua Residual (PTAR) de origen 

municipal (Parra-Orobio et al. 2018). El inóculo se caracterizó en términos de pH, AT, AB, AB/AT, ST, SV y 

SV/ST. 

El número de mediciones de los parámetros fisicoquímicos del inóculo fue el mismo que el propuesto para el 

sustrato (3 muestras). Con el fin de mantener las propiedades fisicoquímicas de los RA para su caracterización 

y los ensayos PBM, las muestras se almacenaron a una temperatura de 4 °C un día antes del montaje (Souto 

et al. 2010). En cuanto al inóculo, éste se mantuvo a temperatura ambiente y con salida de biogás una semana 

previa al montaje (Astals et al. 2020). 

5.2.2. Montajes de Ensayos PBM 

El diseño experimental correspondió a un diseño factorial de variables cuantitativas de 32: dos factores 

correspondientes al volumen del reactor (VR) y el tamaño de partícula (TP) y cada uno con tres niveles 

(Montgomery et al. 2009). Adicionalmente, se aplicó el método de superficie de respuesta con el fin de evaluar 

mediante interfaz gráfica la interacción simultánea de las dos variables (Montgomery et al. 2009). La Tabla 11 

muestra las condiciones experimentales evaluadas en este estudio. 
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Tabla 11. Diseño Experimental 
Tratamiento Codificación de Factores 

 TP VR 

 < 1 mm-250 mL < 1 mm 250 mL 

< 1 mm-500 mL < 1 mm 500 mL 

< 1 mm-1.000 mL < 1 mm 1.000 mL 

4 mm-250 mL 4 mm 250 mL 

4 mm-500 mL 4 mm 500 mL 

4 mm-1.000 mL 4 mm 1.000 mL 

4,5 mm-250 mL 4,5 mm 250 mL 

4,5 mm-500 mL 4,5 mm 500 mL 

4,5 mm-1.000 mL 4,5 mm 1.000 mL 

 

Los tres VR evaluados se seleccionaron teniendo en cuenta el trabajo de Ohemeng-Ntiamoah y Datta (2019), 

en el cual sugieren evaluar los efectos de VR de 100 a 1000 mL sobre los ensayos PBM. En cuanto a los valores 

de TP evaluados, éstos se seleccionaron considerando dos criterios: i) TP < 5 mm, debido a que de acuerdo 

con los resultados de la vigilancia tecnológica (objetivo 1), éste es el valor generalmente reportado para la 

homogenización del sustrato en ensayos PBM y ii) evaluar al menos un TP fino (≤ 2,5 mm) y TP medio (4 mm) 

según la clasificación propuesta por Agyeman y Tao (2014). 

Para el TP fino (< 1 mm) se empleó una relación 1:1 (masa:masa) de agua destilada y RA y se trituraron en un 

procesador de alimentos industrial modelo CB15 Waring Commercial con velocidad de funcionamiento estándar 

de 15.800 rpm durante 30 segundos (Parra-Orobio et al. 2017b); para el TP medio (4 mm) y medio-grueso (4,5 

mm) se utilizó un triturador casero “pica todo” marca Samurai de 650 W modelo Pica 1,2,3 sin adición de agua. 

El TP medio se alcanzó después de 30 segundos de trituración dividido en tres fases de diez segundos, debido 

a la necesidad de incorporar manualmente el material al centro del recipiente. Finalmente, para el TP medio-

grueso el tiempo de trituración fue de diez segundos (dos fases de cinco segundos). 

Para la determinación de la distribución del tamaño de partícula (TP) se empleó un tamizado de la muestra en 

seco, de acuerdo con Parra-Orobio et al. (2017b); para esto se empleó un juego de tamices que retuvieron los 

tamaños de partícula con diámetro mayor al tamiz. El TP predominante se determinó mediante granulometría y 

la uniformidad del tamaño de partícula con el coeficiente de uniformidad (Cu), aplicando la Ecuación 30; para 

valores de Cu < 3 la distribución del tamaño de partículas es uniforme, mientras que valores de Cu > 3 indican 

una distribución heterogénea de la muestra (Parra-Orobio et al. 2017b). 

 

𝐶𝑢 =  
𝐷60

𝐷10
              (30) 

En los ensayos PBM, todos los tratamientos se evaluaron por triplicado manteniendo las mismas condiciones 

experimentales: temperatura de incubación a 35 ± 0,5 ºC en una incubadora WTW TS 606-G/2-i i (WTW, 

Giessen, Germany), relación S/I de 1 gSV.gSV-1 (Parra-Orobio et al. 2015, 2018), concentración de sustrato de 

3 gSV.L-1 (Cadavid-Rodríguez y Horan, 2013; Okoro-Shekwaga et al. 2020) y headspace del 50% (Panico et al. 

2014; Krause et al. 2018). Adicionalmente, se adicionó una solución de nutrientes (1 mL por reactor) (Tabla 12) 

para favorecer el arranque y desarrollo del proceso (Torres y Pérez, 2010; Parra-Orobio et al. 2018), el pH no 

se ajustó debido a que estuvo cercano a la neutralidad (7,07 – 7,25) al interior de los reactores previo al sellado, 

lo cual se debió al aporte de alcalinidad bicarbonática presente en el inóculo empleado (Parra-Orobio et al. 

2018).  

 

La Tabla 13 muestra la cantidad de sustrato e inóculo agregado al reactor de cada tratamiento. Así mismo, se 

dispuso de un control negativo (inóculo, agua destilada y nutrientes) para la corrección endógena de CH4 y, un 

control positivo (celulosa, inóculo, agua destilada y nutrientes) para determinar la calidad del inóculo (Angelidaki 
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et al. 2009; Holliger et al. 2016; Filer et al. 2019; Hafner et al. 2020). Cabe resaltar que para el control positivo 

se empleó únicamente el VR de 1.000 mL. 

 

Tabla 12. Composición de solución de nutrientes recomendada para ensayos PBM 
Solución  Compuesto Concentración Unidades 

 
 

Macronutrientes 

 NH4Cl 170 g/L 
 NaHCO3 1000 mg/L 
 KH3PO4 37 g/L 
 MgSO4.4H2O 9 g/L 
 CaCl2.2H2O 8 g/L 

 
 
 
 
 
 
 

Micronutrientes 

 FeCl3.6H2O  2000  mg/L 
 ZnCl2 50 mg/L 
 CuCl2.2H2O 30 mg/L 
 MnCl2.2H2O 500 mg/L 
 (NH4)6Mo7O24 .4H2O 90 mg/L 
 AlCl3.6H2O 20 mg/L 
 CoCl2.6H2O 2000 mg/L 
 NiCl2.6H2O 50 mg/L 
 H3BO3 50 mg/L 
 Na2SeO3.5H2O 100 mg/L 
 EDTA 1000 mg/L 
 HCL 36 % 1 mg/L 
 Indicador de Potencial 

Redox 
Resarzurina 

0.5 g/L 

 
Otros 

 Extracto de levadura 
(fuente de vitaminas) 

0.2 g/L 

 Agente reductor 
Na2SO3.7H2O 

100 g/L 

Fuente: Torres y Pérez (2010) 

 

Tabla 13. Composición de material agregado a los diferentes tratamientos 

TP 
(mm) 

VR 
(mL) 

Concentración 
Sustrato en 

reactor 
(gSV/L) 

S/I 
(gSV/gSV) 

Concentración 
sustrato  

(g fresco/gSV) 

Cantidad de 
sustrato en el 
reactor (g SV) 

Cantidad de 
sustrato en 
reactor (g 

fresco) 

Inóculo 
(g) 

< 1  

250  
 
 
 

3,00  

 
 
 
 

1 

56,79 

0,375 42,60 23,68 

500 0,75 85,20 47,35 

1000 1,5 170,39 94,70 

4 

250 

31,95 

0,375 23,97 23,68 

500 0,75 47,94 47,35 

1000 1,5 95,87 94,70 

4,5 
250 

34,54 

0,375 25,91 23,68 

500 0,75 51,82 47,35 

1000 1,5 103,63 94,70 

 

En cuanto al monitoreo de la producción de biogás, éste se hizo mediante el método manométrico con un 

manómetro de aguja marca WIKA modelo CPG500. La Figura 3 (izquierda) muestra los reactores al interior de 

la incubadora (botellas de polietileno de alta densidad autoclavables con 3 VR: 250, 500 y 1.000 mL), los cuales 

fueron reforzados con soldadura epóxica para evitar fugas). La Figura 3 (derecha) muestra el capuchón de 

polietileno con perlas de NaOH en su interior para la captura de CO2, de tal manera que las presiones 

registradas correspondieran principalmente a CH4 (Souto et al. 2010; Parra-Orobio et al. 2018). Para corroborar 

la composición del biogás y, por tanto, la efectividad de las perlas de NaOH, se tomaron muestras de biogás al 

final del ensayo para ser analizadas mediante cromatografía de gases.  
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Figura 3. Configuración de reactores (izq); Capuchón para almacenamiento de perlas de NaOH (der) 

 

El volumen de CH4 producido se determinó con las ecuaciones propuestas por Aquino (2007), Giménez et al. 

(2012) y Cárdenas-Cleves et al. (2016) (Tabla 14), en las cuales se considera la proporción de CH4 disuelto y 

se registran las mediciones a condiciones estándar (1 atm, 0°C). Además del registro de producción para la 

determinación del PBM, se midió al final el pH, AT, AB, AGV como indicadores complementarios para el análisis 

del comportamiento y estabilidad del proceso (Boe et al. 2010; Li et al. 2014). 

Tabla 14. Ecuaciones para el cálculo del PBM del método manométrico 
# Ec. Ecuación Descripción de Variables Finalidad 

 
31 

    𝑛𝐶𝐻4 =  
∆𝑃 ∗ 𝑉𝑙

𝑅 ∗ 𝑇𝑒
 

𝒏𝑪𝑯𝟒
: Moles de CH4 (mol) 

∆𝑷: Incremento de la presión (atm) 

𝑽𝒍: Volumen libre (L) 

𝑹: Constante de los gases ideales (atm L K-1 mol-1)  

𝑻𝒆: Temperatura del experimento (°K)  

𝑽𝑪𝑯𝟒
𝑪𝑬: Volumen de CH4 condiciones estándar (L) 

𝑻𝑪𝑬: Temperatura a condiciones estándar (°K) 

𝑷𝑪𝑬: Presión a condiciones estándar (atm) 

𝑯𝑪𝑯𝟒
: Constante de Henry para el CH4 (atm) 

𝑿𝑪𝑯𝟒 𝒅𝒊𝒔𝒖𝒆𝒍𝒕𝒐
: Fracción molar del CH4 disuelto 

𝑴𝑪𝑯𝟒 𝒅𝒊𝒔𝒖𝒆𝒍𝒕𝒐
: Concentración molar del CH4 disuelto 

(mol*L-1) 

𝑴𝑯𝟐𝑶: Concentración molar del agua (mol*L-1) 

𝒏𝑪𝑯𝟒 𝒅𝒊𝒔𝒖𝒆𝒍𝒕𝒐
: Moles de CH4 disuelto (mol) 

𝑽𝒖: Volumen útil del reactor 

𝑽𝑪𝑯𝟒 𝒅𝒊𝒔𝒖𝒆𝒍𝒕𝒐
𝑪𝑬: Volumen de CH4 disuelto 

𝑽𝑻𝑪𝑯𝟒𝑪𝑬: Volumen total de CH4 a condiciones 
estándar (L) 
𝑽𝑪𝑯𝟒 𝑩𝒍𝒂𝒏𝒄𝒐: Volumen de CH4 del blanco (L) 

𝑽𝑻𝑪𝑯𝟒𝑪: Volumen total de CH4 corregido (L) 

𝑷𝑩𝑴: Potencial Bioquímico de Metano (L* gSV-1) 
𝒈𝑺𝑽: SV iniciales del sustrato (gSV) 
 
 

32-33 
Cuantificar 
volumen de 
CH4 libre a 
condiciones 
estándar 

 
 

32 

 

𝑉𝐶𝐻4
𝐶𝐸 =  

 𝑛𝐶𝐻4
∗ 𝑅 ∗ 𝑇𝐶𝐸

𝑃𝐶𝐸
 

33 
𝐻𝐶𝐻4 =  10

(
−675.75

𝑇𝑒+273°𝐾 
+6.88)

 

 
 
 
34-38. 
Cuantificar el 
volumen de 
CH4 disuelto 

 
34 

  𝑋𝐶𝐻4 𝑑𝑖𝑠𝑢𝑒𝑙𝑡𝑜 =  
∆𝑃

𝐻𝐶𝐻4

 

 
35 𝑀𝐶𝐻4 𝑑𝑖𝑠𝑢𝑒𝑙𝑡𝑜 =  

𝑋𝐶𝐻4 𝑑𝑖𝑠𝑢𝑒𝑙𝑡𝑜 ∗ 𝑀𝐻2𝑂

1 − 𝑋𝐶𝐻4 𝑑𝑖𝑠𝑢𝑒𝑙𝑡𝑜

 

