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RESUMEN 

 

En el presente trabajo se evaluó la capacidad de una cepa fúngica, Fusarium solani, 

para remover vapores de metanol (MeOH), en un sistema de biofiltración. El biofiltro 

fue operado durante 192 días englobados en seis fases, cada una diferenciada por 

alguna modificación en la carga de entrada (IL), el tiempo de retención en el lecho 

vacío (TRLV), el flujo del gas (Q) y/o medio mineral (MM) probado. Además se 

realizaron dos pruebas de robustez, la primera fue incrementando drásticamente la IL 

hasta 263.1 ± 22 g m-3 h-1 alcanzando así la CE máxima obtenida durante todo el 

experimento de 222.2 g m-3 h-1. La segunda prueba fue mantener al sistema sin riego 

durante tres días consecutivos, teniendo fuertes afectaciones en la CE.  

El uso de anillos de cerámica permitió una baja caída de presión, debido a su buena 

resistencia mecánica y alto grado de vacío. La baja caída de presión fue constante en 

todas las fases, aun cuando se realizó una mezcla de empaques, añadiendo perlita al 

biofiltro. También es posible, que la presencia de moscas haya contribuido a mantener 

limitado el crecimiento fúngico.   

La fuente de nitrógeno y su concentración en el MM también fue un factor importante. 

Se demostró que la CE mejoró al emplear una fuente más disponible para los hongos 

como el NH4
+ (amonio) en lugar de NO3

- (nitratos).  

Finalmente, con la cuantificación de CO2 y el cálculo de la mineralización, se probó 

que existió una degradación importante del contaminante.  

 

Palabras clave: Fusarium solani, metanol, anillos de cerámica, perlita, amonio, 

nitratos. 
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ACRÓNIMOS 

ɛ Espacio vacío 

𝜌𝑎𝑝𝑎𝑟𝑒𝑛𝑡𝑒 Densidad aparente (g L-1) 

𝜌𝑟𝑒𝑎𝑙 Densidad real (g L-1) 

AC Anillos de cerámica 

ATP Adenosín trifosfato 

CE Capacidad de eliminación (g m-3 h-1) 

Ce Concentración de entrada (g m-3) 

CEBB Capacidad de eliminación basada en biomasa (g g-1 h-1) 

CI Carbono inorgánico 

CO Carbono orgánico 

COT Carbono orgánico total 

COVs Compuestos orgánicos volátiles 

CRA Capacidad de retención de agua (%) 

EPA Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos 

ER Eficiencia de remoción (%) 

Euc-NR Nitrato reductasa asimilatoria eucariota 

FID Detector de ionización de llama (siglas en inglés) 

IL Carga de entrada (g m-3 h-1) 

MeOH Metanol 

MM Medio mineral (MM1, MM2, MM3; se emplearon 3 medios) 

NiR Nitrito reductasa 

NRasa Nitrato reductasa 

NOM Norma oficial mexicana 



VI 

NOx Óxidos de nitrógeno 

NRasa Nitrato reductasa 

PCO2 Producción de dióxido de carbono (g m-3 h-1) 

Q Flujo de aire (L min-1) 

RCF Fuerza centrífuga relativa (siglas en inglés) 

SOx Óxidos de azufre 

SSV Sólidos suspendidos volátiles 

TCD Detector de conductividad térmica (siglas en inglés) 

TRLV Tiempo de retención en el lecho vacío (min) 
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1. INTRODUCCIÓN 

La contaminación atmosférica puede ser de origen natural o provocada por actividades 

humanas. Los principales (pero no los únicos) contaminantes gaseosos del aire son el 

ozono (O3), los óxidos de azufre (SOx) y de nitrógeno (NOx), monóxido de carbono 

(CO) y Compuestos Orgánicos Volátiles (Cárdenas et al. 2003). 

Los Compuestos Orgánicos Volátiles (COVs) son particulares en el sentido que pueden 

provocar una toxicidad directa e indirecta a la salud humana. Los daños directos 

producen problemas respiratorios, irritación de ojos, garganta, mareos y pueden 

provocar efectos psiquiátricos (irritabilidad, dificultad de concentración, etc.) a largo 

plazo, así como daños renales, hepáticos o al sistema nervioso central. También cabe 

destacar que algunos COVs se han reportado como potenciales cancerígenos. A nivel 

de daños indirectos, los COVs pueden combinarse con los óxidos de nitrógeno, en 

presencia de luz solar, generando esmog fotoquímico, cuyo principal componente es el 

ozono (Gobierno de España, 2021). 

Ante este tipo de contaminantes se han desarrollado tecnologías de remoción que se 

emplean para disminuir o tratar las emisiones de los COVs. Dentro de la amplia gama 

de tratamientos los métodos biológicos han sobresalido debido a que pueden ser 

utilizados para una amplia gama de contaminantes (Ramírez-López, et al. 2010). En la 

presente investigación será evaluado el desempeño del hongo Fusarium solani para 

tratar un COV como el metanol. 

 

1.1. Compuestos orgánicos volátiles 

Para la Directiva de la Unión Europea (DIRECTIVE 2004/42/CE) un compuesto 

orgánico volátil es aquel “compuesto orgánico que tiene un punto de ebullición inicial, 

igual o menor a 250 °C medidos a una presión estándar de 101.3 kPa”.  

Por otro lado, dentro de la normatividad mexicana, los COVs se definen como 

“cualquier compuesto químico orgánico volátil que participa en reacciones 

fotoquímicas en la atmósfera y que con los óxidos de nitrógeno en presencia del calor 
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y la luz solar forman ozono” (NOM-123-SEMARNAT-1998; NOM-121-

SEMARNAT-2000). 

Ciertos COVs se generan de manera natural. La fuente principal de estas emisiones 

proviene del follaje de la vegetación terrestre (árboles, arbustos, pastos, helechos y 

musgos), mientras que las fuentes de menor emisión son los océanos y el suelo. Los 

árboles constituyen la mayor parte de las emisiones biogénicas de los COVs 

comprendiendo cerca del 75 % del total, liberándose en la atmósfera en forma de 

isoprenos e isoterpenos. Algunos isoprenos son emitidos por las hojas caducas de los 

árboles, mientras que los isoterpenos son dominantes en los bosques coníferos 

(Guenther et al. 2006). Los COVs son también emitidos por fuentes industriales y por 

productos de uso cotidiano como aquellos empleados en interiores, pinturas, 

revestimientos, muebles, linóleo, etc. (Arulneyam y Swaminathan, 2003; Morales et 

al. 2017). 

 

1.2. Metanol 

El metanol (MeOH), de fórmula CH3OH, tiene las siguientes propiedades físicas y 

químicas: peso molar de 32 g mol-1, temperatura de ebullición a 1 atm a 65 °C, densidad 

de 0.787 kg L-1 (agua=1), presión de vapor de 128 hPa (a 20 °C), capacidad calorífica 

de 42.59 J mol-1 K-1, además es altamente soluble en agua (Asinger, 1986; Ott et al. 

2012; Afeefy, 2021). Por tal motivo y dadas las definiciones de COV antes 

mencionadas, el metanol es un COV puesto que su punto de ebullición es inferior a los 

250°C a una presión estándar, como lo señala la Directiva de la Unión Europea. 

Además, las reacciones químicas que se producen en la atmósfera son acordes a la 

definición de las Normas Oficiales Mexicanas (NOM-123-SEMARNAT-1998 y 

NOM-121-SEMARNAT-2000). La figura 1 muestra la serie de reacciones de 

oxidación y fotólisis que se producen a partir del MeOH para la formación de O3 (Tie 

et al. 2003).  
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𝐶𝐻3𝑂𝐻 + 𝑂𝐻
• + 𝑂2 → 𝐻𝑂2

• + 𝐶𝐻2𝑂 + 𝐻2𝑂    

𝐶𝐻2𝑂 + ℎ𝑣 + 2𝑂2 → 2𝐻𝑂2
• + 𝐶𝑂 

𝐻𝑂2
• + 𝑁𝑂 → 𝑁𝑂2 + 𝑂𝐻

• 

𝑁𝑂2 + ℎ𝑣 → 𝑁𝑂 + 𝑂
• 

𝑂• +𝑂2 → 𝑂3 

Figura 1. Reacciones fotoquímicas del metanol para producir ozono 

(Tie et al., 2003) 

 

Según la Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos (EPA por sus siglas en 

inglés) en el 2023, el metanol fue el COV más emitido a la atmósfera en ese país, con 

cerca de 43 823.06 toneladas al año, cantidad que abarca tanto emisiones 

antropogénicas móviles como fijas. De ese total, el 61.2 % de las emisiones son 

causadas por fuentes fijas.  

Las fuentes fijas son más fáciles de tratar por liberar emisiones siempre focalizadas en 

un mismo lugar, en el cual se puede instalar un sistema de tratamiento. Dentro de las 

industrias involucradas en las emisiones puntuales de vapores de metanol, destaca la 

industria papelera con emisiones aproximadas de 20 636.87 toneladas anuales, seguido 

de las industrias química y los productos de madera con 2 427.33 y 2 364.07 toneladas 

respectivamente; otras industrias como textiles, minería, equipos de transporte, 

residuos peligrosos, maquinaria, imprenta, etc., también están involucradas, aunque en 

menor medida. (EPA, 2023). El porcentaje equivalente a cada industria relacionada con 

las emisiones de vapor está representado en la Figura 2. 
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Figura 2. Porcentajes de emisión de vapores de metanol por fuentes fijas industriales) 

(EPA, 2023) 

Nota: Otras industrias abarca computadoras/equipos electrónicos, fabricación miscelánea, 

terminales de granel de petróleo, residuos peligrosos, bebidas, metales primarios, producto 

textil, impresión, maquinaria, utilidades eléctricas y minería de metales. Todas las anteriores 

con aportación inferior al 0.1 % de las emisiones de metanol. 

 

1.3. Tratamientos de COVs 

Los métodos para el control de COVs se pueden clasificar en fisicoquímicos y 

biológicos. La elección del método de control de la contaminación debe tomar en 

cuenta aspectos como las características del contaminante, de la corriente contaminada, 

la eficiencia de remoción requerida, posibilidad de recuperar y reutilizar el 

contaminante y los requerimientos de potencia, de suministros y de mantenimiento 

(Cárdenas et al. 2003). 
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1.3.1. Tratamiento fisicoquímico 

Existen algunos métodos fisicoquímicos empleados para el tratamiento de COVs como 

lo son la adsorción, absorción, incineración térmica u oxidación catalítica, los cuales 

se describen en la Tabla 1. 

 

Tabla 1. Tratamientos fisicoquímicos de compuestos orgánicos volátiles 

(Cárdenas et al. 2003) 

Tratamiento  Método  

Incineración 

Proceso en el cual el gas contaminado es capturado por un sistema 

industrial de ventilación, precalentado, mezclado y oxidado a 

altas temperaturas que da como resultado principalmente CO2 y 

vapor de agua. Puede existir incineración térmica o catalítica.  

Absorción 

Método de transferencia de masa donde los COVs contenidos en 

el flujo de aire son impulsados a un líquido absorbente. El 

absorbente empleado dependerá de las características del COV a 

remover.  

Adsorción  
Proceso donde las moléculas de COVs son transferidas de la fase 

gaseosa a la superficie sólida del adsorbente.   

Condensación  
La remoción del contaminante se lleva a cabo por el cambio de 

fase gas a líquido, por aumento de presión o enfriamiento.  

 

A pesar de la amplia gama de tratamientos fisicoquímicos para los COVs, éstos generan 

contaminación secundaria o subproductos no deseados como son: los productos de 

combustión y los COVs no tratados que son transferidos a otra fase. Además, la 

inversión, operación y mantenimiento requieren grandes costos iniciales (Khan et al. 

2000; Cárdenas et al. 2003), por lo que, de manera alternativa, se puede optar por el 

empleo de métodos biológicos para el tratamiento de aire contaminado. 
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1.3.2. Tratamiento biológico 

Los procesos biológicos son normalmente usados para el tratamiento de grandes 

volúmenes de aire (rango de 100 a 100 000 m3 h-1), con bajas concentraciones de COVs. 

Los costos operativos son bajos en comparación con los tratamientos fisicoquímicos. 

Una ventaja más es que se producen pocos desechos secundarios, contrariamente a lo 

que ocurre en procesos fisicoquímicos (Mudliar et al., 2010; Detchanamurthy y 

Gostomsky, 2012). El contaminante es empleado por los microorganismos para 

convertirlo en sustancias menos peligrosas como el CO2, H2O y biomasa (Ferdowsi et 

al., 2017).  

Los tratamientos biológicos se consideran como tecnologías verdes ya que no requieren 

un uso intensivo de energía, no emplean sustancias peligrosas para su operación ni 

requieren condiciones extremas de trabajo. Los sistemas que se emplean son los 

biolavadores, biofiltros de lecho escurrido y biofiltros de lecho fijo, éstos dependen de 

las condiciones proporcionadas para los microorganismos y del flujo de la fase líquida 

(Cárdenas et al. 2003). 

 

1.3.2.1. Biolavador 

Los biolavadores son sistemas idóneos para compuestos que son muy solubles en agua 

y en concentraciones inferiores a los 5 g m-3. Se caracterizan por tener dos componentes 

principales, el primero es una torre de absorción en donde se lleva a cabo la 

solubilización de los contaminantes, el segundo es un biorreactor en el cual los 

contaminantes son degradados por microorganismos en suspensión (Cabrera et al., 

2019). 

La separación de los procesos de absorción y de biodegradación en dos reactores 

distintos permite tener un mejor control, pudiendo ajustar el flujo y el pH de la solución 

acuosa, evitando así la acumulación de productos dañinos para los microorganismos. 

Sin embargo, algunas desventajas se presentan como el requerimiento de dos equipos, 

que conlleva grandes costos de operación y mantenimiento y la generación de residuos 

como lodos (Cárdenas et al. 2003; Yuwono et al. 2004; Cabrera et al., 2019). 
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1.3.2.2. Biofiltro de lecho escurrido 

Este sistema biológico, al igual que el biolavador, es idóneo para compuestos solubles 

en agua y preferentemente para contaminantes con concentraciones inferiores a los 5 g 

m-3. En este tipo de biorreactor, no son necesarios dos equipos, y se realiza la absorción 

y la biodegradación en un solo lecho empacado que recibe continuamente una 

recirculación de medio mineral. La biopelícula se encuentra fijada en un material de 

empaque y está rodeada por una solución acuosa. Los contaminantes son primeramente 

absorbidos en la fase acuosa para después ser degradados por los microorganismos.  

Los biofiltros de lecho escurrido pueden presentar deficiencias como altos costos de 

inversión, operación y mantenimiento, el crecimiento excesivo de la biomasa puede 

provocar que el sistema se sature y que se requiera que el material de empaque sea 

reemplazado regularmente. Por otro lado, sus principales ventajas son similares a las 

descritas en el biolavador, ya que existe una recirculación de líquido que ayuda al 

apartamiento de los productos dañinos de reacción y el ajuste de pH ayuda a tener un 

mejor control del proceso biológico (Cárdenas et al. 2003; Yuwono et al. 2004). 

 

1.3.2.3. Biofiltro de lecho fijo 

Los biofiltros son reactores en los que una corriente de aire húmedo y contaminado 

atraviesa un lecho empacado húmedo donde se encuentra fija la película microbiana. 

Los gases contaminados son transportados desde la fase gaseosa hacia la fase acuosa 

donde está la biopelícula microbiana, tras lo cual ocurre la oxidación biológica de los 

COVs (Mudliar et al. 2010). La diferencia con el biofiltro de lecho escurrido es que no 

se proporciona una recirculación ininterrumpida de solución acuosa. Generalmente, la 

corriente del gas se humidifica antes de ingresar al biofiltro, y suele haber un riego 

intermitente de solución acuosa mineral para mantener el contenido de humedad de la 

biopelícula y aportar los nutrientes esenciales a la actividad microbiana. 

Este sistema ha sido el sistema biológico más comúnmente empleado para el 

tratamiento de emisiones gaseosas de COVs (Cruz-García et al., 2019). La efectividad 

dependerá del material de soporte por las características que pueda aportar (porosidad, 
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resistencia a la compactación, capacidad de retención de agua y la capacidad que tengan 

de albergar al microorganismo) (Cabrera et al., 2019). Este tipo de biorreactor puede 

ser usado para tratar compuestos poco solubles en agua, dado que el contenido de agua 

en el empaque es mínimo. Sin embargo, se presentan algunas desventajas en este 

sistema, como lo es el poco o nulo control de las condiciones de reacción, ya que 

generalmente los microorganismos no son resistentes a un cambio radical en el flujo 

del gas (Cárdenas et al. 2003; Yuwono et al. 2004; Cabrera et al., 2019). Otra limitante 

radica en que dado que la biodegradación se lleva a cabo en la fase acuosa, la velocidad 

de la transferencia de masa puede no ser la adecuada para la eliminación del 

contaminante (Ferdowsi et al., 2017). Además, en estos sistemas puede ocurrir la 

obstrucción del empaque debido al exceso de biomasa, generando zonas muertas donde 

no pasa el aire y con ello caminos preferenciales, seguido por una disminución de la 

eficiencia y un deterioro del medio filtrante (Mudliar et al., 2010; Detchanamurthy y 

Gostomsky, 2012). 

A pesar de los inconvenientes, este sistema presenta ventajas como una alta superficie 

de contacto entre el gas y los microorganismos, el sistema de operación es sencillo, no 

requiere grandes costos de inversión y puede ser conveniente para operarse con 

intermitencia (Cárdenas et al. 2003; Cabrera et al., 2019).  