36 𝑛𝐶𝐻4 𝑑𝑖𝑠𝑢𝑒𝑙𝑡𝑜 = 𝑀𝐶𝐻4 𝑑𝑖𝑠𝑢𝑒𝑙𝑡𝑜 ∗ 𝑉𝑢 

 

37 𝑉𝐶𝐻4 𝑑𝑖𝑠𝑢𝑒𝑙𝑡𝑜𝐶𝐸 = 
𝑛𝐶𝐻4 𝑑𝑖𝑠𝑢𝑒𝑙𝑡𝑜∗𝑅∗𝑇𝐶𝐸

∆𝑃
 

 

 
 
 

38 

 
 
 

𝑉𝑇𝐶𝐻4𝐶𝐸 = 𝑉𝐶𝐻4𝐶𝐸 + 𝑉𝐶𝐻4 𝑑𝑖𝑠𝑢𝑒𝑙𝑡𝑜𝐶𝐸 

39. 
Cuantificar el 
volumen total 
de CH4 a 
condiciones 
estándar 

39 𝑉𝑇𝐶𝐻4𝐶 = 𝑉𝑇𝐶𝐻4𝐶𝐸 − 𝑉𝐶𝐻4 𝐵𝑙𝑎𝑛𝑐𝑜  
40-41. 
Cuantificar el 
Potencial 
Bioquímico 
de Metano 

 
 

40 

 

𝑃𝐵𝑀 =
𝑉𝑇𝐶𝐻4𝐶

𝑔𝑆𝑉
 

Fuente: Adaptado de Aquino (2007), Giménez et al. (2012) y Cárdenas-Cleves et al. (2016) 
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5.2.3. Procesamiento y Análisis de los Resultados 

Los datos experimentales se procesaron inicialmente mediante estadística descriptiva como el promedio, 

mediana, moda y desviación estándar con el fin de identificar tendencias. Para la identificación del efecto de 

las variables de estudio y su interacción (TP*VR) sobre parámetros finales claves (pH, AB, AT y AGV) se realizó 

un análisis de varianza ANOVA de dos colas, considerando un nivel de confianza del 95% (α = 0,05). Las 

pruebas estadísticas descritas anteriormente se realizaron usando el programa estadístico Minitab versión 

21.4.0 en versión de periodo de prueba. 

Finalmente, se empleó la metodología de superficie de respuesta (MSR) para identificar las regiones en las que 

la producción de CH4 (PBM) se maximiza, para esto se utilizó herramienta de ajuste de curvas (Curve Fitting 

Toolbox) de la versión de Matlab R2022b. Adicionalmente, se obtuvo un modelo de regresión de segundo orden 

correspondiente al modelo de MSR (Ecuación 41). Este análisis incluye interacciones lineales, cuadráticas y 

de interacción para los factores TP y VR para la variable respuesta (PBM). Esta ecuación personalizada se 

halló utilizando el programa estadístico Minitab versión 21.4.0. 

𝜇𝑦 = 𝛽0 + 𝛽1𝑥1 +  𝛽2𝑥2 +  𝛽11𝑥1
2 +  𝛽22𝑥2

2 + 𝛽12𝑥1𝑥2 +  𝜀   (41) 

Donde 𝜇𝑦 es la variable respuesta del modelo de superficie de respuesta (dependiente); 𝑥1 y 𝑥2 son las 

variables independientes (factores) TP y VR, respectivamente; 𝛽0 corresponde al término a contrarrestar; 𝛽1 y 

𝛽2 son los coeficientes lineales; 𝛽11 y 𝛽22 son los coeficientes cuadráticos; 𝛽12 es la interacción de los 

coeficientes; y 𝜀 es el error residual. Cabe aclarar que los valores de los coeficientes el efecto de las variables 

en magnitud y dirección de participación frente a una variable respuesta; i.e., si el efecto es negativo, positivo 

fuerte y/o débil (Casallas-Ojeda et al. 2020a), sin embargo, no indica qué variables o interacción entre ellas tuvo 

el mayor efecto en la variación de los valores de la variable respuesta. Para esto se utilizó un diagrama de 

variables estandarizadas o diagrama de Pareto (Costa et al. 2016). 

5.3. Fase III. Modelación Cinética 

La evaluación de la influencia del VR y el TP sobre la cinética del proceso, se determinó mediante la aplicación 
de los modelos semi-empíricos de primer orden (PO), primer orden pseudo-paralo (POSP), Gompertz 
modificado (GM) y Gompertz remodificado (GRM) (Tabla 6), a partir de los datos experimentales de producción 
de PBM obtenidos de la fase anterior, lo que permitió estimar las constantes de hidrólisis del proceso, 
considerada como la etapa limitante de la DA-RA (Lim y Wang 2013; Cazier et al. 2015), tasas máximas de 
producción de CH4, producción máxima de CH4 y fases de latencia. Cabe resaltar que los modelos POSP y 
GRM, aunque son más complejos, son más adecuados para modelar el comportamiento de la DA de materiales 
complejos y heterogéneos que contienen fracciones rápida y lentamente biodegradable como los RA empleados 
como sustrato en este estudio (Cadavid-Rodríguez y Horan 2013; Liu et al. 2023). 
 
Los modelos se simularon usando la herramienta de ajuste de curva (Curve Fitting Toolbox) de Matlab R2022b, 
empleando el algoritmo de mínimos cuadrados. El grado de ajuste del modelo con los datos experimentales se 
midió mediante el coeficiente de determinación R2 (valor maximizado, cercano a 1) y el cuadrado medio de error 
CME (valor minimizado). Los valores de los parámetros cinéticos se definieron ajustando al mínimo el rango de 
los límites con un nivel de confianza del 95 % (Donoso-Bravo et al. 2010; Parra-Orobio et al. 2017a). Para el 
ajuste de los modelos se tuvieron en cuenta las recomendaciones de Liu et al. (2023), especialmente para el 
modelo de cinética POSP (Tabla 6, Ecuación 24), debido a que los múltiples parámetros del modelo (PBMMáx, 
P, k1 y k2) pueden generar múltiples soluciones óptimas y se generen valores que no sean acordes a los 
resultados experimentales. 
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6. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

6.1. Fase I. Vigilancia Tecnológica 

La Figura 4 muestra el esquema de vigilancia tecnológica con el que se pasó de 810 documentos encontrados 
en la base de datos de Scopus para el periodo de 2010 – 2022 a 93 artículos que se revisaron para su análisis. 
Se observa que el programa Refviz 2.0® eliminó automáticamente 288 documentos duplicados y, se 
descartaron 429 estudios relacionados con el término de “particle size” para el caso de suplementos/aditivos 
para favorecer la estabilidad y rendimiento de la DA (e.g., metales, biochar, carbón activado). 

 
Figura 4.  Esquema de vigilancia tecnológica 

Respecto al número de publicaciones por año, la Figura 5 muestra un paso del 3,00 % de artículos en el 2010 
al máximo de 16,48 % en el 2019, lo que supone un incremento del 80 %. Sin embargo, la producción en el 
tópico de este trabajo se redujo en una tercera parte en el 2020 respecto al año anterior, lo cual podría estar 
relacionado con la situación sanitaria generada por el covid-19 y que, no solo fue el foco de atención en los 
próximos trabajos investigativos, sino que también limitó el acceso a espacios de investigación como 
laboratorios y universidades. 

 
Figura 5. Número de publicaciones en estudios de TP y VR en la DA (2010 – 2022) 

La Figura 6 muestra el mapa de co-ocurrencias de palabras claves de los 93 artículos analizados. El tamaño 

de cada círculo indica la frecuencia de cada palabra clave, por tanto, mientras mayor sea el círculo, mayor es 

la co-ocurrencia. Respecto a las líneas, éstas definen la relación entre las palabras claves, de tal manera que, 

una distancia más corta indica una mayor cercanía entre los términos (Gaviria-Cuevas et al., 2021; Jiménez- 

Rodríguez et al., 2022). Se observa que el término “particle size” forma parte de dos clusters o galaxias definidas 

por los colores naranja y azul oscuro. En estas dos galaxias se relacionan términos como: “lignocellulose”, 

“agricultural wastes”, “pre-treatments”, “biogas”, “susbstrates” y “kinetics”. Estos resultados guardan relación 

con que alrededor del 70 % de los estudios encontrados corresponden a residuos agrícolas, los cuales se 

caracterizan por tener un alto contenido de compuestos lignocelulósicos (Ahmad et al. 2017; Dell’Omo y Spena, 

2020; Zheng et al. 2022) y que, explicarían la relación con el término “lignocelullose”, así como “pre-treatments” 

y “kinetics”, términos que se asocian con la hidrólisis en el proceso de digestión anaerobia.  
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Figura 6.Mapa de co-ocurrencias de palabras claves (≥ 5 co-ocurrencias) 

Por otro lado, se observa que el término “mechanical pre-treatment” aparece en tres diferentes galaxias, lo cual 

se debe a que el pretratamiento mecánico sigue siendo el más empleado para la evaluación del tamaño de 

partícula (TP), de hecho, representan el 62,00 % de pretratamientos físicos utilizados para la reducción del TP, 

seguido del ultrasonido y cavitación con una partición del 28,90 y 9,10 %, respectivamente. Adicionalmente, se 

encontró que el 10,75 % de los estudios evaluaban de manera simultánea dos o más variables, valor inferior al 

18,00 % identificado por Casallas-Ojeda et al. (2020a) para la DA-RA, lo cual sugiere la necesidad de continuar 

abordando estudios sobre el TP y el volumen del reactor (VR), especialmente este último, el cual cuenta con 

pocos estudios, además, solamente se encontraron dos estudios que evaluaron el TP y VR en ensayos PBM 

(Krause et al., 2018; Başhan y Çetinkaya, 2022), lo cual evidencia la necesidad de continuar abordando estudios 

entre estas dos variables, así como su interacción con otras variables que inciden sobre el proceso de digestión 

anaerobia. 

A continuación, se describe la relación entre el TP y VR identificada a partir de los 93 artículos revisados. 

Además, se discuten los resultados de los estudios que evaluaron la relación entre el TP y distintas variables 

que inciden en el proceso de DA. 

6.1.1. Tamaño de partícula (TP) y Volumen de reactor (VR)  

Se encontró que solo dos estudios han evaluado experimentalmente el efecto del TP y VR en ensayos (Krause 

et al. 2018; Başhan y Çetinkaya, 2022). En un reciente estudio que evaluó la incidencia de 15 variables sobre 

los ensayos de PBM se identificó que las variables de mayor relevancia en su orden fueron material del reactor 

> TP > mezcla del reactor > cantidad de sólidos totales, mientras que, el VR no tuvo mayores efectos en los 

resultados (Başhan y Çetinkaya, 2022). Por otro lado, Krause et al. (2018) evaluaron el efecto del TP (< 2 mm 

y > 20 – 100 mm) sobre diferentes sustratos lignocelulósicos (e.g., papel, madera, algodón, celulosa, etc). En 

ese estudio utilizaron VR de 0,25 y 2,0 L con el fin de incrementar la cantidad de sustrato en el reactor de 0,2 a 

2,0 g SV con el fin de aumentar la representatividad de los sustratos con el TP más grande. Interesantemente, 

los autores reportan un incremento del 11 % en la producción de CH4 con el incremento del VR para el caso de 

un sustrato homogéneo (celulosa microcristalina), ampliamente empleado como control positivo para evaluar la 

calidad del inóculo (Angelidaki et al. 2009; Holliger et al. 2016; Pearse et al. 2018; Filer et al. 2019). Este 

fenómeno estaría relacionado con el incremento de masa de inóculo a mayor VR, lo que aumentaría la 

probabilidad de contar con un consorcio microbiano más diverso que pueda adaptarse mejor ante cambios 

durante el proceso y, por tanto, alcanzar un mayor rendimiento (Krause et al. 2016, 2018). 
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De acuerdo con Holliger et al. (2016) y Pearse et al. (2018) indican que para sustratos homogéneos es 

recomendable VR de 0,125 a 0,50 L y para sustratos heterogéneos de 0,50 a 2,00 L. Por tanto, una mayor 

reducción del TP para incrementar la homogenización del sustrato estaría relacionado con menores VR. Sin 

embargo, la Figura 7 muestra diferentes valores de TP y VR empleados en estudios con RA y BOM sin una 

tendencia clara para este tipo de residuos altamente heterogéneos y que, de acuerdo con el coeficiente de 

correlación de Pearson de 0,28, hay una baja correlación entre ambas variables. De estos estudios alrededor 

del 46,0% de los estudios empleaban VR ≤ 0,5 L, un 46,9 % VR > 0,5 L y ≤ 2 L y apenas un 7,1 % VR > 2 L. 