 

1.4. Microorganismos en biofiltros 

En el proceso de biofiltración de los COVs se han encontrado levaduras, bacterias y 

hongos filamentosos. Aunque los microorganismos más investigados son las bacterias, 

los hongos también han adquirido un papel fundamental en el tratamiento de COVs al 

reportarse una capacidad de eliminación igual o mayor que las bacterias. Un biofiltro 

fúngico puede contribuir a obtener mejores tasas de degradación que aquellos sistemas 

que operan con bacterias (Revah et al. 2011; Detchanamurthy y Gostomsky, 2012). En 

particular, hongos como Fusarium solani (F. solani) han sido reportados en la 

degradación de COVs hidrófobos e hidrófilos (Morales et al. 2017; Vergara-Fernández 

et al. 2020). 
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1.4.1. Fusarium solani 

Fusarium solani es un hongo filamentoso que comúnmente se encuentra en el suelo y 

en material vegetal en donde actúa como descomponedor. Está relacionado con 

enfermedades humanas, animales y vegetales. En los humanos se asocia con micosis 

invasiva en personas inmunocomprometidas o inmunodeprimidas, así como 

infecciones cutáneas. En la vegetación también es patógeno de plantas 

económicamente importantes para el sector agrícola como los guisantes, cucurbitáceas, 

papas, etc. (Gupta et al. 2000; Zhang et al. 2006). 

A pesar de los efectos adversos a la salud humana y los daños ocasionados en la 

agricultura, F. solani ha sido objeto de diversas investigaciones, como el empleo de 

este hongo como potencial para la síntesis de nanopartículas de plata (Ingle et al., 

2009); para su uso en biorremediación de iones de plata y zinc (El Sayed y El-Sayed, 

2020a; El Sayed y El-Sayed, 2020b ) y en el tratamiento de compuestos hidrófobos 

(tolueno, n-hexano, n-pentano, etc.) mediante procesos de biofiltración (Arriaga y 

Revah, 2005; Morales et al. 2017, Vergara-Fernández et al. 2020).  

 

1.5. Biofiltración fúngica 

El empleo de hongos filamentosos en procesos de biofiltración provoca algunos 

inconvenientes en la presión dentro del sistema, pero también llega a ofrecer algunas 

ventajas para la eliminación de COVs. A continuación, se describen algunas 

desventajas y ventajas de la biofiltración fúngica.  

 

1.5.1. Desventajas 

Los inconvenientes que presenta la biofiltración fúngica son variados, sin embargo, 

destaca la caída de presión y crecimiento excesivo del micelio de los hongos. La caída 

de presión se presenta por la disminución del espacio libre dentro del biofiltro, 

originado por el taponamiento causado por los filamentos del hongo. En conjunto esto 
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provoca un decaimiento en la eficiencia de remoción del compuesto a tratar (Cheng et 

al. 2016; Lu et al, 2019). 

 

1.5.2. Ventajas 

Los hongos poseen la característica de ser altamente resistentes ante condiciones 

extremas, como a) las variaciones de pH, pudiendo mantener su actividad en un rango 

ácido (2 < pH < 7). Cabe señalar que el pH de un biorreactor puede ser modificado por 

la misma actividad microbiana (Estrada et al. 2013); b) contenido de humedad, a 

diferencia de un biofiltro bacteriano, la actividad fúngica puede mantenerse aun cuando 

se presenta una disminución del contenido de agua; así se requiere menos control ante 

las posibles fallas en el control de humedad o si el sistema de riego presenta 

interferencias (Jiménez, 2020); y c) resulta muy útil para compuestos hidrófobos 

debido al aumento del área superficial por el crecimiento de micelio aéreo lo que 

favorece la transferencia del contaminante a la biomasa (Morales et al. 2017). 

Dados los beneficios mencionados, se han realizado diversas investigaciones 

empleando cepas puras o en consorcios de hongos de Fusarium solani, (cepa fúngica 

de interés en esta investigación) para la remoción de contaminantes presentes en el aire. 

 

1.6. Material de soporte 

Los materiales de soporte dentro del biofiltro pueden ser orgánicos o inorgánicos, sin 

embargo, estos últimos se pueden caracterizar mejor durante la experimentación, es 

decir ofrecen la reducción del número de incógnitas operativas que comúnmente 

aparecen en la discusión del rendimiento de los biofiltros (Omil et al. 2008). Ante esto, 

los anillos de cerámica por su rugosidad y espacio poroso ofrecen una mayor área para 

la colonización y formación de biopelícula fúngica.  

Otro de los parámetros a considerar en los materiales de soporte es la capacidad de 

retención de agua, la cual Prado et al. (2002) reportan que ésta actúa como reservorio 

de nutrientes para los microorganismos. La perlita ha sido ampliamente usada en la 
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propagación de plantas por su capacidad de retener humedad, lo que implica que la 

liberación del líquido sea lenta y gradual, además es un material inerte, de pH neutro y 

conseguirla implica bajos costos (Acosta B, 2020). Dadas las razones anteriores, la 

perlita es un material de soporte comúnmente usado en los procesos de biofiltración. 

 

2. ANTECEDENTES 

 

El metanol al ser el COV de mayor emisión por la actividad industrial, se ha convertido 

en un objeto de estudio actual para el tratamiento de aire contaminado con este 

compuesto. A continuación, se describen algunas investigaciones dedicadas al 

tratamiento de aire contaminado por este compuesto mediante procesos de 

biofiltración, en donde se evalúan tanto microorganismos como medios de soporte 

dentro del biofiltro. 

 

2.1. Biofiltración de metanol 

Omil et al. (2008) realizaron una investigación para tratar vapores de metanol en un 

reactor de biopelícula tubular seco, empleando anillos de cerámica como soporte de los 

microorganismos. Reportaron que los anillos de cerámica ofrecen un aporte sustancial 

para el crecimiento de la biopelícula y por lo tanto para la remoción del metanol, puesto 

que la experimentación la realizaron con y sin soporte. Además, cuantificaron una 

capacidad máxima de eliminación de metanol de 116.7 g m-3 h-1 (2.8 kg m-3 d-1) 

manteniendo un tiempo de retención en el lecho vacío de 43.5 s.  

En el 2010, Ramírez-López et al., evaluaron las cáscaras de cacahuate como medio de 

soporte dentro de un biofiltro para tratar vapores de MeOH. Demostraron que las 

cáscaras son adecuadas como medio de biofiltración obteniendo una eficiencia de 

remoción del 96 y 92 % para cargas de entrada de 125 y 250 g MeOH m-3 h-1, 

respectivamente. El tiempo de retención en el lecho vacío fue de 19 segundos. Las 
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cascaras de cacahuate no recibieron un tratamiento o inoculación previa, y que al final 

del experimento, los nutrientes naturales de la cáscara disminuyeron cerca del 70 %. 

Palomo-Briones et al. (2018) monitorearon el desempeño de una población microbiana 

de Pichia pastoris en una serie de 3 biofiltros para tratar vapores de metanol. 

Obtuvieron remociones en promedio de 300.7, 539.7 y 421.7 g m-3 h-1 para el primero, 

segundo y tercer biofiltro, respectivamente, con un tiempo de retención de 60 segundos. 

La diferencia de remoción fue causada por la contaminación con microorganismos 

ajenos a la cepa original. 

Guerrero et al. (2019) encontraron una remoción total de metanol en cargas de entrada 

de 263 g m−3 h−1 y la máxima capacidad de eliminación del sistema se obtuvo a tiempos 

de residencia en lecho vacío de 90 segundos. En cuanto a formaldehido midieron una 

capacidad de eliminación (CE) máxima de 330 g m-3 h-1. Todo lo anterior en un biofiltro 

de turba y perlita (como material de soporte) inoculado con Pichia pastoris. 

En el mismo año Cruz-García et al. (2019) evaluaron la eficiencia de remoción de 

metanol mediante un biofiltro con inóculo proveniente de lodos activados con perlita 

como soporte del inóculo, obteniendo una capacidad máxima de eliminación de 342.8 

g m-3 h-1 en un tiempo de retención de 60 segundos. Posteriormente identificaron los 

microorganismos dentro del sistema encontrando diversidad de bacterias, levaduras y 

hongos. Los hongos fueron identificados como Alternaria alternata, Talaromyces 

pinophilus y Fusarium solani. 

 

2.2. Fusarium solani en biofiltración 

Morales et al. (2017) demostraron que el consorcio de F. solani y Rhodococcus 

erythropolis presentó mejor degradación de COVs hidrófobos como el benzo[α]pireno, 

tolueno y formaldehido en comparación de la operación de un biofiltro con una sola 

especie. En esta investigación se midió la hidrofobicidad superficial de los 

microorganismos y se reportó que F. solani aumenta la solubilidad de los compuestos 

hidrófobos debido a una proteína llamada hidrofobina.  
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En 2020, Vergara-Fernández et al. evaluaron a F. solani y un consorcio de bacterias 

metanótrofas (Methylomicrobium colección ATCC 33003 y Methylocystis sp. ATCC 

4924) para la degradación de metano, así como el uso de la biomasa fúngica como 

potenciador de la biodisponibilidad del metano en la biopelícula de las bacterias. 

Encontraron que F. solani no solo promovió la transferencia de masa del metano a la 

biopelícula, sino que además contribuyó a la degradación del contaminante.  

Jiménez D. (2020) evaluó el potencial de tres hongos para la degradación de vapores 

de metanol, mediante ensayos en lote, empleando perlita como soporte del inóculo y 

encontrando que la cepa fúngica de F. solani mantuvo una degradación de 11.5 mg 

MeOH g-1 de soporte h-1 (el experimento se realizó en microcosmos), además F. solani 

resistió a la concentración más alta de metanol a la que fue sometido (17.1 g m-3). 

La mayoría de los estudios reportan mejoras en la remoción de COVs de naturaleza 

hidrófoba empleando consorcios de microorganismos que incluyen hongos. Por lo que 

también es interesante investigar el potencial de cepas fúngicas en el tratamiento de 

COVs de carácter hidrófobo, como el metanol.  

 

3. OBJETIVOS 

3.1. Objetivo general 

Evaluar el desempeño de Fusarium solani en el bioproceso de remoción de metanol en 

un sistema continuo (biofiltro). 

 

3.2. Objetivos específicos 

- Hallar condiciones operativas (tiempo de retención en el lecho vacío, carga de 

metanol, flujo del gas) en las cuales el biofiltro presenta la mejor capacidad de 

eliminación. 

- Determinar la influencia de factores como el pH y aporte nutrimental en la 

capacidad de eliminación y eficiencia de remoción del contaminante. 

- Estimar el destino del contaminante (CO2, biomasa, solubilización). 
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4. JUSTIFICACIÓN 
 

Cientos de productos que afectan nuestra vida diaria se originan a partir del metanol 

como un componente químico esencial. Los automóviles, camiones, autobuses, barcos, 

estufas, hornos, etc. utilizan cada vez más el metanol como combustible con bajo 

contenido de carbono y carbono neto neutro (Methanol Institute, 2021). 

Por otro lado, el control de la calidad del aire es cada vez más investigado. Es por esto 

que se ha elegido al metanol como el contaminante a tratar, puesto que además de 

provocar daños a la salud, es el COV más emitido, específicamente en fuentes fijas con 

cerca del 63 % del total de emisiones de este contaminante. 

Aunado a esto, las investigaciones que se han realizado empleando al hongo Fusarium 

solani son variadas y escasas, pero aun así este microorganismo ha demostrado la 

capacidad de degradar COVs, por lo que la presente investigación aportará información 

del comportamiento del hongo respecto a las concentraciones de metanol a las que se 

expondrá. 

 

5. HIPÓTESIS 

Fusarium solani fue encontrado entre un consorcio de microorganismos capaces de 

degradar metanol con una carga de entrada de 342.8 g m-3 h-1. Por lo que operar un 

reactor con condiciones iniciales similares para evaluar la actividad del hongo resulta 

útil para conocer su aporte como monocultivo. Es por esto que se espera que F. solani 

tenga la capacidad de remover cargas de entrada de metanol iguales o superiores a los 

300 g m-3 h-1. 
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6. METODOLOGÍA 
 

Los experimentos se realizaron en el laboratorio 2 de Electroquímica, laboratorio 6 de 

Instrumentación y laboratorio de Microbiología que se encuentran en el edificio del 

área de Ingeniería Ambiental en la Universidad del Mar, campus Puerto Ángel. 

 

6.1. Activación, conservación y reproducción de la cepa fúngica de Fusarium 

solani.  

F. solani se cultivó a partir de una cepa aislada previamente por Jiménez (2020) que se 

encontraba resguardada en el laboratorio de investigación de la Universidad del Mar, 

campus Puerto Ángel. El hongo fue activado y conservado en cajas Petri (en 

condiciones de esterilidad) en medio agar rosa de bengala con cloranfenicol (marca 

Merck). Este medio permitió el óptimo desarrollo del hongo e inhibió el crecimiento 

bacteriano no deseado. Posteriormente, se tomó una muestra del hongo y se añadió en 

matraces que contenían 200 mL de caldo nutritivo (marca BD Bioxon). El cultivo se 

mantuvo en una incubadora orbital (Prendo INO 650V-9) a una temperatura de 30°C 

con una agitación de 180 rpm durante una semana. 

 

6.2. Inoculación 

La biomasa obtenida en el cultivo se filtró con agua destilada esterilizada, con el fin de 

eliminar los residuos del caldo nutritivo para posteriormente inocular los anillos de 

cerámica en condiciones iniciales de esterilidad. 

La inoculación se llevó a cabo bajo una campana de flujo laminar con mecheros Bunsen 

para mantener un ambiente estéril y disminuir el riesgo por contaminación cruzada. 

Las formaciones por agrupación del crecimiento del hongo en medio líquido fueron 

separadas lo más posible con ayuda de una espátula. El inóculo se mezcló 

homogéneamente con 2.4 L de anillos de cerámica de los cuales se destinó 1.2 L para 

cada módulo del biofiltro. 
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6.3. Soportes inorgánicos para la inmovilización de microorganismos 

Durante las fases I, II, P, II-P y II-S (explicadas más adelante en el apartado 6.7), se 

emplearon anillos de cerámica (AC), marca BIPRO como soporte de F. solani puesto 

que poseen una superficie adecuada para el desarrollo y crecimiento del hongo y un 

alto espacio de vacío para prevenir caída de presión por desarrollo excesivo de biomasa 

dentro del lecho filtrante (Aizpuru et al, 2005). En la fase III se agregó perlita (Hydro-

Environment) al biofiltro para aportar capacidad de retención de agua a los AC. En este 

caso se utilizó una relación v/v de 5:1 (AC: perlita). Se mantuvo el volumen de cada 

módulo (1.2 L), retirando AC y compensando el volumen removido con perlita. 

Se determinó la densidad real y aparente, espacio vacío y la capacidad de retención de 

agua de cada soporte, como lo describe Cruz-García (2018). 

 

6.3.1. Densidad aparente 

La densidad aparente (𝜌𝑎𝑝𝑎𝑟𝑒𝑛𝑡𝑒) expresada en g L-1 (Ecuación 1) es la relación de peso 

de soporte por unidad de volumen. Para la determinación se empleó una probeta de 250 

mL conociendo el peso inicial y se señala en la Ecuación 1 como Pprobeta (g), 

posteriormente la probeta se llenó y pesó con el soporte (Pprobeta+soporte, g) hasta que se 

obtuvo el volumen total del instrumento (Vprobeta, mL). 

𝜌𝑎𝑝𝑎𝑟𝑒𝑛𝑡𝑒 =
𝑃𝑝𝑟𝑜𝑏𝑒𝑡𝑎+𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑒− 𝑃𝑝𝑟𝑜𝑏𝑒𝑡𝑎

𝑉𝑝𝑟𝑜𝑏𝑒𝑡𝑎
∗ 1000                                 Ecuación 1 

 

6.3.2. Espacio vacío (ɛ) 

El grado de vacío (adimensional) relaciona el volumen de vacío presente en un 

volumen de soporte. Se calculó con base en el volumen de agua necesario para cubrir 

los espacios vacíos del soporte anteriormente introducido en una probeta (Ecuación 2). 

Este volumen de agua (mL) fue obtenido por pesado (g), recordando que estos valores 

son equivalentes por la densidad del agua (𝜌𝑎𝑔𝑢𝑎: 1 g mL-1). 
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ɛ =
𝑎𝑔𝑢𝑎  𝑎ñ𝑎𝑑𝑖𝑑𝑎(𝑔)

𝜌𝑎𝑔𝑢𝑎∗𝑉𝑝𝑟𝑜𝑏𝑒𝑡𝑎
       Ecuación 2 

 

6.3.3. Densidad real  

La densidad real (ρreal) expresada en g L-1 corresponde a la densidad que poseen los 

materiales de soporte, sin contar los espacios vacíos. La ρreal se calculó de la siguiente 

manera: 

𝜌𝑟𝑒𝑎𝑙 =
𝜌𝑎𝑝𝑎𝑟𝑒𝑛𝑡𝑒

1−ɛ
        Ecuación 3 

 

6.3.4. Capacidad de retención de agua 

Para calcular el porcentaje de la capacidad de retención del agua (CRA, Ecuación 4) se 

saturó una cantidad de soporte con agua, se pesó y posteriormente, las muestras se 

sometieron a calor en una estufa hasta obtener un peso constante. Las muestras se 

mantuvieron aproximadamente 4 horas a una temperatura de 100°C. 

%𝐶𝑅𝐴 =  
𝑃𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑒 𝑠𝑎𝑡𝑢𝑟𝑎𝑑𝑜− 𝑃𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑒 𝑠𝑒𝑐𝑜

𝑃𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑒 𝑠𝑎𝑡𝑢𝑟𝑎𝑑𝑜
∗ 100     Ecuación 4 

 

6.4. Características del biofiltro 

El biofiltro empleado fue con dimensiones de escala de laboratorio, descritas más 

adelante. Se generó aire contaminado con metanol, iniciando con un compresor de aire 

(Thomas-pump, AP-40), y dividiendo el flujo de aire en dos corrientes mediante 

controladores de flujo másico (Aalborg). Una de estas corrientes atravesó un 

burbujeador lleno de metanol para saturarse con vapores del COV. La otra corriente de 

aire se humidificó haciéndola pasar por un burbujeador lleno de agua. Finalmente, las 

dos corrientes se unieron antes de ingresar al biofiltro por la parte superior. Ajustando 

la proporción de aire que pasa por el burbujeador lleno de metanol se pudo trabajar con 

diferentes concentraciones de entrada del COV.  
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El biofiltro fue cilíndrico y de acero inoxidable (Cruz-García, 2018); con una altura 

total de 0.52 m, dividido en dos módulos de 0.26 m de alto cada uno y un diámetro 

interno de 0.083 m, teniendo un volumen útil total de empaque de 2.4 L. En la parte 

superior, se localizaban dos válvulas de entrada, una se empleó para el suministro de 

medio mineral y la otra se destinó para el paso del flujo de aire a tratar. Para tomar las 

muestras de aire, se utilizaron las válvulas de muestreo ubicadas cerca de la entrada, en 

medio y en la salida del biofiltro, mientras que la que se localizó en la parte inferior fue 

empleada para muestrear los lixiviados (Figura 3).  

Inicialmente, dentro de cada uno de los módulos del biofiltro se añadieron 1.2 L con 

anillos de cerámica previamente inoculados con el hongo F. solani.  

 

 

Figura 3. Esquema del biofiltro 

1 compresor, 2 controlador de flujo másico, 3 metanol, 4 controlador de flujo másico, 5 

humificador, 6 corriente contaminada, 7 bomba peristáltica, 8 reservorio de nutrientes, 

9 sistema de riego, 10, 11 y 12 puntos de muestreo, 13 salida de lixiviados, 14 módulo 

superior, 15 módulo inferior. 
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6.5. Medio mineral 

Se pusieron a prueba dos tipos de medio mineral diferentes y una variación de uno de 

ellos, cuya composición se describe en la tabla 2. El primero (MM1) fue el descrito por 

Arriaga y Revah (2005). Además, al medio se agregaron 50 mg L-1 de cloranfenicol, 

para prevenir contaminación bacteriana (Zhang et al., 2020). El pH del medio se ajustó 

durante la fase I e inicios de la fase II a pH 7 con NaOH 0.1 mol L-1. En la fase V, se 

modificó la composición del medio mineral (MM2). Este se realizó cambiando la 

fuente de nitrógeno, manteniendo el mismo aporte total de nitrógeno (2.95 g L-1 de N), 

remplazando el NaNO3 por 11.24 g L-1 de NH4Cl, misma fuente que la empleada por 

Marycz et al. (2022) y manteniendo un pH de 4.0. 

En la fase VI, se cambió por completo el medio mineral (MM3) utilizando el descrito 

por Marycz et al. (2022), la mezcla mantuvo un pH neutro; además, en todo momento, 

se mantuvieron los 50 mg L-1 de cloranfenicol.  

 

Tabla 2. Composición de los tipos de medio mineral. 

MM1 MM2 MM3 

Cantidad 

(g L-1) 
Compuesto 

Cantidad 

(g L-1) 
Compuesto 

Cantidad 

(g L-1) 
Compuesto 

18 

1.3 

0.38 

0.25 

0.055 

0.015 

0.012 

0.013 

0.0023 

0.0015 

0.0015 

NaNO3 

KH2PO4 

MgSO4 7 H2O 

CaSO4 2H2O 

CaCl2 

FeSO4 7 H2O 

MnSO4 H2O 

ZnSO4 7 H2O 

CuSO4 7 H2O 

CoCl2 6 H2O 

H3BO3 

11.24 

1.3 

0.38 

0.25 

0.055 

0.015 

0.012 

0.013 

0.0023 

0.0015 

0.0015 

NH4Cl 

KH2PO4 

MgSO4 7 H2O 

CaSO4 2H2O  

CaCl2 

FeSO4 7 H2O 

MnSO4 H2O 

ZnSO4 7 H2O  

CuSO4 7 H2O  

CoCl2 6 H2O  

H3BO3 

1 

15.2 

3 

0.5 

NH4Cl, 

Na2HPO4 2H2O 

KH2PO4 

NaCl 

 

MM1: medio mineral 1; MM2: medio mineral 2; MM3, medio mineral 3. 
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6.6.  Mediciones analíticas en el biofiltro 

Se llevaron a cabo mediciones durante la operación del biofiltro. Se analizó la 

concentración de metanol y CO2 en la fase gaseosa; en la fase sólida se cuantificó la 

biomasa y finalmente en los lixiviados se midió el pH, el Carbono Orgánico Total 

(COT) y los sólidos suspendidos (SS). Así como también se monitoreó la caída de 

presión empleando un tubo en U.  

 

6.6.1. Cuantificación de la fase gaseosa 

La medición de esta fase se realizó cinco días a la semana, durante aproximadamente 

28 semanas. Las muestras de aire se tomaron en la entrada, en medio y en la salida del 

biofiltro. El gas fue contenido en bulbos herméticos muestreadores de aire de 500 mL. 

La medición de concentración de metanol y de CO2 se realizó en un cromatógrafo de 

gases Marca Agilent Technologies GC, modelo 6890A calibrado previamente. Todas 

las muestras se cuantificaron por triplicado. 

 

6.6.1.1. Cuantificación de metanol 

Las mediciones de la concentración de metanol en la fase gaseosa del biofiltro se 

realizaron tomando muestras en los puntos de muestreo (Figura 3), y se cuantificó el 

contaminante mediante un cromatógrafo de gases (Marca Agilent Technologies GC, 

modelo 6890A) equipado con un detector de ionización de llama (FID, por sus siglas 

en inglés) y una columna capilar HP-INNOWAX, manteniendo una temperatura de 

250 °C en el puerto de inyección y en el detector, mientras que en el horno se mantuvo 

una temperatura de 100 °C. Además, se utilizó nitrógeno como gas acarreador con un 

flujo de 2 mL min-1. El volumen de muestra que se inyectó en el equipo fue de 0.250 

mL con una jeringa hermética a gases.  
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6.6.1.2. Cuantificación de CO2 

Mediante un cromatógrafo de gases Marca Agilent Technologies GC, modelo 6890A, 

se realizaron las cuantificaciones de CO2 producido en el biofiltro, con una columna 

capilar HP-PLOT-Q y un detector de conductividad térmica (TCD, por sus siglas en 

inglés). Además, se usó nitrógeno como gas acarreador teniendo un flujo de gas de 3 

mL min-1. Las condiciones de temperatura fueron de 250°C para el inyector y el 

detector y 40°C para la columna. El volumen de muestra que se analizó en el equipo 

fue de 0.250 mL con una jeringa hermética a gases. 

 

6.6.2. Soporte microbiano 

Durante los días 92, 126, 164 y 192 se tomaron muestras de los anillos de cerámica y/o 

la perlita separándolos (en caso de mezcla) por tipo de soporte y por módulo. Además, 

se procuró que en cada ocasión, la cantidad de soporte extraído fuera la misma. El 

reemplazo de las muestras tomadas se realizó por la misma cantidad de soporte nuevo 

estéril. De las muestras obtenidas se determinó la biomasa y humedad presentes en 

ellas.  

 

6.6.2.1. Cuantificación de humedad  

Se realizó un monitoreo del contenido de humedad y biomasa mientras el biofiltro se 

mantuvo en operación, las muestras se tomaron de cada sección del biofiltro. 

La determinación del contenido de humedad (Ecuación 5) se realizó pesando muestras 

de anillos de cerámica y perlita inoculados y posteriormente se sometieron a un proceso 

de secado en una estufa a 100°C por 24 h.  

%𝐻𝑢𝑚𝑒𝑑𝑎𝑑 =
𝑃𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎− 𝑃𝑠𝑒𝑐𝑜

𝑃𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎
∗ 100      Ecuación 5 
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6.6.2.2. Cuantificación de biomasa 

Con la metodología señalada en la NMX-AA-034-SCFI-2015 se determinó la biomasa 

total. Las muestras secas obtenidas anteriormente (𝑃𝑠𝑒𝑐𝑜 , 𝑔) se sometieron a calor en 

una mufla a temperatura de 550°C por 2 h, posteriormente y una vez que las muestras 

estuvieron a temperatura ambiente, fueron pesadas nuevamente (𝑃𝑐𝑎𝑙𝑐𝑖𝑛𝑎𝑑𝑜 , 𝑔). La 

diferencia de los pesos arrojó el contenido de biomasa con dimensiones de mg por 

gramo de soporte (Ecuación 6). 

𝐵𝑖𝑜𝑚𝑎𝑠𝑎𝑇𝑜𝑡𝑎𝑙(𝑚𝑔 𝑔
−1) =

𝑃𝑠𝑒𝑐𝑜−𝑃𝑐𝑎𝑙𝑐𝑖𝑛𝑎𝑑𝑜

𝑃𝑠𝑒𝑐𝑜
∗ 1000    Ecuación 6 

 

6.6.3. Análisis de pH y cuantificación de materia orgánica en lixiviados 

La colección y medición del volumen de lixiviados se realizó semanalmente. De la 

muestra obtenida, se tomó la lectura de pH (Hanna Instruments, modelo HI 4211). El 

contenido del COT presente en el líquido fue determinado mediante un analizador 

(TOC VCSH, SHIMADZU). Una fracción homogénea de 40 mL de las muestras se 

centrifugó (Hettich Zentrifugen, EBA 21) previamente a 4 420 RCF (fuerza centrífuga 

relativa, por sus siglas en inglés) durante 10 min y el sobrenadante se diluyó en agua 

destilada con una relación 1:10, antes de realizar el análisis. La cuantificación de 

sólidos suspendidos volátiles (SSV) se realizó sobre el material sedimentado de manera 

análoga a lo reportado en el párrafo 6.6.2.2.  

 

6.7. Condiciones operacionales del biofiltro 

La condiciones ambientales en las que se encontró operando el biofiltro fueron 

controladas, manteniéndose en un laboratorio cerrado con temperatura de 25 °C y 

humedad de 38 %.  

Durante el experimento se varió la carga de metanol, el flujo del aire, el tiempo de 

retención dentro del sistema, el medio mineral y el empaque (Tabla 3). Entre cada 

cambio se esperó a que se alcanzara el estado estacionario, es decir, que existiera una 
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remoción estable del contaminante, con una variación menor al 10 % en la CE, durante 

por lo menos 4 días consecutivos (Zhang et al., 2008). A lo largo del experimento, 

también se modificó el riego con medio mineral (Tabla 4). 

Tabla 3. Condiciones operacionales del biofiltro 

Fase 
Tiempo 

(d) 

IL 

(g m-3 h-1) 

Ce  

(g m-3) 

Q  

(L min-1) 

TRLV 

(min) 
Empaque MM 

I 0-21 101.6 ± 3.9 1.7 ± 0.1 

2.4 1 
AC 

MM1 

II 22- 83 135.3 ± 11.0 2.3 ± 0.2 

P 84 263.1± 23.7 4.4 ± 0.4 

II-P 85-97 136.7 ± 5.2 2.3 ± 0.1 

II-S 98-126 133.8 ± 6.5 2.2 ± 0.1 

III 127-149 136.9 ± 8.1 2.3 ± 0.1 

AC + 

perlita 

IV 150-170 131.5 ± 10.2 3.3 ± 0.3 

1.6 1.5 V 171-178 138.7 ± 6.7 3.5 ± 0.2 MM2 

VI 179-192 138.9 ± 11.6 3.5 ± 0.3 MM3 
IL: Carga de entrada; Ce: Concentración de entrada; Q: flujo de aire; TRLV: Tiempo de 

retención en el lecho vacío; AC: anillos de cerámica y MM: medio mineral. 

 

La carga de entrada (IL, Ecuación 7) inicial de metanol fue de 101.6 ± 3.9 g m-3 h-1 

(Fase I, días 0-21, Tabla 3). A partir de la fase II, se aumentó la carga, manteniéndola 

constante en todo el experimento con un promedio de 135.97 ± 8.47 g m-3 h-1, a 

excepción de un pulso en el cual se aumentó la carga por un día (día 84). Así, durante 

la fase II (días 22-126), se probó el impacto de dos perturbaciones en el desempeño del 

sistema. La primera perturbación fue el pulso en la carga de entrada (que aumentó a 

263.1 ± 23.7 g m-3 h-1) en el día 84 (fase P). De esta manera, se evaluó la robustez del 

biofiltro en los días posteriores al aumento de carga (Fase II-P). La segunda 

perturbación fue un periodo de 2 días sin aporte de medio mineral (en el día 96 y 97), 

tras el cual se pudo evaluar la robustez del biofiltro ante una falla del sistema de riego 

o una disminución de la humedad y de los nutrientes en el lecho filtrante (Fase II-S).  

Para la Fase III, se sustituyó parte del empaque de anillos de cerámica por perlita (ver 

sección 6.3). Durante las fases I a III, el flujo de aire (Q) fue de 2.4 L min-1, de manera 

que se obtuvo un tiempo de retención en el lecho vacío (TRLV) de 1 minuto. A partir 

de la fase IV, se cambió el tiempo de residencia a 1.5 minutos, disminuyendo el flujo 

de aire a 1.6 L min-1. Es importante mencionar, que entre las fases II y III (exceptuando 
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el pulso), y las fases siguientes (IV, V y VI), la IL se mantuvo estable al igual que la 

concentración, pero una vez que el TRLV aumentó de 1 a 1.5 min, la concentración de 

entrada incrementó proporcionalmente. Así, al aumentar el TRLV, ajustando el flujo 

de aire que pasaba por el humidificador, se mantenía el aporte de la misma cantidad de 

contaminante (flujo de aire en el saturador de metanol), pero diluyéndolo en un flujo 

total de aire menor, aumentando así la concentración de entrada de metanol (de 2.3 a 

3.4 g m-3). Las Fases V y VI están relacionadas con un cambio de composición del 

MM.  

El aporte de nutrientes se realizó de manera diaria, excepto en el periodo sin riego 

donde se probó el impacto de una falta de riego durante 2 días consecutivos. Durante 

el inicio de la primera etapa (fase I, días 1-15) se añadió glicerol (1 g L-1) al MM1 como 

fuente de carbono adicional de fácil consumo, para promover el desarrollo de la 

biopelícula. Para evitar el desprendimiento inicial de biomasa durante la formación de 

la biopelícula por arrastre durante el riego con medio mineral, este fue inicialmente 

moderado, y realizado una sola vez al día a razón de 140 mL durante 1 min, 

recirculando 500 mL de MM1 con renovación cada semana (hasta el día 47). A partir 

del día 48, con una biopelícula más adherida al soporte, se realizó un riego diario con 

medio fresco, a razón de dos periodos de 2 minutos al día (12:00 am y 12:00 pm) para 

que se mantuviera la saturación de humedad en el empaque. El riego total diario fue de 

350 mL cuando el TRLV era de 1 min, y se disminuyó proporcionalmente a 215 mL al 

aumentar el TRLV a 1.5 min (a partir de la Fase IV), de manera que se consideró el 

menor arrastre de medio mineral en presencia de un menor flujo de aire. 

Adicionalmente, para limpiar el lecho filtrante de posibles subproductos de la 

degradación de metanol, se realizó una recirculación semanal con MM fresco durante 

30 min a partir del día 60. 

En cuanto al pH del MM1, para favorecer la actividad fúngica, éste fue inicialmente 

ajustado a 7 y progresivamente acidificado a 5.4 (a partir del día 63) y finalmente 

dejado en su valor no ajustado de 4.2 (a partir del día 87). Los valores de pH de los 

otros medios fueron mantenidos sin ajustarse.   
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Tabla 4. Condiciones de riego del biofiltro con medio mineral  

Fase Día Medio mineral Modalidad de riego 

I 1-15 
MM1 con glicerol (1 g L-1) 

Ajustado a pH 7 
1 min d-1 (140 mL), 500 mL 

recirculados, renovación semanal 
I, II 16-47 

MM1, ajustado a pH 7 

II 

 

48-59 4 min d-1 (350 mL d-1) 

60-62 4 min d-1 (350 mL d-1) 

+ 

1 recirculado de 500 mL semanal por 

30 min 
63-86 MM1, ajustado a pH 5.4 

87-94 

MM1, pH 4.2 

95-97 Sin riego 

II, 

III 
98-149* 

4 min d-1 (350 mL d-1) 

+ 

1 recirculado de 500 mL semanal por 

30 min 

IV 150-169 4 min d-1 (215 mL d-1) 

+ 

1 recirculado de 500 mL semanal por 

30 min 

V 170-178 MM2, pH 4.0 

VI 179-192 MM3, pH 7.0 

*En los días 121, 122 y 123 se realizó un recirculado de MM de 30 minutos al día, para lavar 

posibles subproductos generados en el lecho durante la falta de riego. 

 

6.8. Parámetros de caracterización y desempeño del biofiltro 

Las variables y parámetros empleados para caracterizar la operación del biofiltro son 

la carga de entrada (IL) y el tiempo de retención en el lecho vacío (TRLV), los cuales 

se describen en la Ecuación 7 y 8 respectivamente. 

𝐼𝐿 =  
𝑄

𝑉𝑅
𝐶𝑒          Ecuación 7 

𝑇𝑅𝐿𝑉 =  
𝑉𝑅

𝑄
          Ecuación 8 

Dónde: Q: flujo del aire (m3 h-1), VR: volumen del lecho de soporte (m3) y Ce: 

concentración de entrada (g m-3). 
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Para evaluar el funcionamiento y la eficacia del biofiltro, se emplearon cálculos para 

conocer la eficiencia de remoción, la capacidad de eliminación y la producción de CO2, 

así como el balance de carbono y mineralización para conocer el destino del 

contaminante. Estos cálculos se describen a continuación.  