 Para el caso de estudios con RA y VR de 0,125 a 2,0 L se reporta el uso de TP de < 2 mm hasta 30 mm (Cho 

et al. 2013; Basaria y Priadi, 2016; Moñino et al. 2016; Okoro-Shekwaga et al. 2020; Basinas et al. 2021; Gu et 

al. 2021; Chen et al. 2021), con un 92,92 % de los estudios evaluado TP ≤ 5,0 mm y de los cuales el 46,0 % y 

46,92 % corresponden a valores ≤ 0,50 mm y   > 0,5 – 5,0 mm, respectivamente. Interesantemente, se encontró 

que para el caso de sustratos lignocelulósicos y homogéneos como residuos de papel, madera y 

agroindustriales, se utilizaban VR de 0,25 a 2,0 L para TP de hasta 100 mm (Mshandete et al. 2006; Krause et 

al. 2018) y para  RA y BOM solamente se encontró un estudio que evaluaba un TP de100 mm en un VR de 14 

L (Hajji y Rhachi, 2013), lo cual podría estar relacionado con la alta heterogeneidad de este tipo de sustratos y 

la necesidad de emplear mayores VR para para obtener un tamaño de muestra (TM) más significativo (Holliger 

et al. 2016; Pearse et al. 2018; Filer et al. 2019; Ohemeng-Ntiamoah y Datta 2019). 

 
Figura 7. Relación entre el tamaño de partícula y volumen de reactor para RA, BOM y residuos agrícolas  

La Figura 8 muestra la relación entre los valores de VR, TP y TM de varios estudios. Se observa como la línea 

de tendencia polinómica (expresión con mayor ajuste) de los datos del VR vs TM tienen un mejor ajuste que la 

de TP vs TM (R2 = 0,669 y R2 = 0,217, respectivamente). En este sentido, el coeficiente de correlación de 

Pearson de 0,81 entre el VR y el TM indica una correlación positiva muy fuerte entre ambas variables, a 

diferencia de la correlación débil (0,37) existente entre el TP y el TM. Estos resultados indican que el TM y, por 

tanto, la representatividad del sustrato en los ensayos PBM estaría más relacionado con el VR que con el TP. 

Sin embargo, el bajo R2 de 0,669 entre el VR y TM estaría explicado por la variabilidad del TM de 0,27 a 19,2 

gSV para VR de 0,125 a 2,00 L debido a diferentes concentraciones de sustrato en el reactor.  
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Figura 8. Efecto del tamaño de partícula y volumen de reactor en el tamaño de muestra  

 

Recientes estudios (Wright, 2021; Başhan y Çetinkaya, 2022) han demostrado que la concentración del sustrato 

en el reactor tiene mayores efectos que el VR en ensayos de PBM. En este sentido, para casos con una baja 

concentración de sustrato en el reactor es recomendable mayores VR como lo demuestra Krause et al. (2018) 

en su estudio. En este se utilizó una relación sustrato/inóculo (S/I) de 0,02 g SVSus.mLInó
-1 recomendada en la 

guía ASTM (1992), con la cual fue necesario aumentar el VR útil diez veces para pasar de un TM de 0,20 a 

2,00 gSV (2 gSVSus.LRector
-1). En contraste, el VR requerido para alcanzar el mismo TM habría sido menor con 

una concentración de sustrato de 10 gSVSus.LReactor
-1 y concentraciones de inóculo de 1,5 – 2 % para una relación 

S/I de 0,5 sugerida en la guía VD1 4630 (Raposo et al. 2012).  

Los resultados encontrados muestran que el TM puede ser más importante que el TP y VR en la 

representatividad de la muestra en ensayos PBM. Por tanto, se recomienda continuar estudiante el efecto del 

TM con relación al TP y VR y otras variables determinantes en el valor del TM como lo es la concentración de 

sustrato en el reactor. Por otro lado, variables como el porcentaje de sólidos totales (% ST), relación 

sustrato/inóculo (S/I) y headspace (HS) inciden en la distribución del TM del sustrato y masa de inóculo en el 

reactor (Souto et al. 2010; Liotta et al. 2014; Okoro-Shekwaga et al. 2020), lo cual puede llegar a comprometer 

los resultados si el TM llega a ser insuficiente en alguno de los tratamientos. Adicionalmente, la definición de 

un TM representativo en sustratos heterogéneos como los BOM y RA se convierte en una tarea aún más 

compleja. Por un lado, Guendouz et al. (2008) encontró incluso con un TP de 40 mm y VR de 0,500 L, el TM 

de 6 g de BOM fue lo suficientemente representativo como para presentar diferencias de tan solo el 10 % en la 

producción de metano con respecto a un reactor batch de 40 L; mientras que,  Degueurce et al. (2019) reportan 

que a pesar de reducir el TP a 2,00 mm, se presentó alta variación en los valores de PBM debido a un TM de 

3 – 5 g (0,140 L VR útil) insuficiente debido a la alta heterogeneidad de los RA. 

6.1.2. Relación entre el tamaño de partícula y variables relevantes de la DA 

A continuación, se describe la relación del TP con diferentes variables relevantes de la DA identificadas en los 

93 artículos revisados. 

Composición del sustrato 

La fuerte incidencia de la composición bioquímica (i.e., carbohidratos, proteínas y lípidos) del sustrato y la tasa 

de hidrólisis de cada componente (Meng et al. 2015; Xu et al. 2018; Dandikas et al. 2018; Pramanik et al. 2019), 

y = 6E-06x2 - 0.0101x + 7.7647
R² = 0.217

y = 5E-07x2 + 0.0025x + 1.0849
R² = 0.6694
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especialmente en residuos sólidos como los RA, cuya composición es altamente heterogénea debido a 

aspectos geográficos, temporales y culturales (Bozym et al. 2015; Fisgativa et al. 2016; Yang et al. 2017; 

Edwiges et al. 2018) dificultan la definición de un TP óptimo. La Figura 9 muestra el efecto de la reducción del 

TP en diferentes RA con relación al PBM, de tal manera que el valor 0 o punto base corresponde al TP más 

grande evaluado en el estudio y, por tanto, valores negativos o positivos indican un incremento o decrecimiento 

en la producción de CH4 por la reducción del TP. 

 
Figura 9. Relación entre el TP y producción de CH4 en diferentes estudios de DA-RA                             

Se observa que no hay una tendencia clara entre la reducción del TP y la producción de CH4, lo que estaría 
explicado por dos aspectos principales: i. la alta heterogeneidad inherente de los RA y, ii. las diferentes 
condiciones experimentales (Izumi et al. 2010; Cho et al. 2013; Agyeman y Tao, 2014; Okoro-Shekwaga et al. 
2020; Gu et al. 2021; Chen et al. 2021). También se encontró un efecto sobre el TP, del contenido de RA crudos 
y cocinados (RAc), que en el caso de estos últimos, tras haber pasado por un pretratamiento térmico (cocción) 
tienen un mayor contenido de material soluble (Ariunbaatar et al. 2014; Pagliaccia et al. 2019) a diferencia de 
los crudos como los residuos de frutas y verduras, que presentan una mayor proporción de material 
lignocelulósico (Du y Li, 2016; Pagliaccia et al. 2019).  

Chen et al. (2021) encontraron que la producción de biogás fue muy similar para RAc no tratados (sin reducción 

del TP) y con TP de < 30 mm, < 10 mm y consistencia pastosa (< 1 mm) (diferencias < 5 %), a lo que los autores 

atribuyen a suficiente tiempo de digestión para favorecer la degradación del sustrato (15 días) y la solubilidad 

del sustrato. Un comportamiento similar para sustratos crudos con alto contenido de carbohidratos (Liotta et al., 

2014; Silvestre et al., 2015; Panaro et al., 2021). Liotta et al. (2014) evaluaron el TP en residuos de zanahoria 

y encontraron que para TP de 2,5; 4; 9 y 15 mm los efectos sobre la producción de CH4 fueron despreciables 

pasados 60 días Silvestre et al. (2015) mencionan que después de 20 días la producción de CH4 fue similar 

tanto para un TP de 8 y 20 mm. Finalmente, Panaro et al. (2021) no encontraron diferencias significativas en 

los valores de PBM de residuos de papa para TP de < 1, 4 y 20 mm. Cabe resaltar que, aunque en estos 

estudios la reducción del TP no tuvo efectos significativos sobre la producción de CH4, la producción máxima 

de CH4 se alcanzó en menor tiempo debido a un incremento en la tasa de hidrólisis (Liotta et al. 2014; Silvestre 

et al. 2015; Chen et al. 2021). 

Por otro lado, López et al. (2016) evaluaron el efecto de la trituración y de la trituración + maceración de RA 

(mayoritariamente cocinados) procedentes de una universidad, hotel y un restaurante comercial. Los resultados 

indicaron que la reducción del TP no tuvo efectos significativos sobre la producción de CH4, lo cual podría 

deberse al alto contenido de lípidos de los RA que estuvo en un rango de 27- 47,2 %, los cuales representaron 

el 59 - 70 % de la producción total de CH4. Adicionalmente, la descomposición de los lípidos estuvo en el rango 

de 55 – 89 %, mientras que la celulosa y la hemicelulosa se degradaron en un 36 – 58 % y 21 – 65 %, 
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respectivamente. Es importante resaltar que los RA con un mayor contenido de lípidos tuvieron las menores 

tasas de producción de CH4 y fases de latencia más extensas que se asocian con la producción de cadenas de 

AGV más largas que pueden llegar a inhibir el proceso (Angelidaki y Batstone, 2011; Silvestre et al. 2014).  

La Figura 10 muestra la relación entre el TP y residuos agrícolas. Se observa una relación predominantemente 

inversa entre el TP y la producción de CH4 para este tipo de residuos, i.e., mayores producciones de CH4 a 

menores TP (Sharma et al. 1988; Mshandete et al. 2006; Menardo et al. 2012; Dumas et al. 2015; Mendieta et 

al. 2020; Ji et al. 2022), lo cual estaría asociado a un efecto positivo entre la reducción del TP y al alto contenido 

de material lignocelósico presente en residuos agrícolas (Ahmad et al. 2017; Dell’Omo y Spena 2020; Zheng et 

al. 2022). Dumas et al. (2015) no encontraron diferencias significativas en la producción de CH4 para los TP 

evaluados; sin embargo, la reducción del TP de 0,76 a 0,05 mm produjo un incremento del 43 % en la hidrólisis 

del proceso, lo que supondría mayores tasas de producción y, por tanto, menores volúmenes de reactor.  

 
Figura 10. Relación entre el TP y producción de CH4 en residuos agrícolas 

Amin et al. (2017) reportaron la correlación entre el TP (área de superficie específica), contenido de lignina e 

índice de cristalinidad sobre la digestabilidad de sustratos lignocelulósicos (Ecuación 42). La cristalinidad de la 

planta y, por tanto, el efecto del TP dependen de la especie de la planta, parte de la planta, edad de cosecha y 

TP inicial (Monlau et al. 2013; Rodriguez et al. 2017; Cai et al. 2017; Kang et al. 2019). 

𝐷𝑖𝑔𝑒𝑠𝑡𝑎𝑏𝑖𝑙𝑖𝑑 = 2,04 (Á𝑟𝑒𝑎 𝑑𝑒 𝑠𝑢𝑝𝑒𝑟𝑓𝑖𝑐𝑖𝑒 𝑒𝑠𝑝𝑒𝑐í𝑓𝑖𝑐𝑎)
0,99

𝑥  (100 −

í𝑛𝑑𝑖𝑐𝑒 𝑑𝑒 𝑐𝑟𝑖𝑠𝑡𝑎𝑙𝑖𝑛𝑖𝑑𝑎𝑑)𝑥 (𝐶𝑜𝑛𝑡𝑒𝑛𝑖𝑑𝑜 𝑑𝑒 𝑙𝑖𝑔𝑛𝑖𝑛𝑎)−0,39     (42) 

Por lo anterior, se observa que sustratos solubles como RA cocinados, un alto contenido de carbohidratos no 

estructurales y de lípidos, serían menos susceptibles al efecto del TP en cuanto a la producción final CH4, 

mientras que un menor TP sería más conveniente para sustratos con mayor contenido material lignocelulósicos. 

La Tabla 15 muestra la clasificación del TP fino, medio y grueso propuesta por varios autores para RA y varios 

residuos agrícolas (Motte et al. 2013; Agyeman y Tao, 2014; Noori y Ismail, 2020; Chen et al. 2021). 