 

6.8.1. Eficiencia de remoción   

La eficiencia de remoción (ER) que se encarga de medir el porcentaje de eliminación 

del metanol alcanzado en el biofiltro está en relación con la concentración del 

contaminante entrante (Ce, g m-3) y saliente (Cs, g m-3), y se calculó de la siguiente 

manera: 

%𝐸𝑅 =
𝐶𝑒−𝐶𝑠

𝐶𝑒
∗ 100                 Ecuación 9 

A partir de las mediciones de concentración de metanol a la mitad del biofiltro (salida 

del primer módulo, Cm, g m-3), se pudo también estimar la ER obtenida únicamente en 

el módulo superior: 

%𝐸𝑅 (𝑚𝑜𝑑 𝑠𝑢𝑝) =
𝐶𝑒−𝐶𝑚

𝐶𝑒
∗ 100               Ecuación 10 

La ER observada en el módulo inferior se puede deducir de las ecuaciones anteriores: 

%𝐸𝑅 (𝑚𝑜𝑑 𝑖𝑛𝑓) =
𝐶𝑚−𝐶𝑠

𝐶𝑒
∗ 100 = %𝐸𝑅 −%𝐸𝑅 (𝑚𝑜𝑑 𝑠𝑢𝑝)            Ecuación 11 

 

6.8.2. Carga y capacidad de eliminación 

La capacidad de eliminación (CE) expresada en g m-3 h-1, señala la velocidad de 

transformación del contaminante por unidad de volumen del empaque, por lo que está 

en función del volumen del lecho de soporte (𝑉𝑅 ,𝑚
3) con respecto al caudal total del 

gas (Q, m3 h-1).  

𝐶𝐸 =
(𝐶𝑒−𝐶𝑠) 𝑄

𝑉𝑅
         Ecuación 12 
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6.8.3.  Producción de CO2 (PCO2) 

La producción de CO2 (PCO2) expresada en g m-3 h-1 indica la existencia de actividad 

microbiana, por lo que es un factor importante en un biofiltro. Se calcula en relación 

de la concentración de CO2 en el aire de entrada (𝐶𝐶𝑂2 𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎, g m-3) y salida 

(𝐶𝐶𝑂2𝑠𝑎𝑙𝑖𝑑𝑎, g m-3) del biofiltro, el volumen del lecho de soporte y del caudal total del 

gas (Ecuación 13). 

𝑃𝐶𝑂2 =
𝐶𝐶𝑂2𝑠𝑎𝑙𝑖𝑑𝑎−𝐶𝐶𝑂2 𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑑𝑎

𝑉𝑅
∗ 𝑄      Ecuación 13 

 

6.8.4.  Mineralización y balance de carbono 

Para el cálculo del porcentaje de mineralización se empleó la Ecuación 14, la cual 

establece la relación de los gramos de dióxido de carbono experimentalmente medidos 

(gCO2exp) por los gramos de CO2 teóricamente alcanzables en caso de mineralización 

total del metanol consumido (gCO2teorico). Los gCO2teorico se calculan con base en la 

relación estequiometria de la Ecuación 15.  

% 𝑚𝑖𝑛𝑒𝑟𝑎𝑙𝑖𝑧𝑎𝑐𝑖ó𝑛 =  
𝑔CO2 𝑒𝑥𝑝

𝑔CO2 teorico
∗ 100     Ecuación 14 

2 𝐶𝐻3𝑂𝐻 + 3 𝑂2 → 2 𝐶𝑂2 + 4 𝐻2𝑂      Ecuación 15 

Dastous et al., (2008) reportan que teóricamente, si se excluye la formación de otros 

productos y en particular de biomasa, se pueden producir un máximo de 1.38 g de CO2 

g-1 de metanol degradado (88 g de CO2 a partir de 64 g de metanol); a partir de la 

relación estequiométrica de la Ecuación 15. Por lo tanto, el porcentaje de 

mineralización indica la proporción de metanol que se dirige efectivamente hacia la 

formación de CO2 

En realidad, el balance de carbono ofrece tres vías de transformación (Ecuación 16) 

donde se encuentra el CO2 mineralizado en la fase gaseosa, el carbono acumulado como 

biomasa y el carbono eliminado en los lixiviados.  

𝐶𝑠𝑢𝑠𝑡𝑟𝑎𝑡𝑜 𝑐𝑜𝑛𝑠𝑢𝑚𝑖𝑑𝑜 = 𝐶𝐶𝑂2 + 𝐶𝑏𝑖𝑜𝑚𝑎𝑠𝑎 + 𝐶𝑙𝑖𝑥𝑖𝑣𝑖𝑎𝑑𝑜   Ecuación 16 
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Para cuantificar el carbono del metanol removido (𝐶𝑠𝑢𝑠𝑡𝑟𝑎𝑡𝑜 𝑐𝑜𝑛𝑠𝑢𝑚𝑖𝑑𝑜) se integra el 

valor de CE respecto al tiempo de operación, el resultado se multiplica por el volumen 

del lecho de empaque y por el carbono presente en el metanol (12 g C en cada 32 g de 

metanol), quedando una expresión de g de carbono tratado.  

En cuanto a la producción de CO2, se empleó el parámetro PCO2 y se realizó una 

integración similar a la anterior, el resultado se multiplicó por el volumen del lecho de 

empaque y por la masa de carbono por masa de CO2 (12 g C en cada 44 g de CO2). El 

resultado se expresa en gramos de carbono recuperados en forma de CO2 (𝐶𝐶𝑂2). 

En la fase líquida también se calculó la cantidad de carbono total absorbido, 

considerando la suma de los valores de COT obtenidos en los lixiviados, ponderados 

por el volumen recuperado semanalmente. También se consideró el carbono inorgánico 

presente, es decir los carbonatos y bicarbonatos, para tener una cantidad total de 

carbono disuelto en los lixiviados. En cuanto a sólidos suspendidos volátiles, se calculó 

la cantidad total de materia orgánica recuperada, considerando como Bailey y Ollis 

(1986) que el 50% de la materia orgánica seca es carbono. 𝐶𝑙𝑖𝑥𝑖𝑣𝑖𝑎𝑑𝑜 corresponde a la 

cantidad de carbono presente en los lixiviados, tanto en forma disuelta como en sólidos 

suspendidos. 

En cuanto al carbono presente en el empaque del biofiltro como biomasa (𝐶𝑏𝑖𝑜𝑚𝑎𝑠𝑎), 

se tomó en cuenta los mg de biomasa total del soporte, considerando igualmente que el 

50% de ese peso corresponde al carbono (Bailey y Ollis, 1986). 

 

6.9. Análisis estadístico 

Se empleó el software MINITAB con análisis de varianza (ANOVA) de una sola vía, 

ya que ésta suele emplearse para conocer la existencia de una diferencia 

estadísticamente significativa entre tres o más grupos (Flores-Ruiz et al., 2017). La 

prueba se aplicó para diferentes parámetros como IL y CE, con un intervalo de 

confianza de 0.95. Cuando se probó la diferencia entre únicamente dos grupos, se usó 

la prueba t de Student, con un mismo intervalo de confianza de 0.95. En ambos casos 



 

29 

un valor de P˂0.05 indica que se observa una diferencia significativa entre grupos para 

el parámetro analizado.  

 

7. RESULTADOS Y DISCUSIONES 

La caracterización del soporte microbiano y el análisis por cada condición operatoria 

probada en el biofiltro, la eficiencia de remoción, producción de CO2, humedad, 

biomasa y algunos otros datos obtenidos se muestran a continuación.  

 

7.1. Soporte microbiano 

En la tabla 5, se presentan los datos obtenidos para la caracterización del soporte 

microbiano (anillos de cerámica y perlita).  

Tabla 5. Características del soporte microbiano 

Parámetro 
Valor 

AC Perlita 

Densidad aparente (ρaparente, g L-1) 551 132 

Grado de espacio vacío (ɛ) 0.80 0.64 

Densidad real (ρreal, g L-1) 2 222.80 336.5 

Capacidad de retención de agua (CRA, %) 19 59 

AC: anillos de cerámica 

Los valores obtenidos son similares a los reportados para la perlita por Cruz-García 

(2018) y Jiménez (2020) (ρaparente: 146.50 y 135.44 g·L-1, ɛ: 0.60 y 0.64, ρreal: 366.27 y 

372.20 g·L-1, CRA: 58 y 64.60 %, respectivamente). Por otro lado, Aizpuru et al. 

(2005) reportan, para los anillos de cerámica, valores similares de ρaparente: 600 g L-1, ɛ: 

0.74, y CRA: 19%. El valor de la ρreal calculado a partir de los datos anteriores es 

igualmente similar, arrojando 2 307.69 g L-1.  
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Los dos soportes son muy diferentes entre sí, mientras los AC ofrecen mayor espacio 

vacío que disminuye la probabilidad de la caída de presión, la perlita aporta mayor 

capacidad de retención de agua, lo que se traduce en mayor contenido de humedad y 

nutrientes dentro del biofiltro benéficos para el hongo. 

Para soportes de diferentes densidades, puede resultar más útil expresar la capacidad 

de retención de agua en g de agua por litro de soporte (o de lecho filtrante), con la 

finalidad de tener un parámetro más comparable que no dependa de la densidad del 

soporte. 

Retomando la definición de la CRA (%) (Ecuación 4) y considerando que el peso de 

soporte saturado corresponde a la suma del peso del soporte seco y del peso de agua 

que contiene (Pagua), tenemos: 

% 𝐶𝑅𝐴 =  
𝑃𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑒 𝑠𝑎𝑡𝑢𝑟𝑎𝑑𝑜− 𝑃𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑒 𝑠𝑒𝑐𝑜

𝑃𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑒 𝑠𝑎𝑡𝑢𝑟𝑎𝑑𝑜
∗ 100 =

𝑃𝑎𝑔𝑢𝑎

𝑃𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑒 𝑠𝑒𝑐𝑜+ 𝑃𝑎𝑔𝑢𝑎
∗ 100  

Lo que conlleva a: 
100

% 𝐶𝑅𝐴
= 

𝑃𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑒 𝑠𝑒𝑐𝑜

𝑃𝑎𝑔𝑢𝑎
+ 1 

Realizando las operaciones matemáticas correspondientes, obtenemos la ecuación del 

peso de agua como: 

𝑃𝑎𝑔𝑢𝑎 =
1

100

%𝐶𝑅𝐴
−1
× 𝑃𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑒 𝑠𝑒𝑐𝑜      Ecuación 17 

Aplicando para 1 L de AC seca (551 g) y 1 L de perlita seca (132 g) con sus respectivas 

CRA, se encuentra que estos soportes pueden almacenar hasta 129.2 y 190.0 g de agua 

por litro de empaque, respectivamente. Los datos obtenidos serán empleados más 

adelante cuando se hable sobre humedad en el material de soporte. 

7.2. Cepa fúngica 

Los cultivos de la cepa no mostraron contaminación visual y se mantuvieron axénicos. 

Como se puede observar en la Figura 4a, se realizaron cultivos en caja Petri para 

observar las colonias formadas. Estas colonias cultivadas en agar rosa de bengala con 

cloranfenicol presentaron características morfológicas idénticas a las descritas por 
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Jiménez (2020), con textura algodonosa y coloración blanca. Por otro lado, el cultivo 

realizado en caldo nutritivo (marca BD Bioxon) mostró una agrupación del hongo en 

forma de pellet (Figura 4b). 

a)   b)  

Figura 4. Cultivo de Fusarium solani  

en a) agar rosa de bengala con cloranfenicol, en b) caldo nutritivo 

 

7.3. Capacidad de eliminación del biofiltro y eficiencia por módulos 

El biofiltro fue operado durante 192 días, variando diferentes condiciones operatorias 

reportadas en el apartado 6.7, separando la operación en 6 fases, con la fase II 

incluyendo dos pruebas de robustez del biofiltro, una ante un pulso de carga y otra ante 

una falta de riego del lecho filtrante.  

 

7.3.1. Carga aplicada y capacidad de eliminación del biofiltro 

La Figura 5 muestra un estudio estadístico de las cargas de metanol aplicadas en las 

diferentes fases de operación del biofiltro. El promedio de carga aplicada, así como su 

desviación estándar están ilustradas en forma de barra, encima de la cual aparece la 

fase correspondiente. La letra en superíndice encima de la fase indica si una carga fue 

significativamente diferente a las demás.  
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Figura 5. Carga de entrada promedio y desviación estándar por fase operatoria. 

Nota: Una letra diferente en superíndice indica una diferencia significativa; MM: medio 

mineral 

 

Se aplicaron 3 cargas estadísticamente diferentes en el biofiltro. La menor carga 

corresponde al arranque del reactor (fase I). En todas las demás fases, la carga aplicada 

fue similar, excepto para el pulso de carga (fase P). 

La carga aplicada diariamente y la CE correspondiente se reportan en la Figura 6.  
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Figura 6. Evolución de la carga de entrada (IL) y la capacidad de eliminación (CE) 

 

- Fase I: día 1 al 21 

En la primera fase de operación del biofiltro se trabajó con una carga promedio de 

101.6 ± 3.9 g m-3 h-1 y un flujo de aire de 2.4 L min-1. El riego de MM1, ajustado a un 

pH de 7.0, se realizó una vez al día durante 1 min aportando un volumen de 140 mL d-

1, con recirculación de los lixiviados y renovación semanal del medio por MM fresco. 

Durante las 2 primeras semanas de operación (hasta el día 15), se añadió glicerol al 

medio (1 g L-1) para favorecer el crecimiento fúngico. Tal recirculación inicial de los 

lixiviados se suele realizar para hongos recientemente inoculados, aún no fuertemente 

anclados al soporte de filtración, que pudieran desprenderse del soporte y ser 

arrastrados en los lixiviados (Arriaga y Revah, 2005; Vergara-Fernández et al., 2020). 

Por otra parte, los hongos poseen una menor tasa de crecimiento que las bacterias, por 

lo que una fuente de carbono de fácil consumo es útil para un arranque rápido del 
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reactor (Arriaga y Revah, 2005). Se ha observado que un aporte de glicerol permite 

acelerar el crecimiento de F. solani dentro de los biofiltros (Vergara-Fernández et al., 

2020). Tal adición de glicerol al medio ha sido implementada en otras investigaciones 

como fuente de carbono de fácil consumo, para estimular el crecimiento inicial de la 

población microbiana y el establecimiento de la biopelícula en el soporte, 

disminuyendo así el tiempo de arranque del sistema de biofiltración (Vergara-

Fernández et al., 2011).  

En cuanto al desempeño del biofiltro, en el día 2 de operación, la CE fue casi nula (1.8 

g m-3 h-1, Figura 6). A partir del día 3 (donde el biofiltro alcanzó una eliminación de 

22.0 g m-3 h-1) se notó un aumento continuo de la CE. En la segunda semana de 

operación (día 15), cuando se retiró el glicerol del MM1, F. solani eliminó casi la 

totalidad del metanol entrante en fase gas, alcanzando CE estable por 6 días 

consecutivos (100.0 ± 4.6 g m-3 h-1). El tiempo necesario para obtener una remoción 

completa del metanol fue mayor que en un biofiltro inoculado con un consorcio 

microbiano proveniente de lodos activados, para el cuál una remoción completa fue 

obtenida para una carga de metanol muy similar (98.4 ± 4.8 g m-3 h-1) en 4 días (Cruz-

García et al. 2019). El lento inicio de la degradación de metanol puede atribuirse a que 

no se realizó una aclimatación previa de F. solani al contaminante a tratar, como es 

recomendado (Elías et al., 2010), y a que el crecimiento de los hongos suele ser más 

lento que el de las bacterias (Cabrera et al., 2019). Además, el alto grado de vacío de 

los anillos de cerámica puede no ser favorable para un crecimiento inicial rápido y 

adhesión de la biomasa fúngica (Jin et al., 2007a).  

Dado el buen desempeño obtenido y la estabilidad de la CE, se aumentó la carga 

entrante de metanol, pasando a la siguiente fase del experimento.  

- Fase II: día 22 al 126 

Una vez que se alcanzó cerca del 100% de remoción en la fase I, se procedió a 

incrementar la IL cerca del 30 %. Dado que el biofiltro llevaba 47 días de marcha y que 

la biopelícula ya era operacional y estaba establecida en el soporte, ya no era necesario 

recircular los lixiviados. Así, a partir del día 48, el riego se realizó diariamente con MM 
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fresco. Además, dada la baja capacidad de retención de agua de los anillos de cerámica, 

para disminuir posibles limitaciones de nutrientes, así como asegurar la suficiente 

humedad en el empaque, el tiempo y la frecuencia de riego se modificó incrementando 

2.5 veces más volumen de MM1. Adicionalmente, a partir del día 60, una vez a la 

semana se comenzó a recircular 500 mL de MM1 nuevo una vez al día durante 30 min, 

con la finalidad de limpiar el lecho filtrante eliminando subproductos de la degradación 

que pudieran ser dañinos para los hongos (Jin et al., 2007a). Es importante mencionar 

que los lixiviados tenían un pH básico superior a 8, lo cual reduce la actividad fúngica 

y limita su crecimiento (Jasme et al., 2022). Para tratar de mantener condiciones de pH 

adecuadas para el crecimiento del hongo, el pH del MM1 se modificó (Tabla 4). 

La CE obtenida antes del pulso de carga, durante la Fase II (Figura 6), esta arrojó 

valores cercanos a la carga aplicada, obteniendo entre el día 67 y 83 un promedio 

estable de 124.7 ± 7.1 g m-3 h-1. Los cambios en cuanto a frecuencia y volumen de 

riego, la implementación de una recirculación semanal del MM y los ajustes de pH no 

tuvieron una notable incidencia en cuanto a CE.   

Las emisiones industriales de COVs suelen ser fluctuantes y no constantes durante todo 

el día, por lo cual es interesante conocer el impacto de un fuerte aumento temporal de 

carga (Álvarez-Hornos, 2008). En el día 84, se probó el impacto de duplicar la carga 

de metanol, aplicando un “pulso” de carga a 263.1 ± 22 g m-3 h-1. Durante este pulso 

de carga, la CE del biofiltro fue la mayor observada durante todo el experimento, 

alcanzando 222.2 g m-3 h-1. Esto indica un buen desempeño del biofiltro, que puede 

tratar más metanol en el caso de recibir cargas mayores de forma puntual. En la Figura 

6 (fase II-P), se puede notar que el pulso no tuvo una incidencia fuerte en la CE, la cual 

se mantuvo en 118.4 ± 7.1 g m-3 h-1 para el resto de la fase. 

Los biofiltros también pueden ser sujetos a incidentes operatorios. En particular, el 

secado del lecho filtrante y la falta de suministro de minerales pueden tener un efecto 

adverso en el rendimiento obtenido. Entre los días 95 y 97, se probó no aportar riego 

por medio mineral. Si bien la CE obtenida al día siguiente del paro de riego (138.4 g 

m-3 h-1, al día 98) fue similar a lo obtenido anteriormente, ésta disminuyó notablemente 

en los días siguientes (Figura 6, fase II-S) con una marcada fluctuación (rango de 68.3 
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a 117.6 g m-3 h-1 entre los días 99 y 120). Ante esto, en el día 121 se decidió realizar 

un recirculado de MM de 30 minutos al día durante 3 días consecutivos, para lavar 

posibles subproductos acumulados en el lecho durante la falta de riego. La CE se 

estabilizó en 90.3 ± 2.0 g m-3 h-1 entre los días 121 y 126. Después del fallo de riego ya 

no se pudo recuperar la CE anterior. Como ejemplo del impacto de una perdida de 

humedad en un biofiltro bacteriano que trataba metanol, en un estudio se probó el 

impacto del secado del lecho filtrante (Composta/anillos de polipropileno (8/2, v/v)), 

interrumpiendo el aporte de medio mineral (Krailas et al., 2000). Se observó que el 

rendimiento del tratamiento bajó drásticamente a partir de un contenido de humedad 

en el lecho inferior a 35 % (que ocurrió después de alrededor de 24 h sin riego). Al 

disminuir aún más el porcentaje de humedad, la CE pasó de un valor inicial de 

alrededor de 89 g m-3 h-1 a valores inferiores a 20 g m-3 h-1. Adicionalmente, se reportó 

una gran dificultad para recuperar el desempeño del biofiltro cuando éste perdió 

humedad en el lecho y la CE se mantuvo en valores por debajo de 20 g m-3 h-1 aún tres 

días después de haber reiniciado el riego del lecho con medio mineral. 

- Fase III: día 127 al 149 

Para tratar de recuperar la CE anterior al fallo del riego, se procedió a cambiar la 

composición del material de soporte en el biofiltro. Esto se realizó combinando parte 

de los anillos de cerámica presentes con una fracción de perlita, ocupando parte del 

espacio vacío entre los anillos y ofreciendo mayor área superficial para el crecimiento 

de biomasa. Además, la perlita tiene mayor CRA que los anillos, lo que permite 

almacenar más humedad y nutrientes. Se mezclaron 1000 mL de AC con 200 mL de 

perlita en cada módulo, manteniendo así una relación 5:1 (v/v). Esto permitió una 

rápida mejora de la CE, logrando remover 129.1 ± 10.7 g m-3 h-1 entre los días 127 y 

137. Sin embargo, la CE del biofiltro disminuyó en los días posteriores, estabilizándose 

en 99.4 ± 8.2 g m-3 h-1 al final de la Fase III (días 146-149). 

- Fase IV: día 150 al 169 

En esta fase se procedió a aumentar el TRLV de 1 a 1.5 min, sin modificar la carga de 

metanol, pero disminuyendo el flujo de aire de 2.4 a 1.6 L min-1. Con la reducción del 

flujo de aire se acarrea menos lixiviado en el biofiltro, por lo cual también se ajustó el 
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volumen de riego en la misma proporción, haciendo pasar 215 mL d-1 de MM1 

manteniendo la misma frecuencia. El aumentar el tiempo de residencia del gas en el 

biofiltro suele mejorar la CE, al dar mayor tiempo de contacto entre los 

microorganismos y el contaminante (Palomo-Briones et al., 2015).  

 

Sin embargo, la modificación en el TRLV no tuvo un impacto positivo duradero en la 

CE (solo mejoró los 2 primeros días). Una falta de mejora al incrementar el TRLV ya 

ha sido observada en otro experimento con metanol, atribuyendo esto a una inhibición 

en la actividad microbiana, debida al aumento de concentración del metanol al surtir la 

misma cantidad de contaminante en un volumen de aire menor. En esta investigación 

la concentración de metanol de entrada pasó de 2.3 a 3.4 g m-3 (inversamente 

proporcional al flujo de aire). Por lo que se concuerda con el estudio anterior, dado que 

el aumentar el TRLV no siempre resulta benéfico para el sistema (Cruz-García et al., 

2019). Entre los días 165 y 170 la CE obtenida fue de 99.1 ± 6.9 g m-3 h-1, similar a la 

obtenido en estado estacionario en la fase anterior.  

- Fase V: día 170 al 178 

En esta etapa, respecto a la fase anterior, se cambió la fuente de nitrógeno (N) del medio 

mineral, manteniendo las otras sales. Se pudo notar que el cambio de fuente de 

nitrógeno tuvo un impacto negativo sobre el sistema. La CE se redujo fuertemente 

alcanzando los valores más bajos obtenidos en todo el experimento (exceptuando el 

arranque del biofiltro). Entre el día 175 y 178, la CE se estabilizó en apenas 48.9 ± 2.4 

g m-3 h-1.  

En esta etapa solo se cambió la fuente de nitrógeno por NH4Cl, por lo cual se puede 

pensar que el amonio, en las concentraciones del MM2, pudo haber inhibido la 

remoción. Esto se discutirá más adelante, al observar lo que ocurre en la etapa VI, con 

menor concentración de NH4Cl en el medio mineral (MM3). Por otra parte, es 

importante señalar que, en esta etapa (fase V), se pudo percibir un fuerte olor a 

amoniaco. La presencia de amoniaco está relacionada con el pH dentro del lecho 

filtrante y en los lixiviados. Se sabe que su presencia puede inhibir la actividad 

microbiana. 
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- Fase VI: día 179 al 192  

Esta nueva fase comenzó con el cambio total del medio mineral, empleando el descrito 

por Marycz et al., (2022) y manteniendo el MM3 en un pH de 7. Un día después de la 

aplicación de nuevo medio (día 180), los valores de CE incrementaron, estabilizándose 

en 124.4 ± 7.9 g m-3 h-1 por el resto de la fase. A continuación, se explica sobre la 

posible causa de esta mejoría.  

 

7.3.1.1. Importancia del nitrógeno en el medio mineral  

El tipo de fuente de nitrógeno puede influir en el rendimiento de un biofiltro que trata 

COVs. Cabe señalar que el elemento nitrógeno es primordial, dado que es parte 

importante de la masa de la célula seca (alrededor de 15%) y es a menudo el nutriente 

limitante que se consume más rápidamente (Yang et al., 2002). Existe bajo diferentes 

estados de oxidación (de – III a +V) y su interconversión de un estado a otro se realiza 

en el ciclo biogeoquímico del nitrógeno (Stein y Klotz, 2016). Si NH4
+ (estado de 

oxidación: -III) puede ser directamente asimilado por la biomasa, NO3
- (estado de 

oxidación: +V) requiere ser previamente reducido a amonio para ser utilizado en la 

biosíntesis (Sias et al., 1980; Stein y Klotz, 2016; Kuypers et al., 2018; Németh et al., 

2021; Zhai et al., 2017). Tal habilidad de reducir NO3
- a amonio es ampliamente 

distribuida entre microorganismos. En el reino fúngico, se sabe que la capacidad de 

asimilar NO3
- se restringe a los ascomicetos, basidiomicetos y algunos mucorales 

(Gorfer et al., 2011). Ya se ha reportado que F. Solani, miembro de los ascomicetos, 

puede consumir a la vez nitratos y amonio como fuente de nitrógeno (Celar, 2003). 

 

El proceso fúngico de reducción de nitratos es conocido como asimilación eucariota de 

nitrato (Ecuación 18).  

 

𝑁𝑂3
−
𝐸𝑢𝑐−𝑁𝑅
→     𝑁𝑂2

−
𝑁𝑖𝑟
→ 𝑁𝐻4  (Morozkina, 2007)   Ecuación 18 
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La primera etapa de la asimilación de nitratos se lleva a cabo reduciendo NO3
- hasta 

nitritos (NO2
-, estado de oxidación: +III) y es catalizada por la nitrato reductasa 

(NRasa). Esta reacción es seguida por la reducción del nitrito hasta amonio por la nitrito 

reductasa (NiR). Existen diferentes tipos de NRasa, entre las cuales la NRasa eucariota 

asimilatoria (Euc-NR) es propia de los hongos (Gorfer et al., 2011). Como la NRasa 

está en el citoplasma, la asimilación del NO3
- requiere de su transporte dentro de la 

célula por transportadores dependientes de ATP (Adenosín trifosfato) (Kuypers et al., 

2018). En los eucariotas, varios aspectos del transporte de NO3
- aun no son claros. Sin 

embargo, se sabe que se requiere de un potencial transmembrana generado con el gasto 

de la hidrólisis de ATP (Morozkina, 2007). Así, el aporte de energía por una fuente de 

carbono es necesaria para regular la expresión del gen de nitrato reductasa, lo que está 

en acuerdo con el alto consumo energético de la reducción completa de nitrato a amonio 

(Gorfer et al., 2011). Debido a este requisito energético, la expresión del gen de NRasa 

y el consumo y asimilación de NO3
- suele ser reprimida en ambientes ricos en otras 

fuentes preferidas de nitrógeno, como el amonio (Kuypers et al., 2018; Gorfer et al., 

2011). 

El uso de NO3
- en lugar de NH4

+ requiere más energía para el crecimiento microbiano, 

dado que, para ser metabolizado, NO3
- debe primero ser reducido a NH4

+, con un costo 

energético adicional que resulta en menores tasas de crecimiento (Jorio et al., 2000; 

Lee et al., 2008; Zhai et al., 2017). La mayor disponibilidad de energía neta en los 

biofiltros alimentados con amonio favorece el crecimiento microbiano y la formación 

de la biopelícula (Smith, 1996).   

 

En el desempeño de remoción de vapores de COV aportando nitratos o amonio, existen 

trabajos en lote y en reactores de biofiltración. En experimentos en lote, se probaron 

las dos fuentes de nitrógeno ((NH4)2SO4 o KNO3) para la degradación de tolueno por 

Pseudomonas putida. Las dos fuentes de nitrógeno mostraron notables diferencias en 

cuanto a crecimiento microbiano y con ello al consumo de tolueno. En particular, se 

observaron más altas tasas específicas de consumo de tolueno en presencia de amonio 

(0.51 h-1 contra 0.26 h-1) y se pudieron eliminar 300 mg/L de tolueno en 9 h en el medio 
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que contenía NH4
+, contra un mismo consumo en 14 h en el medio que contenía NO3

- 

(Lee et al., 2008). 

Se comparó el desempeño de dos biofiltros que trataban estireno, operados de forma 

continua y alimentados con el mismo medio mineral, pero con una fuente de nitrógeno 

distinta (amonio o nitrato). Se observó que el biofiltro alimentado con amonio obtuvo 

mayores capacidades de eliminación que el alimentado con nitratos, incluso en 

condiciones operativas más desfavorables. Así, se concluyó que, como en el presente 

estudio, la actividad microbiana de degradación fue más intensa en el biofiltro operado 

con NH4
+. En particular, al usar amonio, se logró una capacidad máxima de eliminación 

de estireno de 141 g m-3 h-1 contra 50 g m-3 h-1 al usar nitratos (Jorio et al., 2000).  

Para otro biofiltro que trataba vapores de clorobenceno (400 mg m-3), con un tiempo 

de residencia en el lecho (TRLV) de 122 s, se obtuvo una mejor remoción del 

contaminante (60 % contra 40 %) al aportar la misma concentración de nitrógeno (0.11 

g N L-1) bajo la forma de amonio en vez de nitratos (Wang et al., 2009).  

Finalmente, en un estudio de biofiltración que trataba el mismo compuesto que en el 

presente trabajo (metanol), con un TRLV del aire de 0.5 min, se probaron NH4Cl y 

NaNO3 como fuentes de nitrógeno a diferentes concentraciones (Yang et al., 2002). 

Una vez más, la CE obtenida con NH4
+ fue mucho mayor a la obtenida con NO3

- (100 

g m-3 h-1 contra 60 g m-3 h-1).  

 

La mejoría al usar amonio se suele atribuir principalmente a dos factores. En primer 

lugar, los microorganismos requieren convertir los nitratos a amonio antes de usarlos, 

lo que implica un consumo energético adicional, disminuyendo las tasas de crecimiento 

microbiano y de consumo del COV. De esta manera el NO3
- no es tan fácilmente 

asimilable como NH4
+, y por lo tanto las tasas de degradación en presencia de NO3

- son 

menores comparadas con NH4
+ (Yang et al., 2002). Adicionalmente, el amonio se fija 

fuertemente con los compuestos orgánicos de la biopelícula, reteniéndose en el lecho 

filtrante, contrariamente a los nitratos que tienen tendencia a atravesar el lecho, 

lixiviándose en el medio mineral. Esto hace que el amonio sea una fuente de nitrógeno 

más disponible en el lecho filtrante para su consumo (Yang et al., 2002; Wang et al., 

2009).  

 



 

41 

En cuanto a las fuentes de nitrógeno, también se ha reportado la importancia de su 

concentración o del aporte relativo de nitrógeno por gramo de carbono consumido (tasa 

N/C). Así, para optimizar el aporte externo de nutrientes, se debe considerar tanto el 

tipo de fuente de nitrógeno, como su concentración (Yang et al., 2002).  

 

Durante la remoción de clorobenceno en un biofiltro, al aumentar la concentración de 

amonio de 0.11 hasta 0.55 g de nitrógeno por litro de nutriente (N L-1), mejoró aún más 

la remoción. Sin embargo, un aumento de hasta 1.1 g N L-1 redujo la remoción, 

indicando que existe una concentración óptima de nitrógeno proveniente de amonio 

(entre 0.55 y 1.10 g N L-1). Para tal estudio este rango óptimo corresponde a una tasa 

de gramos de nitrógeno aportado por gramo de carbono removido entre 1:14 y 1:7 

(Wang et al., 2009). De forma similar, en otro trabajo, durante el tratamiento de 

metanol, ya se ha notado que un aumento de la tasa N/C puede reducir la tasa de 

remoción, sugiriendo un efecto de inhibición de NH4Cl sobre el crecimiento 

microbiano a alta concentración (Yang et al., 2002). Para tasas de N/C superiores a 

15:100 (̴ 1:7 g N g C-1), aportadas bajo la forma NH4Cl, se observó una disminución 

de la CE de metanol. La reducción de CE no ocurrió en caso de aportar mayores 

cantidades de nitrógeno bajo la forma NaNO3, en cuyo caso se alcanzaba una meseta 

(estabilización) de la CE. Por lo tanto, la inhibición en caso de aportar altas 

concentraciones de nitrógeno solo se observa en el caso de aportar NH4Cl.  

 

En este estudio, en la fase II se aportaron diariamente 350 mL de MM1 y 500 mL de 

éste en el recirculado semanal con un contenido de 2.95 g N L-1. Esto corresponde a un 

aporte promedio diario (incluyendo el aporte semanal) de alrededor de 1.24 g N día-1. 

Antes del pulso, la CE fue de 124.7 g m-3 h-1, lo que compete a una eliminación del 

metanol que corresponde, en carbono a tratar a 2.69 g C día-1. Por lo tanto, en la etapa 

II, la casi completa eficiencia de remoción del metanol se relacionaba con un aporte de 

nitrógeno bajo la forma NaNO3 de 1:2 gramos de nitrógeno aportado por gramo de 

carbono removido. En la etapa VI, cuando se reanudó la remoción casi total del 

metanol, después del periodo sin riego, se trataba en promedio 124.4 g de MeOH m-3 

h-1, lo que corresponde a tratar la misma cantidad de carbono que en la etapa II (2.69 g 
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C día-1). Para eso, se surtían 215 mL día-1 del MM3 que contenía 0.262 g N L-1. Con el 

aporte semanal de 500 mL, en promedio se aportaban 0.075 g N día-1, que corresponde 

a un aporte de nitrógeno, bajo la forma NH4Cl de 1:36 g N por cada g C removido. Por 

lo tanto, en la etapa VI, con un aporte de nitrógeno mucho menor (bajo la forma NH4Cl) 

se alcanzó la misma remoción que en la etapa II, con NaNO3. En la etapa V, cuando la 

relación era de 1:2 g N por g C removido, se observó una remoción mucho menor. Por 

lo tanto, sí se notó al igual que en el otro estudio que trataba metanol (Yang et al., 2002) 

una inhibición de la degradación en presencia de altas concentraciones de nitrógeno 

aportadas bajo la forma NH4Cl. El reducir el aporte de nitrógeno bajo la forma NH4Cl 

permitió recuperar una remoción casi completa del metanol entrante (fase VI). 

 

7.3.1.2. Impacto de las condiciones operatorias en la CE 

Para poder observar el impacto de las condiciones operatorias sobre la CE, la Figura 7 

reporta la CE obtenida al estado estacionario en cada fase experimental, indicando las 

diferencias estadísticamente significativas.  
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Figura 7. Capacidad de eliminación (CE) promedio al estado estacionario 
Una letra diferente como superíndice indica una diferencia significativa. MM: medio mineral 

 

Como se puede observar en la Figura 7, hubo diferencia significativa en la CE después 

del pulso de carga. Anteriormente se mencionó que la disminución de la CE fue mucho 

mayor después del periodo sin riego. La estrategia de modificar el empaque, 

añadiéndole perlita tuvo un impacto significativo, aunque de poca intensidad en la CE, 

mientras que el incrementar el TRLV no tuvo incidencia significativa. La modificación 

del MM1 al MM2 impactó drásticamente la CE, la cual se recuperó después de aportar 

el MM3. En la última fase del experimento la CE obtenida con el MM3 fue similar a 

la obtenida antes y después del pulso de carga (fases II y II-P). En el presente estudio, 

el MM3 con NH4
+ permitió recuperar las CE obtenidas antes del periodo sin riego del 

biofiltro. 