Interesantemente, se evidencia que para las tres categorías de TP (fino, medio y grueso), los valores más bajos 

corresponden a los sustratos con mayor fracción lignocelulósica, mientras que los TP más grandes en RA, 

especialmente para los cocinados (mayor solubilidad).  
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Tabla 15.Clasificación del tamaño de partícula en varios estudios 

Sustrato 
Fino 
(mm) 

Medio 
(mm) 

Grueso 
(mm) Composición Sustrato Fuente 

Carrizo (Arunda donax) 
0,3 - 
0,6 

0,6 - 
1,18 

1,18 - 
2,36 

Celulosa y hemicelulosa: 55 -60 %; Lignina: 
20 -24 % 

(Noori y Ismail, 
2020) 

Paja de trigo (Triticum 
aestivum) 0,1 0,7 1,4 

Celulosa: 38,5 - 44,1 %; Hemicelulosa: 30 - 
36 %; Lignina: 6,5 - 6,9 % 

(Motte et al. 
2013) 

Residuos de alimentos 2,5 4 8 
Fibra Detergente Neutra: 29,1 %; Proteína: 

27,3 %; Carbohidrato no fibroso: 38 % 
(Agyeman y 
Tao, 2014) 

Residuos de alimentos 
Cocinados  < 5 < 10 30 

Residuos de alimentos procedentes de una 
escuela culinaria  

(Chen et al. 
2021) 

 

De acuerdo con Li et al. (2018) para maximizar la degradación del % SV, proteínas y lípidos en un menor tiempo, 

el contenido de carbohidratos debe ser mayor al 47,6 % y el de proteínas y lípidos debe ser menor que 24,1 % 

y 28,3 %, respectivamente. Sin embargo, los resultados encontrados indican que tanto la distribución y la 

estructura de los componentes bioquímicos, así como las condiciones operacionales dificultan el consenso 

sobre un TP óptimo. 
 

Porcentaje de Sólidos totales (% ST) 

La digestión anaerobia húmeda (DAH), que se caracteriza por presentar % ST < 15%, sigue siendo la más 

estudiada y aplicada a escala real (Van et al. 2020; Casallas-Ojeda et al. 2020a); no obstante, hay un creciente 

interés en la optimización de sistemas de digestión anaerobia seca (DAS) (% ST > 15%) debido a que éstos 

requieren menores volúmenes de reactor y generan una menor cantidad de digestato (Karthikeyan y 

Visvanathan, 2012; Sayara y Sánchez, 2019; Van et al. 2020), aunque son más sensibles a cambios 

ambientales como el pH, AGV y temperatura, lo que dificulta su operación y aplicación industrial (Jha et al. 

2011; Van et al. 2020). 

Adicionalmente, un incremento en el % ST afecta las propiedades reológicas del sustrato como el aumento de 

la viscosidad, la cual puede reducir la trasferencia de masa entre el sustrato y microorganismos, además, limita 

la mezcla del reactor, lo que puede generar zonas muertas o cortocircuitos (Garcia-Bernet et al. 2011; Van et 

al. 2020). De acuerdo con Garcia-Bernet et al. (2011) la reducción del TP puede incrementar la fluidez del 

sustrato, aunque la reducción excesiva también podría provocar inhibición por acumulación de AGV (De la 

Rubia et al. 2010; Izumi et al. 2010). De acuerdo con Motte et al. (2013), el TP y % ST tienen una relación 

positiva, i.e., a mayor TP y mayor % ST la producción de CH4 aumenta, debido a que bajos valores de TP y 

altos % ST incrementan el riesgo de inhibición por acumulación de AGV (Cho et al. 2013; Motte et al. 2013; Ji 

et al. 2022). Motte et al. (2013) encontraron que la interacción entre el TP y % ST incidió en un 17 % sobre los 

resultados de PBM, mientras que la participación independiente del % ST y TP fue del 27 y 8%, 

respectivamente, lo que indicaría un mayor efecto del % ST sobre la producción de CH4 

Cho et al. (2013) evaluaron la co-digestión de RA y estiércol bajo condiciones de DAS (20 % ST). Se encontró 

que en el día 16 el TP de 20 y 2 mm reportaron el 52 y 78% de la producción final de CH4, respectivamente. 

Sin embargo, la producción final de CH4 para ambos fue similar debido a un mayor desbalance entre la tasa de 

consumo de AGV durante la metanogénesis y la tasa de acidogénesis para el menor TP como consecuencia 

de una mayor tasa de hidrólisis. Los resultados finales indicaron que el TP y relación C/N óptimos fueron 15,6 

y 11,2 mm, respectivamente y con la relación C/N como la variable de mayor incidencia. Ji et al. (2022) 

evaluaron el TP (25, 15 5, 0,85 y 0,35 mm) en la co-digestión de residuos de paja de arroz y estiércol (C/N 27,5) 

para DAS (25 % ST) y encontraron que el TP óptimo fue de 0,85 mm, la cual alcanzó una producción de biogás 

12,8 % mayor que para 0,35 mm, debido a que un menor TP en DAS puede compactar el material y de esta 

manera limitar la transferencia de calor y masa entre el sustrato y los microorganismos (Ji et al. 2022). 
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Por otro lado, Agyeman y Tao (2014) evaluaron la co-digestión de RA y estiércol con una relación C/N similar 

(12,9) en un sistema de DAH (4-5 % ST) y encontraron que para un TP de 2,5 mm la producción de CH4 fue un 

11,11 y 25,39 % mayor que 4 y 8 mm, respectivamente. Dai et al. (2019) encontraron que para la DAH (5 % 

ST) de residuos de paja de arroz, la reducción del TP de 20 a 0,075 mm incrementó la producción de CH4 en 

un 45,7%, además, no se produjo inhibición por acumulación de AGV. En contraste, Izumi et al. (2010) reportan 

la inhibición por acumulación de AGV para un TP < 0,71 mm y % ST < 2 (valor estimado del estudio) para RA 

con 78,4% de residuos de frutas y verduras y el restante por RA cocinados (arroz, pasta, y pan, hojas de té, 

carne y pescado. Estos resultados sugieren un mayor efecto de la composición del sustrato que del % ST sobre 

el TP, de tal manera que la reducción del TP en sustratos más lignocelulósicos serían menos susceptibles a la 

acumulación de AGV (Izumi et al. 2010; Dai et al. 2019).  

En síntesis, en sistemas de DAH la transferencia de masa entre microorganismos y el sustrato es mayor que 

en DAS, lo que favorece su transformación y reduce el riesgo por acumulación de metabolitos (e.g., AGV, NH3) 

a concentraciones nocivas (Zhang y Banks 2013; Martínez et al. 2015; Kang et al. 2019; Van et al. 2020). Por 

otro lado, se encontró que el valor del TP crítico (inhibitorio) sería más alto cuanto mayor es el % ST y la 

biodegradabilidad del sustrato (menor contenido lignocelulósico) (Izumi et al. 2010; Cho et al., 2013; Dai et al. 

2019; Ji et al. 2022).  

Relación Sustrato/Inóculo (S/I)  

Para que la DA ocurra adecuadamente, debe existir un balance entre el sustrato disponible y su tasa de 

consumo por parte de la biomasa; esta relación es comúnmente evaluada mediante la relación S/I, la cual indica 

la carga orgánica aplicada a un sistema batch como son los ensayos PBM (Mlaik et al. 2018). El efecto de esta 

variable depende del origen del inóculo y de sus actividades específicas (e.g., hidrolítica, acidogénica, 

acetogénica y metanogénica), así como de la composición del sustrato (Costa et al. 2014; Parra-Orobio et al. 

2018; Okoro-Shekwaga et al. 2020). 

Okoro-Shekwaga et al. (2020) evaluaron la influencia de la relación S/I (0,50, 0,33, y 0,25 g SVSus/g SVInó) y el 

TP (≤ 1, ≤ 2; ≤ 5 mm) de RA (frutas, verduras y alimentos cocinados), y encontraron que el TP fue la variable 

con mayor incidencia en el rendimiento del proceso y aunque en general hubo una relación inversa entre el TP 

y la producción de CH4, el tratamiento con el TP más grande (≤  5 mm) y la relación S/I más alta (0,5) reportó 

un 12 y 15 % mayor producción con respecto a las relaciones S/I de 0,33 y 0,25 para el mismo TP, 

respectivamente. Este comportamiento podría deberse a que el inóculo empleado se aclimató previamente al 

sustrato por 30 días adicionando 3 gRA.LInó
-1

 una vez a la semana (0,2 gSVRA.L-1.d-1). Estos autores proponen 

tres ecuaciones (Ecuación 43, 44 y 45) para la estimación de la producción de CH4 para rango de tamaño de 

partícula (TP) de 1 a 5 mm, que podrían emplearse para RA con composición de 24,5 % lípidos, 14,33 % 

proteínas y 57,52 % carbohidratos e inóculo aclimatado.  

𝑚𝐿
𝐶𝐻4

𝑔𝑆𝑉
  𝑐𝑜𝑛 

𝑆

𝐼
: 0,50 =  𝑇𝑃2 − 6,74𝑃 + 39,08    (43) 

𝑚𝐿
𝐶𝐻4

𝑔𝑆𝑉
  𝑐𝑜𝑛 

𝑆

𝐼
: 0,33 =  𝑇𝑃2 − 8,52𝑃 + 45,60    (44) 

𝑚𝐿
𝐶𝐻4

𝑔𝑆𝑉
  𝑐𝑜𝑛 

𝑆

𝐼
: 0,25 =  𝑇𝑃2 − 8,64𝑃 + 45,44    (45) 

Por otro lado, Costa et al. (2016) evaluaron el efecto simultáneo del tipo de inóculo, relación S/I y TP sobre la 

DA de Ulex sp (arbusto con 17 % lignina). Los autores reportan que para una misma relación S/I de 0,25 la 

producción de CH4 fue similar para un TP de 2,25 y 0,25 mm cuando se empleó un inóculo 100 % granular y 

una mezcla 50:50 (volumen:volumen) de lodo granular y lodo floculento, respectivamente. Esto estaría 

explicado por una actividad metanogénica acetoclástica 4,4 veces mayor en el lodo granular que el inóculo 

mixto, la cual permite soportar la mayor producción de AGV asociada a la reducción del TP (Costa et al. 2016). 
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Este fenómeno es similar al generado por una relación S/I baja que puede generar una sobrecarga de alimento 

(sustrato) en el sistema y una insuficiente concentración de microorganismos (inóculo) para su transformación 

(Mlaik, 2018; Okoro-Shekwaga et al., 2020). 

Costa et al. (2016) concluyen que la relación S/I y el tipo de inóculo tuvieren mayor incidencia que el TP sobre 

la producción de CH4.  Por otro lado, Motte et al. (2013) evaluaron el efecto del TP (0,1, 0,7 y 1, 4 mm) en 

residuos de paja de trigo a relaciones de S/I altas (28, 37,5 y 47 gSVSus.gSVinó
-1) y alto contenido de sólidos 

totales (15, 20 y 25 %). Los resultados indicaron que el TP y S/I tuvieron una menor relevancia (del 8 y 10 % 

en la producción de CH4, respectivamente) que el % ST (27 %). Además, la interacción entre el TP y la relación 

S/I no incidió significativamente sobre el proceso, lo cual podría deberse a las condiciones experimentales, 

posiblemente por las altas relaciones S/I evaluadas.  

Los resultados encontrados sugieren la necesidad de analizar simultáneamente la incidencia del TP, % ST, 

relación S/I, el tipo de inóculo y composición del sustrato sobre el comportamiento del proceso de la DA. 

Temperatura 

Son pocos los estudios enfocados en el estudio de TP y temperatura (Krause et al., 2018; Alghoul et al., 2019; 

Basinas et al., 2021; Olatunji et al., 2022). Olatunji et al. (2022) evaluaron el TP (< 2, 4 y 6 mm) y temperatura 

(27, 28, 29, 30, 31 y 35 °C) sobre la producción de CH4 a partir de la DA de cáscaras de maní. Aunque la mayor 

producción se alcanzó con el menor TP y mayor temperatura, esta última no tuvo incidencia estadísticamente 

significativa sobre el rendimiento del proceso. Resultados similares se reportan en el estudio Alghoul et al. 

(2019).  En este los autores evaluaron el tiempo de trituración (0, 15 y 30 min) de RA y la temperatura (35, 37 

y 39 °C), y encontraron que la condición de 39°C y 30 min tuvo un 81% de mayor producción que a 35 °C y 0 

min, además, la variable tiempo de trituración y que estaría asociada a diferentes TP (valores no especificados 

en el estudio) fue la que tuvo efectos estadísticamente significativos sobre los resultados (p < 0,001).  

Por otro lado, Basinas et al. (2021) evaluaron en un reactor semi-continuo de 13 L la DAS (23 – 24,7 % ST) de 

BOM a 35 y 55 °C y TP de 3,5-15 y 15-24 mm. Los autores reportan que a 35 °C la producción de CH4 fue un 

23% mayor para el menor TP. Sin embargo, el tratamiento con el TP más grande (15-24 mm) y temperatura de 

55 °C tuvo en general un significativo mayor rendimiento (producción de CH4 y tasa de hidrólisis) y menores 

perturbaciones que para un TP y temperaturas menores (i.e., 3,5-15 mm y 35 °C). Para el caso de residuos con 

mayor contenido lignocelulósico, Krause et al. (2018) evaluaron en ensayos de PBM (VR: 0,25 y 2 L) 

temperaturas de 35 y 55 °C y TP < 2 y > 20-100 mm y encontraron que en residuos de papel la reducción del 

TP no afecto significativamente la producción de CH4, pero sí lo hizo el incremento de la temperatura, lo que 

estaría explicado por el poco grosor y alta homogeneidad en la estructura lignocelulósica del material debido a 

su proceso de fabricación. 