Globalmente, estas CE fueron inferiores (100 g m-3 h-1 a 129 g m-3 h-1) a las obtenidas 

en el biofiltro de donde fue aislado el hongo F. solani, que contenía un consorcio 



 

44 

compuesto por 11 bacterias, tres hongos y una levadura (CE máxima: 343.8 g m-3 h-1; 

Cruz-García et al., 2019). Sin embargo, la CE fue similar a la de otros estudios, dónde 

se reportan valores de CE del metanol inferiores a 200 g m-3 h-1, es importante 

mencionar que dichos trabajos no emplearon un microorganismo específico (Dastous 

et al. 2008; Ramírez-López, et al. 2010).   

Para poder valorar el potencial del presente biofiltro fúngico conviene comparar con lo 

reportado en la literatura para otros biofiltros. Así, en un biofiltro empacado con anillos 

de cerámica e inoculado con un consorcio (de un biofiltro previo) se obtuvo una CE 

máxima de 117 g m-3 h-1, con un TRLV de 0.72 min (Omil et al., 2008). Por otra parte, 

en un biofiltro empacado con composta y anillos de polipropileno inoculado con lodos 

activados, se logró una CE máxima de 101 g m-3 h-1 con un tiempo de residencia de 2.7 

minutos, para una carga de entrada de 169 g m-3 h-1 (Krailas et al., 2000). En otro 

estudio, para un tiempo de residencia de 1.1 min, se obtuvo una CE máxima de metanol 

de 95 g m-3 h-1, para una carga de 220 g m-3 h-1, inoculando un empaque de esferas 

cerámicas porosas con un consorcio microbiano de un lixiviado de un biofiltro anterior 

(Avalos-Ramírez, 2008). De manera general se ha reportado que, en biofiltros 

bacterianos, la CE máxima de metanol oscila típicamente entre 50-250 g m-3 h-1 

(Sologar et al., 2003). 

 

7.3.2. Eficiencia de remoción global y por módulos 

La Figura 8 indica la eficiencia de remoción de metanol durante el tiempo de operación 

del biofiltro. También se reporta la ER del módulo superior del biorreactor, situado 

cerca de la entrada del aire contaminado.  

Durante el periodo de arranque del biofiltro, la remoción ocurrió primero en la parte 

inferior del biofiltro, para ir desplazándose hacia la parte superior conforme se 

aclimataba el hongo y se formaba la biopelícula. En cuanto se aumentó la carga (fase 

II), la ER del módulo superior disminuyó progresivamente pasando de remover en 

promedio 88.4 ± 3.9 % del metanol entre los días 15 al 21, a remover de manera 

fluctuante entre 51-72 % entre los días 28 a 45. Es importante mencionar que desde el 
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día 59 hasta el día 98 (final de fase II y fase II-P) se observó un tipo de larvas de moscas 

y de moscas adultas tanto en los lixiviados como en la manguera de salida del biofiltro 

(mosca de tipo A). Estas moscas aparecieron después de haber incrementado el riego 

de MM y no se observaron después del periodo sin riego del biofiltro. La presencia de 

estas moscas fue tres días después de la reducción de ER del módulo superior (día 56). 

Es posible que el contenido de humedad y la biomasa dentro del empaque hayan atraído 

moscas que depositan sus huevos en el empaque. Ya se ha reportado que el ciclo de 

vida de las moscas requiere una humedad considerable para el desarrollo larval (Costa 

et al., 2007), esto podría relacionarse con la ausencia de moscas después del periodo 

sin riego. 

 

Figura 8. Eficiencia de remoción en la mitad y salida del biofiltro. 

 

Durante el pulso de carga, la mayor degradación ocurrió en el módulo superior, 

manteniéndose en el rango observado en la fase II (antes del pulso). Posteriormente, la 

remoción en el módulo superior se mantuvo después del pulso en la fase II-P, 
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confirmando la baja incidencia del pulso. Por lo tanto, a la carga aplicada de 135 g m-

3 h-1, los dos módulos del biofiltro tuvieron una participación más equitativa en la 

remoción del metanol, comparado con la fase I, dónde después de la fase de arranque 

del biofiltro la remoción se realizaba casi exclusivamente en el módulo superior. 

Después del periodo sin riego, la ER del módulo superior disminuyó al igual que la ER 

de todo el biofiltro, abarcando valores en un rango de 22.6-57.9 %.  

Durante la fase III, la adición de perlita en el empaque de biofiltración influyó en la ER 

del módulo superior, alcanzando valores incluidos entre 59.4-89.9 % entre los días 127 

y 137. Sin embargo, la ER volvió a disminuir, tanto en el módulo superior como en el 

módulo inferior del biofiltro, obteniendo un promedio de remoción de 48.5 ± 10.7 y 

75.9 ± 7.0 % respectivamente hasta la conclusión de la fase III. A partir del día 137 

donde disminuyó la ER se observó un nuevo tipo de mosca y de larvas de mosca 

(denominada mosca B). La aparición de los dos tipos de moscas podría estar ligada a 

una reducción en la eficiencia de eliminación de metanol en el biofiltro. Se discutirá 

sobre estos organismos en la sección posterior.  

Durante la fase IV, la modificación en el TRLV tuvo un impacto inicial positivo en la 

ER en los primeros 2 días de operación, manteniendo en promedio una ER global de 

96.4 % y una ER del módulo superior de 74.8 %. Sin embargo, conforme a lo observado 

previamente con la CE (Figura 6), la remoción bajó considerablemente y terminó 

estabilizando en valores cercanos a los observados en la etapa anterior con un promedio 

en los días 165 al 170 de 46.8 y 72.3 % para el módulo superior y la totalidad del 

biofiltro, respectivamente. 

Al cambiar la fuente de nitrógeno por una misma cantidad bajo la forma de NH4Cl, la 

eficiencia disminuyó (fase V). Se alcanzó un valor promedio de ER de 34. 5 % y 23.1 

% entre los días 176 y 178 a la salida del biofiltro y en la salida del módulo superior, 

respectivamente. Se puede notar que, en periodo de baja eficiencia, se degrada más 

metanol en el módulo cerca de la entrada de contaminante que en el módulo inferior.  

Finalmente, al cambiar completamente el MM2 por el MM3. La mejoría en la 

eficiencia de remoción fue notable y casi inmediata, alcanzando 3 días después de la 
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aplicación del MM3 una ER promedio de 60.1 % y 90.4 % en la mitad y en la salida 

del biofiltro, respectivamente.  

Usualmente la mayor eficiencia de los biofiltros fúngicos reportada para el tratamiento 

de contaminantes hidrófobos se suele relacionar con un transporte facilitado del 

contaminante de la fase gas a la biomasa por presencia de micelio e hifas aéreas que 

incrementan el área superficial de intercambio. Además de incrementar el área de 

contacto con el aire, los hongos permiten una más favorable partición de los 

contaminantes hidrófobos entre la fase gas y la biomasa, debido a la presencia de unas 

proteínas hidrófobas específicas llamadas hidrofobinas, que se producen en la pared 

externa de los hongos filamentosos. Sin embargo, se ha reportado que los hongos 

adaptan su hidrofobicidad superficial en función del sustrato que consumen. En el caso 

del tratamiento de compuestos hidrófilos como el metanol, los hongos pueden 

adaptarse presentando superficies menos hidrófobas para facilitar el consumo del 

sustrato. De este modo, parece que algunas propiedades fisicoquímicas del hongo son 

influenciadas por el sustrato o contaminante a tratar, de manera que permiten una 

mayor solubilidad de éste en la biopelícula y mejoran el coeficiente de partición. Por 

lo que el carácter hidrófobo del micelio aéreo es dependiente del sustrato, y puede ser 

mucho menos importante en el caso de tratar compuestos hidrófilos 

 

7.4. Presencia de moscas 

Durante la operación del biofiltro se vio la presencia de moscas en todas sus fases de 

crecimiento (huevos, larvas, pupas y moscas), en los periodos señalados en la Figura 

8. Como se indicó anteriormente, 2 especies diferentes fueron halladas en la unidad de 

experimentación.  
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7.4.1. Descripción de las especies de moscas 

La primera especie de mosca era de color negro, con franjas de color café claro en el 

abdomen (Figura 9) y la segunda especia era de color café claro con una joroba en la 

parte externa (Figura 10). Estas especies se describen a continuación. 

 

Especie A: 

A partir del día 59 y hasta el día 99 de operación del biofiltro, correspondientes a la 

fase II (final de fase II y fase II-P), comenzaron a aparecer larvas y pupas en los 

lixiviados y moscas en los ductos de salida del aire del biofiltro. Los tres estadios de 

crecimiento se observaron en un estereoscopio (marca Carl Zeiss modelo Stemi 2000) 

y se encontraron las siguientes características morfológicas.  

Larva: alargada de aproximadamente 5-6 mm, piel amarilla opaca y ligeramente 

transparente que permite ver dos tipos de sistema digestivo conectados de la cabeza a 

la cola, la cual tiene dos salidas cortas (en forma de cuernos) hacia arriba del cuerpo 

larvario. El cuerpo de la larva parece liso con segmentos en forma de anillos 

sobresalientes casi imperceptibles y distribuidos equitativamente a lo largo del cuerpo 

y que, en cada uno de ellos en la parte posterior del cuerpo, se encontraron unas 

pseudopatas que le ayudaban al desplazamiento. 

Pupa: disminuyó su tamaño por casi 1 mm. La coloración cambió drásticamente 

pasando a un color café oscuro en el centro y oscureciéndose más a medida que se 

acercaba a las extremidades (cabeza y cola). El cuerpo mantuvo un mayor volumen de 

la mitad a la cola, respecto a la mitad y la cabeza, siendo está ultima casi plana.  

Mosca: de aproximadamente 3-4 mm de largo con cuatro franjas negras en el abdomen 

color café claro y una cola pequeña en forma de corona. El tórax completamente rígido 

liso y color negro. Tres pares de patas. Cabeza negra con ojos del mismo color y dos 

alas transparentes con venas visibles.  
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a)  b)   

c)  

Figura 9. Etapas de crecimiento de la mosca A 
a) larva; b) pupa; c) mosca. 

 

Para esta especie de mosca A, no se pudo observar la etapa de huevo. Tampoco fue 

posible una cercanía a la identificación morfológica. Además, la descripción que se 

empleó es únicamente para reconocimiento visual, ya que no se siguió ninguna clave 

taxonómica, sin embargo, trataron de emplearse los términos adecuados.  
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Especie B: 

a) b)

c)  d)  

Figura 10. Etapas de crecimiento de la mosca B. 

 a) huevos, b) larva, c) pupas y d) mosca 
 

En el día 137, hasta el final del experimento, apareció la segunda especie identificada 

morfológicamente como Megaselia scalaris, de la cual se pudieron obtener los cuatro 

estadios de crecimiento: huevo, larva, pupa y mosca.  

Huevo: Disney (2008) señala que el huevo de Megaselia scalaris posee una forma de 

barco y una barrera en el borde que tiene plaquetas planas que rodean un plastrón 

respiratorio con tubérculos dispersos. Además, los huevos presentaban una longitud de 

aproximadamente 1 mm y una coloración blanco brillante. El autor antes mencionado 

señala que los huevos de M. scalaris se depositan en medios relativamente líquidos, en 
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este estudio, esta fase de crecimiento fue encontrada en las paredes cercanas a la salida 

de lixiviados del biofiltro. 

Larva: con características similares a las descritas para la primera mosca encontrada. 

En el caso de M. scalaris se observaron tres estadios en la larva que se diferencian entre 

sí por el tamaño que poseen siendo éste desde aproximadamente 1 a 10 mm en toda la 

fase. Las larvas se alimentan de materia orgánica que se encuentren suspendidas en un 

medio fluido en donde la mayoría de los casos el líquido es rico en microorganismos 

(Disney, 2008).   

Pupa: conserva muchas características del tegumento larvario. La forma en la que se 

presenta este estado es elíptica o en forma de “píldora” (Gerhardt, R. y Hribar, L. 2019). 

En la parte de la cabeza posee una línea vertical por donde eclosiona. Esta sección es 

de aproximadamente un tercio del tamaño de la pupa. Al inicio de la fase el color de la 

pupa es amarillo oscuro tornándose a café oscuro conforme va madurando, además en 

la zona de la cabeza y conforme avanza la maduración, aparecen unos cuernos 

sobresalientes (Figura 10c).  

Mosca: un adulto de aproximadamente 2 mm medido de cabeza a cola. El abdomen de 

la mosca posee cinco secciones diferenciadas entre sí por una línea delgada color café 

que rodea el cuerpo. En el segmento dos y tres presenta medios círculos color café 

claro, simulando uno ser el complemento del otro. En la parte dorsal posee una joroba 

característica de este tipo de moscas (Gerhardt, R. y Hribar, L. 2019). Los ojos son de 

color negro. Por otro lado, las seis patas que tiene son cafés con manchas negras a lo 

largo.  

M. scalaris se alimenta de una amplia gama de materiales orgánicos en 

descomposición. Tiene una capacidad extraordinaria de penetrar espacios cerrados e 

incluso se ha encontrado en cuerpos humanos enterrados a más de 4 metros de 

profundidad. Además, se ha encontrado también en una serpiente conservada en 

alcohol. Su distribución se centra en los trópicos y climas cálidos. Estas especies 

habitan ambientes acuáticos o semiacuáticos en sus etapas inmaduras (Disney, 2008; 

Gerhardt, R. y Hribar, L. 2019). 
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A continuación, se reportan otros estudios de biofiltración en los cuales se observaron 

moscas en sus diferentes estadios, así como posibles impactos de estas en el proceso 

de biofiltración. 

 

7.4.2. Observación de organismos macroscópicos en biofiltros y posible 

rol/impacto 

Algunos organismos como protozoos, rotíferos, nematodos, ácaros y larvas de mosca 

han sido reportados en procesos de biofiltración (Cox et al, 1999; Krishnakumar et al., 

2007; Bhaskaran et al., 2008; Estrada et al., 2013; García-Cruz et al. 2019). Su 

presencia se debe a dos causas: la primera es que estos organismos provienen del 

inóculo o son autóctonos del material de soporte que se emplea, principalmente 

aquellos que son de origen orgánico, por ejemplo, la turba, el compost, madera, etc. 

(Marycz et al., 2022); la segunda causa es la colonización desde el exterior. 

Específicamente las larvas de las moscas han sido intencionalmente empleadas para el 

control del exceso de biomasa (Bhaskaran et al., 2008), al introducirlas periódicamente 

al biofiltro.  

Por otro lado, Won et al. (2004) reportaron la presencia de dos especies de moscas (en 

sus etapas de crecimiento) en el tratamiento de vapores de tolueno. Las moscas no se 

presentaron de manera simultánea, sino que apareció una seguida de otra, tal como 

ocurrió en esta investigación. Aunado a esto, Cruz-García et al., (2019) también 

reportaron la presencia de larvas y moscas, afirmando su rol en el control del 

crecimiento de biomasa más que en el consumo o degradación del contaminante. En 

esta investigación se encontraron dos especies de moscas, en ambas apariciones no 

existió una caída de presión (que se relacionada con el crecimiento de la biopelícula).  

 

7.5. Producción de CO2 y mineralización 

La producción de CO2 (PCO2) es un indicativo de la actividad biológica del hongo. El 

CO2 es uno de los productos finales de degradación del metanol y monitorear su 
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producción nos permitió evaluar el grado de mineralización del contaminante. La 

Figura 11 muestra la PCO2 durante de las diferentes etapas de operación del biofiltro. 

 

Figura 11. Evolución de la producción de CO2 (PCO2) y mineralización de metanol.  

 

Se puede notar cierta similitud de tendencias entre la PCO2 y la CE del biofiltro (Figura 

6). En particular cuando la CE es menor en las Fases I y V, la PCO2 es igualmente menor. 

El coeficiente de correlación de Pearson entre CE y PCO2 arroja una correlación positiva 

de 0.414, indicando baja correlación lineal pero estadísticamente significativa (p<0.05, 

rechazando la hipótesis nula de que no hay ninguna correlación) y una proporcionalidad 

directa entre CE y PCO2. 

Desde el día 2 de operación del biofiltro se observó una PCO2 de 5.4 g m-3 h-1. Esta 

aumentó rápidamente a 33.3 g m-3 h-1 para el día 3. Finalmente, en la fase I, la PCO2 se 

estabilizó en 40.8 ± 4.1 g m-3 h-1, entre los días 14 y 21. Además de la PCO2, la Figura 

11 indica una evolución del grado de mineralización del metanol con base en esta PCO2. 
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Como se explicó en materiales y métodos (sección 6.8.4.), el porcentaje de 

mineralización se calcula con base en una producción teórica de CO2, estimando que 

todo el metanol consumido se transforma en CO2. Por ejemplo, en la fase I, la CE 

promedio observada en la fase estacionaria fue de 100.0 g m-3 h-1 (sección 7.3.1), para 

40.8 g m-3 h-1 de CO2 producido. Dado que, por estequiometría, al degradar 1 mol de 

CH3OH se puede obtener un máximo de 1 mol de CO2 (44 g de CO2 por cada 32 g de 

metanol, 1.375 g CO2 g
-1 CH3OH), la producción de CO2 máxima teórica esperada con 

tal consumo de metanol es de 137.5 g. El CO2 observado representa un 29.7 % de este 

valor. Como lo indica el porcentaje de mineralización diario reportado en la Figura 11, 

la mineralización fue superior al 100 % los 2 primeros días de operación del biofiltro 

(139.9 y 110.0 %). Esto se debe a que el MM1 fue inicialmente enriquecido con otra 

fuente de carbono para promocionar el crecimiento microbiano (glicerol), por lo que el 

consumo de esta fuente de carbono también generó producción de CO2.  