Pommier et al. (2010) encontraron que el TP (< 1, 10 y 20 mm) no tuvo efectos significativos sobre el PBM de 

varias mezclas de residuos de papel coincidiendo con los resultados del estudio de Krause et al. (2018), lo cual 

sugiere que sustratos ricos en celulosa y procesados industrialmente como los residuos de papel, se verían 

menos afectados por el efecto del TP (Pommier et al. 2010; Krause et al. 2018). Por otro lado, residuos con 

estructura lignocelulósica más compleja y mayor contenido de lignina como la madera dura reportaron el mayor 

rendimiento a un menor TP (< 2 mm) y temperatura de 35 °C (Krause et al. 2018) y que estaría explicado por 

el aumentado del área superficial y disponibilidad del sustrato a causa de la reducción del TP, así como a una 

mayor diversidad microbiana en un régimen mesofílico, la cual favorece la estabilidad y rendimiento del proceso 

(Krause et al. 2018; Van et al. 2020; Casallas-Ojeda et al. 2020a; Rodríguez-Jiménez et al. 2022).  

Por lo anterior, se entiende que, dependiendo de la composición de sustrato, el grado de incidencia de la 

temperatura y el TP pueden variar, con un mayor protagonismo de la temperatura en sustratos con compuestos 
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de fácil degradación predominantes como los BOM (Basinas et al. 2021) y con estructura lignocelulósica 

homogénea como residuos de papel (Krause et al. 2018). Además, para sustratos con estructura lignocelulósica 

compleja y altos contenidos de lignina sería recomendable un régimen de temperatura mesofílico y la reducción 

del TP (Krause et al. 2018), debido a que la acción de las bacterias hidrolíticas en la lignina es casi nula, siendo 

necesario un pretratamiento como la reducción del TP (Taherzadeh y Karimi, 2008; Leung y Wang, 2016). 

Por otro lado, el TP tendría mayor incidencia si los valores de temperatura corresponden a un mismo régimen 

térmico, al menos así lo demuestran los estudios de Alghoul et al. (2019) y Olatunji et al. (2022) para el rango 

mesofílico, mientras que, un cambio de régimen (e.g., de mesofílico a termofílico) tendría mayores efectos que 

la reducción del TP (Krause et al. 2018; Basinas et al. 2021). 

6.2. Fase II. Ensayos de Potencial Bioquímico de Metano – PBM 

6.2.1. Caracterización Fisicoquímica de Sustrato e Inóculo 

La Tabla 16 muestra el valor promedio y desviación estándar de los parámetros fisicoquímicos medidos al 

sustrato empleado en este estudio. Adicionalmente, se muestra el promedio y el coeficiente de variación (CV) 

de varios parámetros medidos en estudios con composición física fina similar a la empleada en este estudio 

(Parra-Orobio et al. 2015, 2018, 2022; Cárdenas-Cleves et al. 2018; Casallas-Ojeda et al. 2020b). Se observa 

que la humedad, pH, SV, ST, y SV/ST fueron algunos de los parámetros con menor coeficiente de variación 

(CV < 10 %), mientras que en los valores de AT y principalmente de AGV fueron altos CV (54,92 y 121,67 %, 

respectivamente), que podrían explicarse por aspectos como la heterogeneidad del sustrato y las condiciones 

y tiempos de almacenamiento de los RA antes y después de su recolección en cada estudio (Påledal et al. 

2018; Degueurce et al. 2019; Parra-Orobio et al. 2022). La relación C/N, con un valor promedio de 27,57 y CV 

del 30,00 %, sugiere que la composición de RA cumpliría con el rango de C/N de 15 a 35 recomendado para la 

DA (Zhang et al. 2014b; Shahbaz et al. 2020). 

Tabla 16. Caracterización fisicoquímica del sustrato 
Parámetro Este estudio 

(n = 3) 
Promedio estudios 

previos 
CV (%) Unidades 

Humedad 83,86 ± 5,20 % 80,48 7,12 % 
pH 5,50 ± 0,23 5,31 5,31 Unidades 
AT 3.555,7 ± 127,8 3.121,77 54,92 mg CaCO3 L -1 
AB 0 0 -- mg CaCO3 L -1 
AGV  91.57,26 121,67 mg.L-1 

ST 95.307,1 ± 5.623,7 96.297,09 12,50 mg L-1 
SV 87.682,44 ± 2.423. 50 86.178,74 7,63 mg L-1 
SV/ST 0,92 ± 0,08 0,87 8,00  
 DQOTotal  110.898,13 ± 8.741,50 107.133,18 24,56 mg L-1 
COT  37,07 20,02 % ST 
NT  1,4 16,54 % ST 
C/N  27,57 30,00  
PT  0,22 59,81 % ST 
Carbohidratos  45,62 7,29 % SV 
Proteínas  15,88 69,47 % SV 
Lípidos  8,00 120,11 % SV 
Hemicelulosa  14,57 31,00 % SV 
Celulosa  8,80 27,50 % SV 
Lignina  6,31 47,92 % SV 

NTC-Norma Técnica Colombiana de (ICONTEC 2004, 2009); SM-Standard Methods; ASTM: American 
Society for Testing and Materials (APHA 2012). * medidos; ** estudios previos 

 
Respecto a la composición bioquímica los carbohidratos, con un promedio de 45,62 % SV tuvieron el menor 

CV (7,29 %), lo cual estaría relacionado con la predominancia de cáscaras de papa y plátano que componen 
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cerca del 56,00 % de los RA. En contraste, los lípidos (8,00 %SV) tuvieron el mayor CV (120,11 %) debido a la 

alta variación en el contenido de grasas y aceites que puede estar asociado a los hábitos de manipulación de 

alimentos y la separación entre RA crudos y cocinados en los puntos de recolección. Por otro lado, los CV de 

las proteínas (69,47 %) y carbohidratos estructurales como la hemicelulosa (31,00 %) y celulosa (27,50 %), así 

como la lignina (47,97 %) son componentes más relacionados con la procedencia, temporada del año y tiempo 

de cosecha de los alimentos (Fisgativa et al. 2016; Edwiges et al. 2018). 

 
En cuanto al inóculo, el valor básico del pH (8,07 unds) se debe que procede de un reactor UASB que trata 
residuos ricos en proteínas, lo que también explicaría los valores de AT (1728,0 ± 67,4 mg CaCO3 L -1 y AB 
(1277,2 ± 59,1 mg CaCO3 L -1 . y que la relación AB/AT (0,75) cumpla con lo recomendado para la DA (AB/AT> 
0,70) (Parra-Orobio et al. 2018). Por otro lado, el contenido de ST (59500 ± 1890,4 mg.L-1)  y SV (31677,8 ± 
1269,3 mg.L-1)   da lugar a la relación SV/ST de 0,53, indicando que el inóculo tiene una adecuada actividad 
biológica para la DA (Liao y Li, 2015). 

 

6.2.2. Tamaño de Partícula (TP) de los RA  

La Figura 11 muestra el análisis de la distribución del TP de los RA. Se observa que para los TP denominados 

como medio y medio-grueso, los valores promedio fueron muy similares (4 y 4,5 mm, respectivamente), lo que 

resulta interesante considerando que en ambos casos los equipos y condiciones experimentales fueron 

distintos, lo que resalta la importancia de reportar la distribución del TP y no solo el valor promedio, además del 

coeficientes de uniformidad (CU), ya que a pesar de la aparente similitud en términos de TP, los CU de los dos 

TP fueron distintos; mientras para el TP de 4 fue 2,2, para el TP 4,5 mm el CU fue 2,9 respectivamente, 

indicando una distribución del TP más heterogénea para el tamaño medio-grueso. En el caso del TP fino, se 

alcanzó un CU fue 1, que indicando una alta homogeneidad, que estaría asociada a la apertura mínima del 

juego de tamices empleados para la caracterización granulométrica. 

 
Figura 11. Distribución de los tres tamaños de partícula de estudio 

TP fino (< 1 mm), medio (4 mm) y medio-grueso (4,5 mm) 

6.2.3. Efecto del VR y TP sobre el PBM 

La Figura 12 muestra la Producción de CH4 a diferentes tamaños de partícula (TP) y volúmenes de reactor 
(VR); las figuras a, b y c, muestra el efecto del VR para los diferentes TP evaluados. Se observa que en general 
las barras de desviación estándar incrementaron una vez que la producción de CH4 a partir de los compuestos 
de fácil degradación decayó (i.e., entre el segundo y cuarto día) para dar paso a la degradación de compuestos 
más complejos. Mayores barras de desviación estándar brindan una idea sobre el grado de perturbaciones en 
el proceso (Lü et al. 2016), las cuales estarían asociadas a un menor acceso de los microorganismos al sustrato, 
que es limitado por las menores tasas de hidrólisis durante esta segunda fase.  
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Figura 12. Producción de CH4 a diferentes tamaños de partícula y volumen de reactor 

a.TP (< 1 mm) vs VR, b.TP (4 mm) vs VR, c.TP (4,5 mm) vs VR, d.VR (250 mL) vs TP, e.VR (500 

mL) vs TP, f.VR (1.000 mL) vs TP 

 

En el caso del tratamiento <1 mm-250 mL el comportamiento fue inverso al mencionado, siendo las barras de 

error mayores entre los primeros días del ensayo (2-4 días) (Figura 12 a), sugiriendo una posible acumulación 

de AGV causada por una reducción excesiva del TP (Izumi et al. 2010); en este TP, el tratamiento <1 mm-1000 

mL tuvo una producción de CH4 75,7 % mayor (199 mLCH4.gSV-1) que la de <1 mm-250 mL (48,30 mLCH4.gSV-

1), lo que sugiere que el VR puede tener un mayor efecto en la producción de CH4 que el TP; esto se observó 

en todos los TP evaluados (Figura 12 a, b y c), en que los menores rendimientos se dieron con la disminución 

del VR, llegando a tener un 18,4-29,5% y 42,5-75,7% de menor producción en el VR de 250 y 500 mL con 

relación a 1000 mL, respectivamente. Estos resultados sugieren una mejor adaptación de la biomasa en VR 

más grandes. Los menores rendimientos para los VR de 500 y 1000 mL se registraron con el TP 4,5 mm, lo 

cual estaría relacionado con una menor área superficial y porosidad que limita el acceso al sustrato y, por tanto, 

una menor producción de CH4 (Li et al. 2016; Basinas et al. 2021). 

Degueurce et al. (2019) encontraron efectos similares en la reducción del TP, asociándolo al tamaño de muestra 

e indican que, a pesar de homogenizar el sustrato a un TP de 2 mm; tamaños de muestras muy pequeños (3 – 

5 g) en sustratos heterogéneos como los RA presentaron un 26 % de variación en el valor del PBM. En este 

estudio, la Figura 12 c muestra cómo para el TP más grueso (4,5 mm) las barras de desviación son menores 

con el aumento del VR, lo que estaría explicado por un mayor tamaño de muestra que aumenta la 

reproducibilidad de la muestra y, por tanto, reduciría la variación en los resultados del PBM. Krause et al. (2018) 

encontraron que incluso en un sustrato homogéneo como la celulosa analítica microcristalina, la producción de 

CH4 fue 11% mayor cuando se empleó un VR diez veces mayor, con el fin de aumentar el tamaño de muestra 

de 0,2 a 2,0 gSV.  
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Al analizar las Figura 12 (d, e y f), se observa que en general, el TP de 4 mm tuvo los mejores rendimientos 

para los tres VR, ratificando que no sería necesario reducir el TP hasta < 1 mm, lo que además evitaría costos 

adicionales de la trituración. Panaro et al. (2021) no encontraron diferencias significativas en los valores de 

PBM de residuos de papa en TP de < 1, 4 y 20 mm, lo cual es consistente con la composición de los RA de 

este estudio (34% cáscaras de papa) y explicaría la similitud del PBM entre los TP < 1 mm y 4 mm evaluados 

en el VR de 1000 mL (3 % mayor producción de CH4 en 4 mm-1000 mL); sin embargo, la Figura 12 f muestra 

una menor producción para < 1 mm-1000 mL durante los primeros 8 d del ensayo con respecto a 4 mm-1000 

mL y una mayor producción entre los días 8 y 13 . Este fenómeno puede deberse a que un menor TP aumenta 

la disponibilidad de compuestos fácilmente biodegradables que pueden llegar a sobrecargar el sistema, sin 

embargo, autores como Lindmark et al. (2012) indican que, dependiendo de la adaptación de los 

microorganismos, se puede experimentar una fase de latencia y posterior incremento en la producción de CH4 

(como ocurrió en < 1 mm-1000 mL) o inhibición (como se observa en < 1mm-250 mL) (Figura 12 a). 

La Figura 13 muestra la producción específica de metano (PEM) para los diferentes tratamientos y al igual que 

para el PBM, se observa una tendencia positiva entre la PEM y el VR (1000 > 500 > 250 mL). Para el caso del 

TP < 1 mm (Figura 13 a) los picos máximos de PEM para los VR 1000 y 500 fueron 40,8 y 34,7 mLCH4.gSV-

1.d-1, respectivamente; ambos a los 1,04 d lo que indica que en ambos VR, la asimilación de compuestos más 

solubles y fácilmente biodegradables fue similar. En el caso de < 1 mm-250 mL, la PEM máxima fue 9 

mLCH4.gSV-1.d-1 a los 4,28 d y el primer registro de producción de CH4 fue a los 1,25 d (30 h), siendo un 70 y 

81% después que las primeras producciones para VR de 500 y 1000 mL para el mismo TP, respectivamente. 

Este fenómeno se repite en todos los casos para el VR de 250 mL (Figura 13 a, b y c), lo que confirmaría una 

menor adaptación de los microorganismos al medio cuando el VR es más pequeño.  

 
Figura 13. Producción específica de metano (PEM) a diferentes tamaños de partícula y volumen de reactor 
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La Figura 14 muestra la interacción entre el VR y TP por medio de superficie de respuesta (Figura 14 a) y un 

gráfico de contorno (Figura 14 b). De acuerdo con ésta, se observa que el área delimitada por un VR entre 800 

y 1000 mL y TP promedio entre 2 y 3,5 mm corresponde a la región en la que el PBM se maximiza.  

 
Figura 14. Efecto del tamaño de partícula y volumen del reactor en el PBM: superficie de respuesta (a) y 

gráfico de contornos (b) 
 

La Ecuación 46 muestra el modelo de regresión cuadrático de las dos variables de estudio, el cual permite ver 

la magnitud y dirección de las variables sobre una variable respuesta a partir del valor de los coeficientes (Costa 

et al. 2016). El coeficiente 148,1 de TP indica una relación lineal positiva fuerte con el PBM, i.e., a mayor tamaño 

de partícula hay una mayor producción de CH4, lo cual va en contravía de la recomendación de reducir el TP 

para RA ricos en celulosa como residuos de frutas y verduras (RFV) (Chatterjee y Mazumder, 2020; Trujillo-

Reyes et al. 2022), lo cual estaría asociado al alto contenido de carbohidratos de los RA empleados. Sin 

embargo, el coeficiente -25,41 TP2 muestra una relación cuadrática negativa con el incremento del TP, de tal 

manera que un > 4,5 mm y < 1 mm generaría los menores rendimientos, lo que coincide con lo mostrado en la 

Figura 14.  

𝑃𝐵𝑀 (
𝑚𝐿𝐶𝐻4

𝑔𝑆𝑉
) =  −154,1 + 148,1𝑥𝑇𝑃 + 0,3497𝑥𝑉𝑅 − 25,41𝑥𝑇𝑃2 − 0,000159𝑥𝑉𝑅2 − 0,01697𝑥𝑇𝑃𝑥𝑉𝑅 (46) 

Por otro lado, el coeficiente de VR (0,3497) muestra una relación lineal positiva con el PBM sugiriendo que 

mayores VR incrementarían la producción de CH4) y aunque el coeficiente es bajo con respecto al del TP 

(148,1), el VR fue el factor que más incidió sobre el PBM como se muestra en el diagrama de Pareto (Figura 

15) (Costa et al. 2016). El fuerte efecto del VR se evidencia del contraste entre el comportamiento inhibitorio 

del proceso observado para el VR más pequeño (250 mL) y el buen desarrollo del proceso para el VR más 

grande (1000 mL). De acuerdo con Krause et al. (2018), un mayor VR implica una mayor cantidad de inóculo y 

sustrato (Tabla 13) que incrementa la probabilidad de un consorcio microbiano más diverso, lo cual explicaría 

por qué para los diferentes TP, la producción de CH4 siempre fue mayor en el VR más grande (1000 mL). 

También es posible que el rango de los TP propuestos no haya sido lo suficientemente amplio como para 

predecir adecuadamente el efecto del TP con el PBM, lo cual también explicaría el bajo valor de ajuste del 

modelo (R2 = 52,08 %) si se considera la similitud entre el TP medio y medio-grueso (4 y 4,5 mm, 

respectivamente) evaluados. 
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Figura 15. Diagrama de Pareto de efectos estandarizados (p < 0,05) 

La Tabla 17 muestra las características finales de los tratamientos, los cuales de acuerdo con los resultados 

del análisis ANOVA de dos vías (TP y VR), el VR fue el único factor que incidió significativamente (p < 0,05) 

sobre el pH, AB, AT y AGV al final del proceso (Anexo A). En general, el VR de 1000 mL presentó un rango de 

pH cercano a la neutralidad (7,27 – 7,30 unidades), mientras que, los VR de 500 y 250 mL registraron valores 

de pH básicos que se salen del rango óptimo de pH de 6,5 a 7,5 unidades recomendado para la digestión 

anaerobia (Yang et al., 2015; Zhai et al., 2015; Cárdenas-Cleves et al., 2016). 

Tabla 17. Parámetros químicos finales 
TP 

(mm) 
VR 

(mL) 
pH (unds) AB (mg CaCO3/L) AT (mg CaCO3/L) AGV (mg /L) 

< 1  

250 10,57 ± 0,87 1995,54 ± 82,53 2447,92 ± 118,72 455,00 ± 116,75 

500 7,91 ± 0,24 628,50 ± 23,84 816,79 ± 16,88 222,50 ± 8,66 

1000 7,30 ± 0,21 787,72 ± 56,40 993,86 ± 79,50 271,25 ± 10,83 

4,0 

250 11,01 ± 0,51 3505,42 ± 330,90 4073,33 ± 433,49 610,00 ± 286, 61 

500 8,39 ± 0,46 679,74 ± 406,34 852,53 ± 500,30 248,75 ± 104,21 

1000 7,27 ± 0,46 819,72 ± 251,42 1062,60 ± 306,51 255,00 ± 43,25 

4,5 

250 10,57 ± 0,66 2287,33 ± 1342,44 2585,00 ± 1619,02 406,25 ± 233,11 

500 8,37 ± 0,69 759,83 ± 318,96 949,79 ± 337,62 180,00 ± 15,00 

1000 7,29 ± 0,26 700,87 ± 91,37 934,78 ± 127,36 288,75 ± 39,51 

 

Aunque la mayor producción de CH4 se registró para el mayor VR evaluado (199 mLCH4.gSV-1), ésta es inferior 

al PBM teórico determinado a partir de la DQO (435 mLCH4.gSV-1); sin embargo, es importante resaltar que en 

general los métodos teóricos asumen una transformación total del sustrato conllevando a una sobreestimación 

del valor del PBM (Nielfa et al. 2015). De todos modos, es posible que la inclusión de perlas de NaOH para la 

captura del CO2 en los ensayos PBM haya reducido la producción de CH4 a partir de las rutas tanto 

hidrogenotrófica como acetotrófica (Zhu et al. 2020; Pan et al. 2021). Bolaños y Sandoval (2022) evaluaron la 

degradación anaerobia de celulosa microcristalina bajo condiciones similares a las de este estudio (VR  1000 

mL, S/I 1,0, headspace 50%, concentración de sustrato de 3 g.SV-1 y mismo inóculo) y encontraron la inclusión 

de perlas de NaOH en el método manométrico no generó inhibición; sin embargo, la producción de CH4 fue 

33% menor que el método volumétrico por desplazamiento básico, cuyo PBM fue de 337,67 mLCH4.gSV-1, valor 

dentro del 80-85% teórico recomendado para la verificación de la actividad del inóculo, i.e., control positivo 

(Holliger et al. 2016).  

De acuerdo con Weijma et al. (2002), el rendimiento es menor cuando la formación de CH4 y acetato es a partir 

de CO2 e H2 y que, además, pudo verse limitado por la captura del CO2 por acción de las perlas de NaOH. En 

este sentido, los valores neutros de pH en el VR de 1000 mL y la mayor producción de CH4 con respecto a los 

VR más pequeños (Figura 12), sugieren el desarrollo de microorganismos metanogénicos acetoclásticos (MA), 

mientras que, a un pH > 8 unidades el ácido acético se encuentra en su forma ionizada, lo que dificulta su 
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entrada a la membrana de los microorganismos MA (Lier et al., 1993; Yang et al., 2023), por tanto, es posible 

que el VR de 500 mL la ruta metabólica predominante haya sido la hidrogenotrófica, lo que explicaría el aumento 

del pH debido a la formación de CH4 a partir de CO2 e H2 (Tao et al., 2020). Esta hipótesis cobra sentido si se 

tiene en cuenta que el inóculo proviene de un reactor rico en proteínas y grasas, en los que se ha reportado 

una alta presencia de microorganismos metanogénicos hidrogenotróficos (MH) (Gu et al. 2021; Dalantai et al. 

2022). 

Por otro lado, los altos valores de pH, AB y AT para el VR de 250 mL estarían asociados a la contaminación de 

la solución básica generada por la reacción entre las perlas de NaOH almacenadas al interior de los capuchones 

y el CO2 generado durante el proceso (Ecuación 47). La alta producción de CO2 se relaciona con una alta 

actividad acidogénica y baja actividad metanogénica (Guendouz et al. 2008; Li et al. 2019a y Basinas et al. 

2021). Aunque los valores de AGV se encuentran por debajo de valores inhibitorios (1,8 – 2 g.L-1) (Siegert y 

Banks, 2005; Romsaiyud et al. 2009), los bajos rendimientos durante los primeros días del proceso (Figura 

12.d y Figura 13.d) sugieren la acumulación de AGV hasta alcanzar la inhibición total llegados los 8 días, 

cuando se cree que la contaminación  generada por las perlas de NaOH alcanzó valores de pH > 10 unds. 

Pabón et al. (2012) indican que la adición de perlas de NaOH para la captura de CO2 puede provocar la 

inhibición del proceso debido a un desbalance en el sistema carbónico e incremento en la presión parcial de 

H2, resultando, resultando en una acumulación de AGV debido a un mayor desarrollo de las bacterias 

homoacetogénicas que compiten con las MH para la transformación del CO2 e H2 a ácido acético (Rafrafi et al., 

2021).  

𝐶𝑂2 + 𝑁𝑎𝑂𝐻 → 𝑁𝑎2𝐶𝑂3 + 𝐻2𝑂    (47) 

6.3. Fase III. Modelación Cinética 

La Tabla 18 muestra los parámetros cinéticos correspondientes a los modelos de primer orden pseudo-paralelo 

(POSP) (Figura 16) y cinético de primer orden (PO) (Figura 17). Se observa que en general el modelo POSP 

tuvo el mejor ajuste de acuerdo con el valor de R2 y error cuadrático medio (ECM), siendo los tratamientos con 

VR de 1000 mL los que presentaron mejor ajuste (R2: 0.98 - 0,99), así como límites de predicción con un 95% 

de confianza (valores entre paréntesis) más acotados y que indican una mejor simulación de los datos 

experimentales. Un comportamiento contrario se observa para los tratamientos con VR de 250 mL, debido a 

que el coeficiente P (fracción fácilmente biodegradable del sustrato) está fijado en el valor límite de 1, de tal 

manera que el valor de k1 (constante de hidrólisis de la fracción fácilmente biodegradable del sustrato) coincide 

con el valor de la constante de hidrólisis general del proceso (k) del modelo de PO. Estos resultados podrían 

deberse a que ambos modelos tendrían un menor ajuste en curvas con puntos de inflexión más pronunciados 

como ocurre en los VR de 250 mL, mientras que curvas con un comportamiento exponencial predominante y 

puntos de inflexión más suavizados como se observa en el tratamiento 4,5 mm-1000 mL presentarían un mejor 

ajuste (R2: 0,99), adicionalmente, es posible que este comportamiento suavizado explique la similitud de la 

constante k1 del modelo de POSP ( 0,4871 d-1), que fue muy similar a la constante k (0,4221 d-1) del modelo de 

PO. 

Respecto al TP < 1 mm, los VR de 500 y 1000 mL tuvieron valores similares de k1 (0,8144, 0,8545 d-1-, 

respectivamente) y k2 (0,137, 0,1207 d-1-, respectivamente), aunque la proporción del sustrato fácilmente 

biodegradable (P) para < 1 mm-1000 mL fue 41,75% y de 34,15% para < 1 mm-500 mL. La tendencia de un 

mayor k1 y k2 en el VR de 1000 mL respecto a 500 mL se mantiene para el TP de 4 mm, sin embargo, esta vez 

el valor P del tratamiento del VR de 500 mL fue mayor que en 1000 mL (63,28% y 56%, respectivamente). 

Zhang et al. (2012) encontraron que la constante k1 fue mucho menor en RA que en BOM a pesar de una mayor 

degradabilidad de los RA, fenómeno que atribuyen a la composición heterogénea de los RA. En este sentido, 

es posible que una mayor heterogeneidad asociada a un TP más grande, así como tamaños de muestra más 
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pequeños (i.e., VR más pequeños) y, por tanto, menor representatividad del sustrato, explicarían el alto valor 

de la constante k1 (1,097 d-1) del tratamiento 4,5 mm-500 mL. Por tanto, los tratamientos con VR de 1000 mL 

definirían mejor el efecto del TP sobre los parámetros cinéticos.  