En cuanto se aumentó la carga de metanol, la PCO2 aumentó manteniéndose en la fase 

II (antes del pulso) en un amplio rango de valores de 69.8 a 112.9 g m-3 h-1. En el 

periodo de CE estable, la PCO2 se mantuvo más estable entre los días 73-83 dando un 

promedio de 83.2 ± 9.5 g m-3 h-1, correspondiendo a una mineralización de 49.1 ± 6.1 

%. Por lo tanto, en la Fase II (antes del pulso), el metanol alcanzó una mineralización 

significativamente mayor que en la fase I (de 29.7 a 49.1 %, valor de p<0.01). Este 

comportamiento es usual, dado que, en las fases de arranque de los biofiltros, el 

carbono consumido del sustrato orgánico se destina preferentemente para producción 

de biomasa (anabolismo) y no para generación de energía, agua y CO2 (catabolismo), 

con la finalidad de poblar el material de soporte y formar la biopelícula.  

Como se expuso anteriormente, el día del pulso de carga (día 84), la CE del metanol 

aumentó considerablemente hasta 222.2 g m-3 h-1 (sección 7.3.1.), sin embargo, esto no 

se vio reflejado por un aumento inmediato en la PCO2 (62.6 g m-3 h-1) indicando una 

reducida mineralización del metanol (20.5 %). La baja mineralización puede ser ligada 

a un crecimiento de biomasa, motivado por el aumento de la cantidad de sustrato 

disponible durante el pulso. En la literatura se reporta que los microorganismos pueden 

modificar su actividad y aumentar su crecimiento ante un pulso de carga que 
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incrementa temporalmente la cantidad de fuente de carbono (Metris et al., 2001). Sin 

embargo, al día posterior al pulso se recuperó una mineralización similar a la observada 

antes del pulso (42.3 %) y el CO2 incrementó casi 2 veces más que al final de la fase II 

antes del pulso entre los días 86 y 91, con un promedio de PCO2 de 152.8 ± 15.0 g m-3 

h-1. Esta cantidad de CO2 corresponde a una mineralización del 92.3 ± 8.8 %. Si bien 

la CE no se vio alterada por el pulso de carga (sección 7.3.1.), si se observó un 

considerable aumento inicial ligeramente desfasado en cuanto a PCO2 durante la primera 

semana después del pulso. Por lo que se puede estimar que, el CO2 no solo se genera 

por mineralización del contaminante, también puede deberse a la oxidación de otras 

sustancias orgánicas. En particular, puede corresponder al consumo de productos 

derivados de pérdida de contenido de carbono intracelular de células dañadas o de 

productos de lisis de células muertas, así como de consumo de exopolímeros que 

conforman la biopelícula (Acuña et al., 2002; Rajamanickam y Baskaran, 2017). Por 

lo tanto, se puede generar CO2 tanto por biodegradación del sustrato como por carbono 

proveniente del decaimiento y descomposición de la biomasa cuando ésta se ve 

afectada por un evento externo, como el cambio de sustrato (Ferdowsi et al., 2019), un 

periodo de inanición sin sustrato o un pulso prolongado de carga (Metris et al., 2001). 

De manera resumida, el CO2 proviene de la respiración de toda la biomasa. Esta 

respiración puede estar ligada a la oxidación del sustrato (metanol) o puede ocurrir 

incluso en limitación o ausencia de sustrato (respiración endógena), a partir de otras 

fuentes de carbono, como fuentes de carbono intracelulares o relacionadas con 

crecimiento críptico que ocurre cuando las células sobreviven consumiendo los 

productos de lisis de otras células. (Metris et al., 2001). Dicho lo anterior, en el presente 

trabajo, la mineralización disminuyó durante el pulso de carga, usando el carbono para 

generar más biomasa capaz de consumir mayor cantidad de sustrato. Al regresar a la 

carga original presente antes del pulso, es posible que murieran células por falta de 

sustrato y que se generara más CO2 por el aumento de la respiración endógena debida 

al consumo de material celular. Finalmente, entre los días 92 y 97, la PCO2 y la 

mineralización fueron similares a los valores obtenidos antes del pulso (71.8 ± 11.8 g 

m-3 h-1 y 46.1 ± 7.5%, respectivamente). Cabe notar que no existe diferencia 
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significativa en la mineralización alcanzada al final del periodo II-P y la obtenida antes 

del pulso (valor de P=0.699).  

A los dos días después del paro de riego (Fase II-S), la PCO2 aumentó drásticamente 

alcanzando los valores más altos del experimento (414.0 y 250.3 g m-3 h-1, 

respectivamente). Estos valores corresponden a una elevada mineralización (217.6 y 

168.6 %, respectivamente), por lo cual se puede estimar que tal producción de CO2 no 

está únicamente ligada al consumo de metanol debido al probable estrés generado por 

la falta de humedad y de nutrientes que pudo causar daño y muerte celular. Además, el 

aumento de la PCO2 puede relacionarse con el consumo del material celular liberado por 

lisis y el crecimiento críptico. Durante la siguiente semana (días 100 hasta 109), la 

mineralización en promedio fue de 99.7 ± 14.0 %, correspondiente a una PCO2 de 84.4 

± 13.3 g m-3 h-1. Concluyendo el tema de falta de riego, en los días 112-126, los valores 

de porcentaje de mineralización indicaron una transformación del metanol a CO2 de 

53.1 ± 12.4 %, sin diferencia significativa de mineralización comparado con lo 

obtenido al final del periodo II-P (valor de P=0.400). Con el reducido consumo de 

metanol tras el tiempo sin riego, esto corresponde a una PCO2 de 62.9 ± 10.1 g m-3 h-1. 

Dos días después de la adición de perlita al soporte de filtración (Fase III), se observó 

un aumento de la PCO2, alcanzando valores promedio de 98.8 ± 9.7 g m-3 h-1, entre los 

días 128-149, estadísticamente diferente a los 62.9 ± 10.1 g m-3 h-1 observados 

anteriormente (p<0.05). Para el mismo periodo (días 128-149), el porcentaje de 

mineralización del metanol no es significativamente diferente al anterior con 62.0 ± 8.4 

% contra 53.1 ± 12.4 % al final de Fase II-S (valor de P=0.065).  

El aumento del tiempo de residencia (TRLV: 1.5 min, Fase IV) no pareció afectar la 

PCO2, observando un promedio de 91.3 ± 15.9 g m-3 h-1 (días 150-170), similar al 

obtenido en presencia de perlita con 1 min de TRLV (valor de P=0.141). En el mismo 

periodo con TRLV de 1.5 min el porcentaje de mineralización fue de 75.2 ± 12.9 %, 

significativamente mayor al obtenido con 1 min de TRLV (P=0.004) y a lo obtenido al 

final de cada etapa anterior (p˂ 0.05, en todos los casos). Por lo tanto, al aumentar el 

TRLV no aumenta la CE (Figura 6) pero si aumenta la proporción de metanol que es 

completamente mineralizada.  
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En cambio, el remplazo de la fuente de nitrógeno por NH4Cl produjo una disminución 

progresiva de la PCO2 de 74.6 a 16.7 g m-3 h-1 entre los días 171 y 178, con una reducción 

de la mineralización de 62.6 a 22.8 % en los mismos días. Esta disminución en la PCO2 

y en el porcentaje de mineralización es significativa, comparado con todas las otras 

etapas a la misma carga de metanol. Por lo tanto, la cantidad de NH4Cl en el MM2 tuvo 

efectos adversos sobre la degradación y la mineralización del metanol.  

Finalmente, el medio mineral MM3 permitió recuperar una PCO2 de 117.8 ± 10.1 g m-3 

h-1 (días 183-192), mayor a lo obtenido a la misma carga con el mismo TRLV y MM1, 

y mayor a lo obtenido tras estabilizarse el CO2 al final de todas las demás fases del 

experimento. Esto puede deberse, una vez más, al aumento de la respiración endógena 

derivada del estrés producido por el medio anterior (MM2). Sin embargo, la 

mineralización con el MM3 fue de 63.0 ± 4.6 % entre el día 183 y 192, el cual se 

encuentra en el rango de lo obtenido en las otras etapas a esta misma carga. Es 

importante mencionar que, en otro estudio que trataba estireno, se han obtenido 

resultados similares, con una tasa de mineralización casi constante para un biofiltro 

alimentado con nitratos y otro con amonio, a pesar de la mayor CE cuando se aportaba 

nitrógeno bajo la forma de amonio (Jorio et al., 2000). 

De manera resumida, la PCO2 fue menor al arranque del experimento (fase I y fase II 

antes del pulso), debido al uso del carbono para producción de la biopelícula fúngica. 

Se notó un cierto aumento temporal del CO2 justo después del pulso y después del 

periodo sin riego con MM, probablemente debido a consumo de productos liberados 

por daño celular ante esas condiciones de estrés. La adición de perlita mejoró la CE del 

metanol, manteniendo una misma mineralización de éste. El aumento de TRLV 

permitió mejorar el porcentaje de mineralización. En el caso del MM2, la CE y la 

mineralización decayeron drásticamente.  

 

7.6. Contenido de biomasa, humedad y caída de presión en el lecho filtrante 

A lo largo de toda la operación del biofiltro, cuando el empaque era únicamente AC o 

en combinación con perlita, la caída de presión casi nunca se pudo observar, siendo 
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siempre inferior o igual a 2 mm H2O m-1 de lecho filtrante. Este valor es muy bajo 

comparado con un biofiltro empacado solo con perlita, que presentó problemas 

operativos relacionados con caídas excesivas de presión (65.4 mm H2O m-1) y 

taponamiento del lecho filtrante (Cruz-García et al., 2019). Por lo tanto, la presencia 

de AC de alto grado de vacío permitió un crecimiento de biomasa que no obstruyó el 

paso del aire a tratar durante el largo tiempo de operación (192 días).  

La Figura 12 representa la humedad y biomasa medidas en los dos módulos del biofiltro 

y separado por tipo de empaque. La toma de muestras se realizó los días 92, 126, 164 

y 192. 

 

Figura 12. a) Humedad y b) biomasa en el módulo superior e inferior del biofiltro 

*Encima de cada grupo de barras se indica la fase de operación de la toma de muestras 

correspondiente. 

En el día 92 que corresponde a la etapa II del experimento, después del pulso y justo 

antes de la falla de riego, se midió una humedad del 31.8 % en el módulo de superior 

y 28.3 % en el módulo de inferior. Estos valores son superiores a la capacidad de 

retención de agua de los anillos de cerámica (19 %, sección 7.1). Así, la presencia de 

biomasa parece favorecer la retención de humedad. Tal contenido de agua puede 

justificarse por el alto contenido de humedad del moho (> 90 %) y por el agua retenida 

por capilaridad entre los anillos recubiertos de biomasa (Aizpuru et al., 2005). Después 

de pulso de carga (día 92), se tenían 14.4 y 13.2 mg biomasa g-1 de soporte en los 

módulos superior e inferior respectivamente. En el día 126, después del periodo sin 

riego (días 95-97), no hubo diferencia en cuanto a contenido de humedad (28.6 y 29.0 
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%), con una biomasa ligeramente inferior (12.0 y 9.8 mg biomasa g-1) para el módulo 

superior e inferior respectivamente. En la literatura se sugiere que, debido a que la parte 

superior del biofiltro se encuentra más cerca y en contacto con el aire de entrada 

tendería a secarse más rápido (Delhoménie y Heitz, 2005), además por efecto de 

gravedad, el mayor contenido de humedad se suele encontrar en el módulo inferior. Sin 

embargo, para el presente experimento, se observan humedades muy similares en 

ambos módulos. El contenido de humedad dentro de los sistemas fúngicos de 

biofiltración es crítico para mantener un adecuado desempeño y afecta directamente el 

crecimiento del micelio (Vergara-Fernández et al., 2012). El contenido de humedad 

observado está por debajo de lo usualmente recomendado en un biofiltro (entre 40 y 60 

%) (Abumaizar et al., 1998; Delhoménie y Heitz, 2005). Sin embargo, este nivel de 

humedad depende fuertemente del tipo de empaque utilizado y de los microorganismos 

presentes, y en función de esto, se ha llegado a preconizar rangos de humedad de 30-

60 % (Mudliar et al., 2010) o incluso de hasta 20-60 % (Pinnette et al., 1993). Los 

hongos filamentosos, como F. solani, son más resistentes a bajos contenidos de 

humedad que las bacterias (Revah et al., 2011; Jiménez, 2020; Kennes y Veiga, 2004). 

En otro biofiltro fúngico que usaba el mismo soporte de anillos de cerámica para tratar 

vapores de tolueno, se logró buen desempeño con un contenido de humedad siempre 

inferior a 38 % (16-38%, Aizpuru et al., 2005). Por otro lado, la biomasa suele estar en 

mayor cantidad en el módulo situado cerca de la entrada de aire contaminando del 

biofiltro, al estar más en contacto con los nutrientes y el contaminante (Aizpuru et al., 

2005). En el presente estudio, se observa tal efecto (Figura 12 b) para los dos primeros 

muestreos de los anillos de cerámica. La poca diferencia entre el muestreo antes y 

después del periodo sin riego sugiere poco impacto de la falta de riego (un mes después 

de éste) en lo que se refiere a contenido de biomasa. Sin embargo, la estimación de la 

biomasa por sólidos volátiles solo permite estimar la materia orgánica total, sin 

diferenciar entre biomasa activa e inactiva (muerta o dañada). 

En el día 164, el empaque consistía en una combinación de los anillos de cerámica con 

la perlita, con un TRLV de 1.5 min. Los anillos mantuvieron una humedad similar a la 

de fase II, con valores de 26.7 y 29.1 %. La reducción del riego de MM, realizada a la 

par de la disminución del flujo de aire permitió mantener una misma humedad en este 
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soporte microbiano. La humedad de la perlita alcanzó 72.9 y 79.0 % (módulo superior 

e inferior, respectivamente), por su mayor capacidad de retención de agua. Como en el 

caso de los AC, la presencia de biomasa puede justificar una mayor retención de agua 

por capilaridad y adherencia entre granos de perlita que con lo obtenido en el soporte 

sin microorganismos. Un contenido de agua similar fue observado en un biofiltro que 

trataba metanol, con la misma perlita, alcanzando valores de 73 % (Cruz-García et al., 

2019). El contenido de biomasa para ese día fue distribuido homogéneamente en los 

AC, con 11 mg biomasa g-1 cuantificado para ambos módulos. Estos valores 

permanecen en el rango encontrado en los muestras previas (día 92 y 126), indicando 

poca influencia del aumento de TRLV en el contenido de sólidos volátiles de los 

anillos. En relación con los AC, la perlita tuvo un contenido de biomasa hasta 10 veces 

mayor, con 97 y 108 mg biomasa g-1 en el módulo superior e inferior, respectivamente. 

La cantidad de biomasa cuantificada se encuentra dentro de los valores reportados en 

la literatura, para AC el intervalo reportado es de 25 a 58.4 mg biomasa g-1 (Aizpuru et 

al., 2005) y para la perlita el intervalo es de 37 a 247 mg biomasa g-1 (Cruz-García et 

al., 2019). 

En el día 192, al final de la operación del biofiltro, se midió un 27.2 y 24.4 % de 

humedad en los anillos de cerámica en el módulo superior e inferior respectivamente, 

mientras que para la perlita un 76.5 y 72.0 % en el mismo orden; de nueva cuenta y 

ligeramente se tuvo mayor humedad en el módulo superior, justo como en la primera 

muestra medida. En el mismo día, se tuvieron 108 y 67 mg biomasa g-1 de soporte para 

los anillos de cerámica en el módulo superior e inferior respectivamente, mientras que 

la perlita mantuvo valores de 324 y 208 mg biomasa g-1 de soporte en el mismo orden, 

siendo 3 veces superior al contenido de los AC. Esto representa un aumento de biomasa 

respecto al día 164, con valores 9.8 y 3.3 veces mayores, para la perlita y los AC, en el 

caso del módulo superior. Para el módulo inferior, la biomasa aumentó 6.1 y 1.9 veces, 

respectivamente. Se puede notar que el aumento de biomasa fue para ambos soportes 

y los dos módulos, con un aumento más importante en la perlita, que tiene mayor CRA. 

Los valores obtenidos correspondían a una ER de la totalidad del metanol entrante de 

61 % y 92 % en el módulo superior e inferior, es decir con la mayoría del metanol 

tratado en el módulo superior, que contenía más biomasa. Aunque los días 164 y 192 
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presentaban las mismas condiciones operativas (Q=1.6 L min-1, TRLV: 1.5 min), el 

medio mineral fue completamente diferente en ambos días. 

A pesar de que la humedad de los biofiltros está regularmente reportada como 

porcentaje en peso de agua por gramo de soporte húmedo y que la biomasa se suele 

reportar como mg g-1 de soporte, estos valores no permiten darse una idea directa del 

contenido de agua o de biomasa realmente presentes en el biofiltro, sobre todo en 

presencia de varios soportes de diferentes densidades y en diferentes proporciones. La 

Figura 13 reporta la cantidad de agua (Figura. 13a) y de biomasa (Figura. 13b) 

efectivamente presentes en los soportes, así como el acumulado de agua y biomasa 

presentes en todo el biofiltro para los diferentes muestreos realizados. Los datos de 

humedad total se obtuvieron con base en los porcentajes de humedad y a la masa de 

cada soporte seco presente en cada módulo al momento del muestreo (de manera 

análoga a la Ecuación 17). La biomasa total se calculó con base en el contenido de 

biomasa observado por gramo de soporte y a la cantidad de soporte presente en cada 

módulo al momento del muestreo. 

 

Figura 13. a) Humedad y b) biomasa total contenida por módulo y tipo de soporte 

Como se puede observar en la Figura 13a, en los días de muestreo, el contenido global 

de agua dentro del biofiltro se mantuvo en un rango de 534.8 a 598.1 g, con un 

promedio de 560.3 ± 29.8 g. La desviación estándar alcanzó tan solo 5.3 %, lo que 

indica que, independientemente del TRLV y de la presencia o no de perlita, el 

contenido total de agua se mantuvo constante para los 4 muestreos dentro del biofiltro. 