Por lo anterior, el tratamiento 4 mm-1000 mL fue el que presentó mejor desempeño en términos de hidrólisis 

del proceso, aunque muy parecidos al de < 1 mm-1000 mL, lo cual indica que la reducción del TP de 4 mm a < 

1 mm no incidió significativamente en la tasa de hidrólisis para el sustrato evaluado. Por otro lado, el tratamiento 

4,5 mm-1000 mL reporta el menor valor de k1 (0,4871 d-1) y mayor de k2 (0,1539 d-1), lo cual es consistente con 

varios autores que mencionan que un mayor TP puede limitar la fase de hidrólisis (Izumi et al. 2010; De la Rubia 

et al. 2011; Okoro-Shekwaga et al. 2020). 

Tabla 18. Parámetros cinéticos de los modelos de primer orden pseudo-paralelo y primer orden  
 

TP 
mm 

 
VR 
mL 

PBMExp  
𝒎𝑳𝑪𝑯𝟒

𝒈𝑺𝑽
 

PSEUDO-PARALELO DE PRIMER ORDEN PRIMER ORDEN 
𝒌𝟏 

𝒅−𝟏 
𝒌𝟐 

𝒅−𝟏 
𝑷 

% 
𝑷𝒎á𝒙 

𝒎𝑳𝑪𝑯𝟒

𝒈𝑺𝑽
 

𝑹𝟐 ECM 𝒌 

𝒅−𝟏 
𝑷𝒎á𝒙 

𝒎𝑳𝑪𝑯𝟒

𝒈𝑺𝑽
 

𝑹𝟐 ECM 

< 1 250 48,26 ± 
18,61 

0,3162  
(0,2881, 
0,3443) 

0,0002451 
( ± 1,27 
e+06) 

1 
(ajustada 
al límite) 

50,42  
(49,19, 
51,66) 

0,9597 3,032 0,3162  
(0,2883, 
0,3441) 

50,42  
(49,19, 
51,65) 

0,9592 3,013 

< 1 500 136,17 ± 
22,89 

0,8144  
(0,4689, 

1,16) 

0,137  
(0,08658, 
0,1874) 

0,3415  
(0,2171, 
0,4659) 

143,1  
(134,3, 
151,9) 

0,9873 3,817 0,2784  
(0,2606, 
0,2962) 

129,2  
(126,7, 
131,7) 

0,9737 5,492 

< 1 1000 192,90 ± 
24,23 

0,8545  
(0,6462, 
1,063) 

0,1207  
(0,08157, 
0,1598) 

0,4145  
(0,3448, 
0,4842 

204,6  
(193, 
216,3) 

0,9914 4,2 0,318  
(0,297, 
0,339) 

179,3  
(176,1, 
182,6) 

0,9686 8,025 

4 250 114,46 ± 
28,72 

0,3447  
(0,3239, 
0,3654) 

0,002352 ( 
± 5,11 
e+06) 

1 
(ajustada 
al límite) 

116  
(114,1, 
117,8) 

0,9782 4,748 0,3447  
(0,3241, 
0,3653) 

116  
(114,2, 
117,8) 

0,9784 4,719 

4 500 162,43 ± 
2,47 

0,764  
(0,5083, 

1,02) 

0,1023 
(-0,0356, 
0,2399) 

0,6328  
(0,5214, 
0,7442) 

177,8  
(147,8, 
207,9) 

0,964 7,494 0,4631  
(0,4222, 
0,5039) 

157  
(154,1, 
159,9) 

0,9456 9,215 

4 1000 198,74 ± 
8,89 

0,8987  
(0,7173, 

1,08) 

0,07811  
(0,01508, 
0,1411) 

0,56  
(0,5169, 
0,603) 

210  
(176,4, 
243,6) 

0,9811 5,718 0,469  
(0,4235, 
0,5145) 

171  
(167,5, 
174,5) 

0,9297 11,01 

4,5 250 70,28 ± 
7,01 

0,2962  
(0,2734, 
0,3191) 

0,000368 
( ± 2,19 
e+06) 

1 
(ajustada 
al límite) 

72,73  
(70,85, 
74,6) 

0,9697 3,664 0,2962  
(0,2742, 
0,3183) 

72,73  
(71,16, 
74,29) 

0,9693 3,642 

4,5 500 110,96 ± 
13,71 

1,097  
(0,513, 
1,681) 

0,177  
(0,1155, 
0,2385) 

0,3459  
(0,2033, 
0,4884) 

118,5  
(112,9, 
124,2) 

0,9753 4,362 0,3322  
(0,3064, 
0,358) 

110,4  
(108,1, 
112,7) 

0,9558 5,833 

4,5 1000 142,01 ± 
0,41 

0,4871  
(0,3329, 
0,6412) 

0,1539  (-
0.2578, 
0.5655) 

0,8385  
(0,4029, 
1,274) 

144  
(134,8, 
153,2) 

0,9918 3,147 0.4221  
(0,4076, 
0,4366) 

140,5  
(139,4, 
141,6) 

0,9912 3,261 

Valores entre paréntesis (límites de predicción del modelo con 95 % de confianza) 

 

Por otro lado, los valores de k para el VR de 1000 mL (condición con mejor ajuste al modelo de PO) fueron 

0,318 d-1 (< 1mm), 0,469 d-1 (4 mm) y 0,4221 d-1 (4,5 mm), que clasifican al sustrato como rápidamente 

biodegradable (k ≥ 0,2 d-1) (Da Silva et al. 2018). Estos resultados difieren del rango de 0,02 – 0,19 d-1 de 

estudios previos en los que se evaluó una composición física fina de RA similar a la empleada en este trabajo 

(Parra-Orobio et al. 2018, 2022; Casallas-Ojeda et al. 2020b). Aunque las condiciones operacionales y 

configuración experimental de estos estudios fueron similares, las características fisicoquímicas del sustrato 

variaron ampliamente (Tabla 13), lo que en parte explicaría la alta variabilidad en las tasas de hidrólisis (k). Otro 

factor de gran variación es el tipo de inóculo, debido a que el valor máximo de k: 0,19 d-1 resultó del uso de lodo 

granular procedente de la misma planta de sacrificio de ganado bovino y porcino de donde se obtuvo el inóculo 

utilizado en este estudio, el cual tiene una mayor actividad hidrolítica y metanogénica que inóculos floculentos 

como los procedentes de Plantas de Tratamiento de Agua Residual Municipal (PTARM) (Parra-Orobio et al. 

2018), tipo de inóculo mayoritariamente empleado de estos estudios.  
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Figura 16. Modelo Primer Orden Pseudo-Paralelo 
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Figura 17. Modelo Primer Orden 
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La Tabla 19 resume los parámetros cinéticos del modelo Gompertz remodificado (GRM) (Figura 18) y Gompertz 

modificado (GM) (Figura 19). Se observa que el modelo de GRM tuvo en general un mejor ajuste (> R2 y < 

ECM) y que estaría explicado porque en todos los casos la curva de producción de CH4 tuvo un comportamiento 

bifásico (Cadavid-Rodríguez y Horan 2013; Gomes et al. 2021). Este comportamiento bifásico puede deberse 

a la presencia de material de rápida y lenta degradación de sustratos complejos (Marin et al. 2010; Cadavid-

Rodríguez y Horan 2013; Walter et al. 2016; Gomes et al. 2021), adaptación de microorganismos (Qu et al. 

2009; Pommier et al. 2010; Kim y Kim 2017; Parra-Orobio et al. 2022) e inhibición por acumulación de AGV 

(Gomes et al. 2021), situación que se habría presentado especialmente en los tratamientos con VR de 250 mL, 

particularmente en el tratamiento < 1 mm-250 mL (Figura 18). 

La tasa de producción de CH4 del material de fácil degradación R1 (mL CH4/gSV.d) fue menor para todos los 

TP evaluados en el VR de 250 mL, lo que coincide con los mayores valores de λ1 que indican una mayor 

dificultad de adaptación de los microorganismos al medio y, por tanto, menor producción de CH4 (Kim y Kim 

2017; Parra-Orobio et al. 2022). De acuerdo con Qu et al. (2009) y Pommier et al. (2010), un punto de inflexión 

abrupto o periodo de meseta más corto se puede relacionar al cambio subsecuente de actividad metanogénica 

hidrogenotrófica (MH) a acetoclástica (MA). Es posible que este fenómeno haya ocurrido en el VR más pequeño, 

si se considera que el inóculo empleado proviene de un reactor UASB que trata residuos de una central de 

sacrificio de ganado; un sustrato rico en proteínas y grasas que favorece la prevalencia de microorganismos 

MH (Gu et al. 2021; Dalantai et al. 2022). Esta hipótesis confirmaría que una menor masa de microorganismos 

en VR más pequeños puede comprometer la adaptación del consorcio microbiano ante cambios ambientales. 

Adicionalmente, la contaminación con perlas de NaOH habría desfavorecido la adaptación de los 

microorganismos MA. 

Por otro lado, las mayores tasas R1 correspondieron al TP de 4 mm en todos los tratamientos, indicando que 

fue el TP óptimo entre los evaluados para la transformación de compuestos de fácil degradación. El VR de 1000 

mL tuvo valores de λ1 (GRM) y λ (GM) despreciables que se relacionan con una rápida producción de CH4 y 

que podría atribuirse a la alta actividad metanogénica del inóculo empleado (Parra-Orobio et al. 2018) y al efecto 

de un posible incremento en la diversidad microbiana por la adición de una mayor cantidad de inoculo a causa 

de un VR más grande (Krause et al. 2016, 2018). Este fenómeno explicaría el bajo valor de la fase de latencia 

asociada a los compuestos de lenta degradación en el tratamiento 4,5 mm-1000 mL (λ2: 1,458 d) (Habchi et al. 

2022), aunque también podría deberse a que un TP más grande (i.e., 4,5 mm) reduce la acumulación AGV en 

RA (i.e,. 4,5 mm) (Izumi et al. 2010; Agyeman y Tao 2014), lo cual reduce el periodo de latencia a la segunda 

fase y, por tanto, un menor valor de λ2 (Li et al. 2017b; Mao et al. 2017).
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Tabla 19.Parámetros cinéticos de los modelos Gompertz remodificado y Gompertz modificado  
 

TP 
mm 

 
VR 
mL 

 
PBMExp 

𝒎𝑳𝑪𝑯𝟒

𝒈𝑺𝑽
 

Gompertz Remodificado Gompertz Modificado 
𝑷𝟏 

𝒎𝑳𝑪𝑯𝟒

𝒈𝑺𝑽
 

𝑷𝟐 
𝒎𝑳𝑪𝑯𝟒

𝒈𝑺𝑽
 

P* 
% 

𝑹𝟏 
𝒎𝑳𝑪𝑯𝟒

𝒈𝑺𝑽. 𝒅
 

𝑹𝟐 
𝒎𝑳𝑪𝑯𝟒

𝒈𝑺𝑽. 𝒅
 

𝝀𝟏 
𝒅 

𝝀𝟐 
𝒅 

𝑹𝟐 ECM 𝑷𝒎á𝒙 
𝒎𝑳𝑪𝑯𝟒

𝒈𝑺𝑽
 

𝑹𝒎á𝒙 
𝒎𝑳𝑪𝑯𝟒

𝒈𝑺𝑽. 𝒅
 

𝝀 
𝒅 

𝑹𝟐 ECM 

< 1 250 48,26 ± 
18,61 

32,55 
(30,57, 
34,53) 

15,73 
(13,69, 
17,76) 

67,42 21,8 
(19,39, 
24,21) 

6,242 
(5,56, 
6,923) 

0,8469  
(0,7784, 
0,9154) 

3,291  
(2,965, 
3,617) 

0,9977 0,7156 48,19  
(47,62, 
48,76) 

12,65  
(11,73, 
13,57) 

0,5083  
(0,3549, 
0,6617) 

0,9842 1,874 

< 1 500 136,17 ± 
22,89 

88,45 
(85,11, 
91,79) 

40 
(35,84, 
44,16) 

68,86 41,18 
(36,95, 
45,41) 

7,866 
(6,743, 
8,989) 

0,1722  
(0,06687, 
0,2775) 

4,807  
(4,174, 
5,44) 

0,9916 3,096 127,4  
(124,1, 
130,6) 

17,5  
(15,67, 
19,32) 

-1,052  
 (-1,46, -
0,6431) 

0,9502 7,548 

< 1 1000 192,90 ± 
24,23 

137,1 
(132,8, 
141,4) 

43,5 
(38,11, 
48,89) 

75,91 50,93 
(46,36, 
55,5) 

9,676 
(7,749, 
11,6) 

-0,07461  
(-0,189, 
0,0398) 

5,556  
(4,867, 
6,246) 

0,9902 4,478 178,6  
(174,5, 
182,8) 

25,71  
(23,04, 
28,37) 

-1,208  
 (-1,604, 
-0,8125) 

0,95 10,13 

4 250 114,46 ± 
28,72 

92,26 
(90,93, 
93,59) 

21,7 
(20,17, 
23,23) 

80,96 43,43 
(40,8, 
46,06) 

11,07 
(8,579, 
13,55) 

0,475  
(0,409, 
0,541) 

5,819  
(5,543, 
6,095) 

0,9963 1,958 11,9  
(110, 
113,8) 

26,23  
(23,64, 
28,82) 

-0,01399  
(-0,2443, 
0,2163) 

0,9644 6,062 

4 500 162,43 ± 
2,47 

132,4 
(131, 
133,8) 

30,19 
(28,23, 
32,15) 

81,43 74,34 
(69,82, 
78,87) 

11,33 
(8,673, 

14) 

0,2534  
(0,1958, 
0,311) 

6,662  
(6,309, 
7,016)) 

0,9945 2,92 153  
(149,9, 
156,1) 

44,52  
(37,93, 
51,11) 

-0,2205  
(-0,4985, 
0,05743) 

0,9207 11,13 

4 1000 198,74 ± 
8,89 

147,5 
(144,7, 
150,4) 

60,5 
(47,49, 
73,51) 

70,91 63,79 
(60,01, 
67,56) 

4,999 
(4,397, 
5,601) 

-0,05657  
(-0,1232, 
0,0101)) 

6,854  
(5,869, 
7,839) 

0,9941 3,179 168,9  
(165,1, 
172,7) 

39,84  
(33,84, 
45,84) 

-0,6232  
(-0,9787, 
-0,2677) 

0,9072 12,66 

4,5 250 70,28 ± 
7,01 

50,78 
(50,02, 
51,54) 

19,6 
(18,74, 
20,46) 

72,15 32,01 
(29,78, 
34,25) 

8,589 
(7,566, 
9,612) 

0,7947  
(0,7395, 

0,85) 

5,091  
(4,909, 
5,273) 

0,9976 1,011 69,68  
(68,31, 
71,04) 

14,33  
(12,87, 
15,8) 

0,03364  
(-0,2365, 
0,3038) 

0,9612 4,097 

4,5 500 110,96 ± 
13,71 

81,41 
(80,39, 
82,42) 

29,97 
(28,7, 
31,23) 

73,09 36,86 
(34,97, 
38,74) 

10,02 
(8,878, 
11,15) 

0,01982 
(-0,0364, 
0,07604) 

5,798  
(5,579, 
6,017) 

0,9969 1,553 110,4  
(107,6, 
113,1) 

16,07  
(14,23, 
17,9) 

-1,253  
 (-1,687, 
-0,8184) 

0,9394 6,832 

4,5 1000 142,01 ± 
0,41 

99,67  
(27,01, 
172,3) 

41,83 
(-31,92, 
115,6) 

70,44 41,91 
(27,35, 
56,47) 

6,563 
(-2,008, 
15,13) 

-0,0905 
(-0,196, 
0,01503) 

1,458 
(-5,487, 
8,403) 

0,9919 3,125 138,4  
(137, 
139,9) 

31,69  
(29,67, 
33,7) 

-0,4308  
(-0,5841, 
-0,2775) 

0,9823 4,633 

   Valores entre paréntesis (límites de predicción del modelo con 95 % de confianza) 
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Figura 18. Modelo Remodificado de Gompertz
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Figura 19. Modelo Modificado de Gompertz 
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Si se consideran únicamente los tratamientos con VR de 1000 mL (muestra de sustrato más representativa), se 

observa que los valores de P estimados a partir del modelo POSP fueron 41,45; 56 y 83,85% para los TP de < 1, 4 y 

4,5 mm, respectivamente, dando lugar a una relación directa entre P y el TP, i.e., a mayor TP la proporción de material 

de fácil degradación es mayor. Estos resultados van en contra de varios estudios en los que se concluye que la 

reducción del TP en residuos de frutas y verduras (mayor componente del sustrato de estudio) aumenta la 

disponibilidad del sustrato (i.e., un mayor valor de P) (Chatterjee y Mazumder 2020; Trujillo-Reyes et al. 2022). Cabe 

resaltar que en el modelo de GRM los valores de P1 fueron mayores que P2 en todos los casos, indicando que el 

sustrato de estudio tuvo una fracción fácilmente biodegradable predominante, lo cual coincide con los valores de k1 y 

k2 del modelo de POSP, sin embargo, indicaría que este último no predijo adecuadamente la fracción del material 

fácilmente biodegradable (FMFB). En este sentido, las FMFB estimadas de la forma P* = P1/(P1 + P2) son de 75,91, 

70,91 y 70,44 %, para los TP de < 1, 4 y 4,5 mm, respectivamente, que indican que la reducción del TP no tuvo un 

impacto considerable en el cambio de la FMFB, lo cual sería explicado por el alto contenido de carbohidratos del 

sustrato (Tabla 16) debido a la predominancia de residuos de papa (Panaro et al. 2021). 

CONCLUSIONES 

A partir de la revisión de estudios previos con composición similar de residuos de alimentos (RA) a la empleada en 

este estudio se encontró que parámetros como el pH, SV/ST, contenido de humedad y % carbohidratos tuvieron un 

coeficiente de variación (CV) menor al 10 %, indicando que estos parámetros estarían sujetos a la composición del 

sustrato (56 % de residuos de papa y plátano).  En contraste, variables como el contenido de ácidos grasos volátiles 

y contenido de lípidos registraron un CV > 100 % que se atribuye a prácticas de manejo de los RA (e.g., tiempo de 

almacenamiento); mientras que parámetros como el contenido de proteínas, hemicelulosa, celulosa y lignina con CV 

del 27,5 – 69,47 % estarían asociados al origen de los RA. 

Aunque el análisis de variables como el tamaño de partícula (TP) y el volumen de reactor (VR), son de interés en la 

evaluación del proceso de digestión anaerobia de sustratos orgánicos como los RA, durante el periodo de 2010 a 

2022 se encontraron únicamente dos trabajos que evaluaron el TP y el VR, los cuales no emplearon herramientas de 

evaluación simultánea como el método de superficie de respuesta empleado en este estudio. Adicionalmente, se 

encontró que alrededor del 46,0% de los estudios empleaban VR ≤ 0,5 L, un 46,9 % VR > 0,5 L y ≤ 2 L y apenas un 

7,1 % VR > 2,0 L y en cuanto al TP el 92,92 % de los estudios evaluaron TP ≤ 5,0 mm, de los cuales el 46,0 % y 46,92 

% corresponden a valores ≤ 0,50 mm y   > 0,5 – 5,0 mm, respectivamente.  

Sustratos como los RA son altamente heterogéneos y de acuerdo con la literatura deberían emplearse mayores VR o 

menores TP con el fin de aumentar la homogenización del sustrato. Sin embargo, se identificó una baja correlación 

entre el TP y VR (0,28) en estudios a escala de laboratorio (< 15 L), encontrándose valores de TP de < 2 mm hasta 

30 mm en VR de 0,125 a 2 L para estudios con RA. Además, se encontró que la representatividad del sustrato depende 

de una variable adicional que es el tamaño de muestra (TM), la cual guarda una correlación positiva fuerte con el VR 

(0,81) y débil con el TP (0,37). Se encontró que el TM también depende de variables del proceso como la composición 

y concentración del sustrato e inóculo, así como de la relación sustrato/inóculo, el headspace y el % de sólidos totales. 

Las condiciones experimentales evaluadas en este estudio mostraron que la mayor producción de CH4 se alcanzó en 

el VR de 1000 mL y TP 4 mm, aunque ésta solo fue un 3 % mayor que con <1 mm; sin embargo, la producción fue un 

28,54 % menor con 4,5 mm. La similitud de los rendimientos alcanzados con un TP de < 1 y 4 mm estaría relacionada 

con la composición del sustrato, particularmente por el alto contenido de carbohidratos de los RA empleados, mientras 

que, la gran diferencia en el rendimiento alcanzado en TP similares como 4 y 4,5 mm refleja el impacto en la 

distribución del TP, ya que el coeficiente de uniformidad para el TP de 4 y 4,5 mm fue de 2,9 y 2,2, respectivamente, 

indicando una distribución del TP más heterogénea para el tamaño medio-grueso (4,5 mm). 
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Tanto el TP como el VR incidieron significativamente (p < 0,05) sobre la producción de CH4, sin embargo, el VR tuvo 

un mayor efecto. TP ≤1 mm y ≥ 4,5 mm produjeron los menores rendimientos, y en el caso del VR, valores más 

grandes se correlacionaron con un mayor PBM y PEM (1000 > 500 > 250 mL). Los menores rendimientos en el VR 

de 250 mL estarían explicados por la contaminación de solución básica resultante de la reacción entre las perlas de 

NaOH almacenadas en el capuchón y el CO2 generado durante el proceso, que pudo favorecer las condiciones 

ambientales para que ocurriera una mayor actividad acidogénica que en los VR de 500 y 1000 mL.  

Desde el punto de vista cinético, los modelos de Gompertz remodificado (GRM) y de primer orden pseudo-paralelo 

(POSP), presentaron mejor ajuste que los modelos de Gompertz modificado (GM) y de primer orden (PO).  Sin 

embargo, se encontró que la predicción del modelo POPS se ve comprometida en curvas bifásicas, principalmente 

cuando el cambio de fases es corto y abrupto como ocurrió en el tratamiento < 1 mm-250 mL. Para estos casos se 

recomienda utilizar el modelo de GRM para la estimación de la fracción fácilmente biodegradable (P*) a partir de la 

producción de CH4 de la fase de transformación del material de rápida (P1) y lenta (P2) (P* = P1/P1 + P2). 

RECOMENDACIONES 

Para futuros estudios se recomienda continuar evaluando el efecto del tamaño de partícula y del volumen de reactor 
sobre el desarrollo del proceso y su incidencia sobre el tamaño de muestra con relación a variables como la 
composición del sustrato, inóculo, headspace, % sólidos totales y relación sustrato/inóculo. Adicionalmente, se 
recomienda evaluar un rango de tamaño de partícula y de volumen de reactor más amplio, haciendo énfasis en un 
balance técnico-económico basado en el rendimiento del proceso de digestión anaerobia, equipos y condiciones de 
trituración empleados (tiempo e intensidad), particularmente para TP promedio < 1 y 4 mm, los cuales reportaron 
producciones de CH4 y comportamientos cinético similar.  

 
Desde el punto de vista del método de determinación experimental de los ensayos PBM, se recomienda evaluar el 
método manométrico tanto con, como sin perlas de NaOH, así como otras configuraciones de medición de biogás 
como los métodos volumétricos y la cromatografía gaseosa.  
 
Se recomienda que para futuros estudios se evalúe la actividad hidrolítica específica, metanogénica específica y 
acidogénica con el fin de determinar la incidencia del tipo de inóculo en el comportamiento bifásico, así como los 
menores rendimientos observados para volúmenes de reactores más pequeños. 

 
Debido a la relación entre el volumen de reactor y la masa de inóculo presente en el reactor, se recomienda continuar 
evaluando esta variable sobre diferentes tipos de inóculo y diferentes relaciones S/I, así como evaluar las actividades 
bioquímicas específicas del inóculo tanto al inicio como al final de los ensayos PBM, con el fin de determinar la 
influencia de las condiciones experimentales evaluadas sobre las mismas. 
 
Se recomienda seguir evaluando modelos cinéticos diferentes a los de Gompertz modificado y de primer orden, con 
el fin de aplicar un modelo con los mejores ajustes a los datos experimentales y de este modo disponer de parámetros 
cinéticos más confiables que puedan aportar a aspectos de diseño de plantas piloto o escala real. 
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ANEXO 1  

(RESULTADOS ANÁLISIS DE VARIANZA DE DOS COLAS) 

 

pH 

Fuente GL SC Ajust. MC Ajust. Valor F Valor p 

TP 2 0.3961 0.1980 0.71 0.506 

VR 2 56.6164 28.3082 101.13 0.000 

TP*VR 4 0.4322 0.1081 0.39 0.816 

Error 18 5.0386 0.2799   

Total 26 62.4832    
 

Alcalinidad bicarbonática (AB) 

Fuente GL SC Ajust. MC Ajust. Valor F Valor p 

TP 2 1410246 705123 2.81 0.087 

VR 2 20936253 10468127 41.68 0.000 

TP*VR 4 2487327 621832 2.48 0.081 

Error 18 4521215 251179   

Total 26 29355041    
 

Alcalinidad total (AT) 

Fuente GL SC Ajust. MC Ajust. Valor F Valor p 

TP 2 1781367 890683 2.43 0.117 

VR 2 26538303 13269151 36.14 0.000 

TP*VR 4 3147523 786881 2.14 0.117 

Error 18 6608563 367142   

Total 26 38075755    
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Ácidos grasos volátiles (AGV) 

Fuente GL SC Ajust. MC Ajust. Valor F Valor p 

TP 2 29889 14944 0.82 0.458 

VR 2 376626 188313 10.28 0.001 

TP*VR 4 46958 11740 0.64 0.640 

Error 18 329653 18314   

Total 26 783126    
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