En promedio, los anillos de cerámica contenidos en los dos módulos almacenaban 
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552.4 ± 24.9 g de agua para los dos primeros muestreos cuando había 2.4 L de AC en 

el biofiltro, contra 405.8 ± 30.7 g de agua después de remplazar 0.4 L de anillos por 

perlita (2 L de anillos conservados). Esto corresponde a una cantidad de 230.2 ± 10.4 

y 202.9 ± 15.3 gagua L
-1 de anillos de cerámica, lo que no representa una diferencia 

significativa (P=0.17). Por lo tanto, la disminución del contenido de agua en los AC en 

las etapas IV y VI se debe principalmente al menor volumen de anillos presente al 

remplazarlos por perlita en el material de empaque del biofiltro. Así, se confirma que 

el aumento del TRLV y la reducción del flujo de aire no provocaron una disminución 

significativa del agua retenida en los anillos, dado que también se disminuyó el riego 

de manera proporcional. 

En cuanto al contenido de agua presente en la perlita (sumando los dos módulos) en las 

etapas IV y VI, se tuvo un promedio de 162.3 ± 11.8 gagua en los 0.4 L de perlita, lo que 

corresponde a una retención de 416.2 ± 14.7 gagua L
-1 de perlita. Por unidad de volumen, 

la perlita almacenó alrededor del doble de agua que los AC, sin embargo, la proporción 

reducida de perlita en el empaque (1/5, v/v), no permite observar diferencia 

significativa en cuanto a retención total de agua en la totalidad del biofiltro empacado 

con solo AC y en combinación con perlita. Al igual que lo observado para el porcentaje 

de humedad, los valores de peso de agua por litro de soporte son superiores a los que 

se puede obtener en los soportes exentos de biomasa (sección 7.1) y se confirma que la 

presencia de biomasa altera la CRA de los soportes. 

En cuanto a biomasa, se puede observar en la Figura 13b que la cantidad total presente 

en el reactor se mantuvo relativamente estable para los tres primeros muestreos (hasta 

el día 164 incluido), alcanzando un valor promedio de 16.7 ± 2.1 g. Sin embargo, para 

el día 192 al cambiar el MM, la biomasa aumentó drásticamente, alcanzando un total 

de 110.6 g. A pesar de tener un mayor contenido de biomasa en la perlita en mg g-1 de 

soporte (Figura 12b), la mayor proporción de AC (5/1, v/v) aunado a su mayor 

densidad, hacen que la mayor parte de la biomasa se cuantificara en los AC, sumando 

un total de 96.6 g para los dos módulos contra únicamente 14.0 g para la perlita. El 

aumento de biomasa en el último muestreo (pasando de 16.7 a 110.6 g) podría estar 

relacionado con el cambio de la fuente de nitrógeno que fue remplazada por amonio en 
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lugar de nitratos antes del último muestreo del empaque del biofiltro. Ya se ha 

reportado que la fuente de nitrógeno utilizada tiene un impacto directo en el 

crecimiento de los hongos (Celar, 2003). La recuperación de la CE de metanol puede 

estar relacionada con este fuerte crecimiento de la población fúngica en presencia de 

amonio. Como se indica en otro estudio, el crecimiento microbiano y la densidad 

poblacional están íntimamente ligados con el desempeño de un biofiltro (Lee et al., 

2008).  

 

7.6.1. Capacidad de eliminación basada en biomasa (CEBB) 

Se pueden comparar los resultados del presente estudio con los obtenidos en el biofiltro 

que contenía un consorcio microbiano (Cruz-García et al., 2019) de dónde fue 

originalmente extraída la cepa de F. solani utilizada en este estudio. La CE máxima 

observada en el biofiltro microbiano fue mayor, alcanzando hasta 343.8 g m-3 h-1. 

Adicionalmente, se observó una alta eficiencia de remoción (promedio de 98.9 %) para 

una carga de 211.1 ± 17.9 g m-3 h-1, con un mismo TRLV de 1 min. En el caso del 

presente estudio, inoculado con F. solani, no se pudo alcanzar una ER similar, aun 

cuando se operó a una carga menor (135.3 g m-3 h-1) en la fase II. Por lo tanto, se podría 

pensar que el consorcio microbiano fue más eficiente que la cepa fúngica aislada. Sin 

embargo, no es tan evidente comparar el desempeño entre sistemas con diferente 

densidad de población microbiana, por lo cual algunos estudios sugieren evaluar el 

desempeño en términos de capacidad de eliminación basada en biomasa (CEBB, g·g-

1·h-1), es decir expresando la eliminación en gramos de contaminante removido por g 

de biomasa presente, por hora (Palomo-Briones et al., 2015; Jiménez, 2020). Antes del 

periodo sin riego (fase II-P), la cantidad total de biomasa en el biofiltro fue de 18.26 g 

(día 92, Figura 13b), con una capacidad de eliminación promedio de metanol de 118.4 

± 7.1 g m-3 h-1. Dado el volumen de 2.4 L del biofiltro, esto equivale a remover 0.284 

g h-1 de metanol. Si se reporta esta remoción como CEBB, en la fase II-P equivaldría a 

una CEBB de 1.56 x10-2 g g-1 h-1. Tal eliminación de metanol se pudo mantener durante 

un periodo prolongado, antes del periodo sin riego del lecho filtrante. Si se hace un 

cálculo similar, pero considerando la CE máxima obtenida al momento del pulso (222.2 
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g m-3 h-1) y conservando la misma biomasa, dada la poca variación observada antes de 

introducir el MM3 (Figura 13b), se obtiene una CEBB de 2.9 x10-2 g g-1 h-1. Este valor 

es 1.7 veces mayor al valor de CEBB calculado para el biofiltro con el consorcio de 

donde fue extraída la cepa, en el momento de la máxima CE obtenida (1.66 x10-2 g g-1 

h-1; Cruz-García et al., 2019 citado en Jiménez, 2020). Así, para una cantidad dada de 

la cepa F. solani aislada, se tiene una capacidad de remoción de metanol mayor a lo 

que se obtendría con la misma cantidad de biomasa del consorcio. De hecho, en el caso 

del consorcio, al momento de obtener la CE máxima, se tenían 49.58 g de biomasa 

presente (promedio de 141 mg g-1 de perlita, para un biofiltro de mismo volumen (2.4 

L), con una densidad de perlita 146.5 g L-1; Cruz-García et al., 2019 citado en Jiménez, 

2020). Esta cantidad total de biomasa es hasta 2.7 veces superior a la obtenido en el 

biofiltro fúngico actual, al momento del pulso. Por lo tanto, la mejor degradación 

obtenida en el consorcio se debe más a la cantidad de biomasa presente que a la 

eficiencia intrínseca del tipo de microorganismos involucrados. Se afirma que la tasa 

de eliminación de un biofiltro es el resultado de la tasa eliminación microbiana y del 

tamaño de la población microbiana (Yang et al., 2002). 

El valor de CEBB obtenido en este estudio (2.9 x10-2 g g-1 h-1) está en el mismo rango 

de magnitud que lo obtenido en otros estudios. Así, en un estudio en lote que trataba 

metanol donde se evaluó el potencial de varias cepas fúngicas, se obtuvo una CEBB 

entre 1.04 x10-2 y 1.91 x10-2 g g-1 h-1 para F. solani (Jiménez, 2020).  En el caso de tres 

biofiltros inoculados con una levadura (Pichia pastoris), que arrojaron CE máximas 

muy altas que van de 330 a 643 g m-3 h-1, se calculó una CEBB entre 0.95 x10-2 y 1.93 

x10-2 g g-1 h-1 (Palomo-Briones et al., 2015). Por lo tanto, en términos de CEBB, la 

eficiencia de F. solani es congruente y competitiva con la literatura. 

 

7.7. Análisis de lixiviados 

La Figura 14 representa el pH, el carbono inorgánico (CI), el carbono orgánico (CO) y 

los sólidos suspendidos volátiles (SSV) medidos en los lixiviados y el recirculado 

semanal durante la experimentación.  
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En cuanto al pH, tanto en los lixiviados como en los recirculados, este se mantuvo en 

un intervalo de 6.4 a 9.5 (Figura 14-a), con una mayoría de pH básicos. Una ventaja 

que presentan los hongos es la capacidad de resistir a condiciones variables de pH, sin 

embargo, mantienen una mayor y mejor actividad en un pH ácido de 2 a 7 (Zhai et al., 

2017). 

 

Figura 14. Análisis del lixiviado semanal y del recirculado del biofiltro 

a) pH, b) carbono inorgánico (CI), c) carbono orgánico (CO) y d) sólidos suspendidos volátiles 

(SSV)  

 

Considerando el pH del lixiviado semanal, durante la dos primeras semanas se midió 

un valor cercano al del medio mineral (pH: 7) observando pH de 7.5 a 7.7. Sin embargo, 

a la tercera semana de operación, el pH incrementó a 9. La alcalinidad observada se 

debe al uso de nitratos que cuando se encuentran con moléculas de agua liberan 

hidroxilos (OH-) (Wang et al., 2012; Jiménez et al., 2016). Así, entre el día 11 y 18, la 

degradación casi completa del metanol (Figura 5), y el consecuente consumo de 

nitratos, aumentaron el pH de los lixiviados (colectados el día 18) 1.3 unidades. En la 

etapa II, el pH de los lixiviados se mantuvo alcalino en un rango de 8.4 a 9.5. El valor 
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máximo del pH, que fue también el máximo de todo el experimento, fue alcanzado en 

los lixiviados colectados el día 46. El pH comenzó a disminuir ligeramente a partir del 

día 60, cuando se inició con el recirculado de medio mineral una vez a la semana. A 

partir del día 74, hasta el cambio de medio por el MM3 (día 178), el pH de los lixiviados 

se mantuvo relativamente estable, con un promedio de 8.2 ± 0.2. Es interesante notar 

que el remplazo de los nitratos por una misma cantidad de nitrógeno bajo la forma de 

amonio (MM2), durante una semana, no disminuyó el pH de los lixiviados, que se 

mantuvo en un valor promedio de 8.2 ± 0.1 (etapa V), aun cuando el amonio es una 

fuente de nitrógeno de carácter ácido y el consumo de NH4
+ conlleva a la liberación de 

protones, en medios débilmente amortiguados (Jin et al., 2007b). En la etapa V, la 

remoción era baja, por lo cual no se acidificó tanto el medio por consumo de NH4Cl. 

El pKa de la pareja acido-base NH4
+/NH3 es de 9.2. De manera simplificada, para poder 

conocer la distribución de estas especies, se puede considerar únicamente la ecuación 

de Henderson-Hasselbalch, lo que da, para esa pareja: 

𝑝𝐻 = 𝑝𝐾𝑎 + 𝑙𝑜𝑔
[𝑁𝐻3]

𝑁𝐻4
+  

Esto indica que, a un pH de 8.2, la proporción de NH3/NH4
+ es de 1/10 (con un 

porcentaje de 9.1 y 90.9%, respectivamente). Dada la alta cantidad de NH4
+ en el MM2 

(11.24 g L-1) y el pH de los lixiviados, el lecho filtrante contenía cierta presencia de 

amoniaco (NH3), cuyo olor fuerte y característico se percibió en los lixiviados durante 

la fase V. Tal presencia de amoniaco en el lecho puede disminuir la eficiencia de 

remoción, inhibiendo el consumo de los COVs (Sheoran et al., 2022) y explicando la 

baja remoción observada con el MM2. Así se ha observado que el tratamiento de NH3 

por biofiltración es particularmente difícil, dado que altas cargas de amoniaco pueden 

causar inhibición microbiana. Esto se debe a la acumulación en el empaque del biofiltro 

de NH3, a veces reportado como amoniaco libre y que es mucho más tóxico para los 

organismos que NH4
+ (Baquerizo et al., 2005). La concentración inhibidora de NH3 

parece estar relacionada con otros factores, como el tipo de empaque en el biofiltro y 

su capacidad de sorción (Pagans et al., 2007). Cuando el biofiltro trata COVs, la 

presencia de amoniaco libre puede disminuir significativamente la remoción de éstos 
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(Rolewicz-Kalińska et al., 2021). Por ejemplo, cuando se aportó NH3 a un biofiltro que 

trataba dimetilsulfuro (Me2S) la remoción bajó de 200 a menos de 10 g m−3 d−1 (Smet, 

2000). Por lo tanto, al aportar amonio, es muy importante mantener un pH muy por 

debajo del pKa con la finalidad de evitar la formación del NH3, que puede ser 

inhibitorio. Además, como lo reportado anteriormente (sección 7.3.1), altas 

concentraciones de NH4Cl pueden también ser inhibitorias.  

El cambio por el MM3 provocó una acidificación de los lixiviados, debido a la fuente 

de nitrógeno de carácter ácido (NH4
+) obteniendo valores de 6.6 y 6.9. Así, un medio 

que contiene amonio en vez de nitratos conlleva a una mayor acidificación durante el 

crecimiento fúngico. En presencia de NH4Cl, el nitrógeno del amonio es usado por los 

hongos, liberando ácido clorhídrico (Kennes y Veiga, 2004). Así ya se ha reportado 

que el pH dentro del biofiltro puede cambiar si se usan diferentes formas de nitrógeno. 

En particular, durante el tratamiento de clorobenceno el pH disminuyó de 7.0 a 6.3–6.6 

al cambiar la fuente de nitrógeno de NO3
- a NH4

+ (Wang et al., 2009). En este estudio 

el MM3, por su naturaleza, impidió un cambio brusco de pH, ya que contiene un ácido 

y una base conjugada (HPO4
2- y H2PO4

-), constituyendo un amortiguador de pH que se 

asemeja al buffer de fosfatos usualmente utilizado para mantener un pH cercano a 7. 

El pH del recirculado fue generalmente menor al obtenido en el lixiviado semanal, 

manteniéndose en un rango de 6.4 a 8.6. El menor pH fue observado durante la 

recirculación de medio realizada justo después del pulso de carga (día 87), pasando de 

un promedio de 8.1 ± 0.3 en los 3 recirculados anteriores a un valor de 6.4. Una 

acidificación de los lixiviados puede ocurrir en periodos de baja ER y/o después de un 

evento perturbador. Esta disminución del pH puede deberse a muerte celular, liberación 

de productos de lisis celular y/o acumulación de subproductos ácidos de la degradación 

del COV. En particular, en el caso de la biofiltración de metanol, se lleva a cabo la 

transformación pasando por formaldehido y después ácido fórmico (Arriaga et al., 

2012; Cruz-García et al., 2019). Así, a pesar de no notar un cambio mayor en la CE 

después del pulso, se originó cierta perturbación que se tradujo en la acidificación de 

los recirculados, probablemente debido a acumulación de ácido fórmico. De manera 

similar, en un estudio de biofiltración de formaldehido se observó cierta inhibición en 

la remoción a altas cargas y una acidificación relacionada con acumulación de ácido 
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fórmico (García-Pérez et al., 2013). El pH de los 3 siguientes recirculados fue estable 

y ligeramente básico, con un promedio de 7.8 ± 0.1 indicando que la recirculación una 

vez a la semana es eficiente para eliminar subproductos o compuestos ácidos 

acumulados en el lecho filtrante. Tales lavados del empaque del biofiltro ya se han 

realizado para eliminar acidez acumulada en el biofiltro (García-Pérez et al., 2013). En 

el recirculado del día 114, el pH disminuyó hasta 7. Esta disminución de pH está ligada 

con la reducción de la CE tras el fallo de riego (Figura 5, fase II-S). Ante esto, para 

eliminar acumulación de posibles subproductos inhibidores o remanentes de lisis 

celular, se decidió realizar un recirculado de medio mineral durante 3 días consecutivos 

(día 121, 122 y 123). El pH aumentó desde el primer recirculado, para igualarse con 

los valores regularmente observados en el lixiviado recogido semanalmente (promedio 

de 8.2 en los días 122 y 123). Una vez más, se comprobó que el lavado del lecho 

filtrante permite regular el pH cuando este se aleja de los valores usuales, tras un evento 

perturbador. El pH de los primeros recirculados después de añadir perlita al empaque 

de filtración fue ligeramente más básico que los del lixiviado semanal (fase III). 

Durante la fase IV, el pH de los recirculados se mantuvo en 8.0 ± 0.1. En la fase V, el 

pH del recirculado se redujo hasta 7.6 con el cambio de nitratos por amonio, para llegar 

a 6.9 ± 0.3 en la fase VI, con el MM3.   

Globalmente, se ha reportado que las tasas de crecimiento y el rendimiento suelen ser 

mayores con amonio que con nitrato (Kennes y Veiga, 2004). Sin embargo, los 

biofiltros fúngicos suelen presentar mayor capacidad de eliminación en un rango de pH 

de 4 a 7 (Zhai et al., 2017). Ambas situaciones (pH más ácido y uso de NH4
+) pueden 

explicar la recuperación de la CE durante la fase VI (Figura 5). Cabe recordar que el 

amplio crecimiento de biomasa en la fase VI está también ligado con el uso de NH4
+ y 

el mejor rendimiento. 

La Figura 14b reporta el carbono inorgánico (CI) presente en los lixiviados y 

recirculados. Este carbono inorgánico se relaciona con parte del CO2 producido durante 

la biodegradación del COV, que se puede acumular como carbonatos o bicarbonatos, 

sobre todo a pH básicos (Baskaran et al., 2020). En los lixiviados, se recolectaron 

cantidades muy variables de CI (entre 25 y 1 345 mg C). Hasta el día 60, los valores 



 

69 

de CI en los lixiviados incrementaron regularmente de 42 hasta 1 207 mg C. A partir 

del día 60, hasta el día 165, el CI se mantuvo variando en un rango promedio de 1073 

± 249 g C. Al introducir el MM2, los valores de CI bajaron hasta 226 y 372 mg C. Al 

cambiar al MM3, estos se redujeron hasta 29 ± 6 mg C. Cabe señalar que en el pH de 

los lixiviados del MM3 (inferiores a 7), el CO2 producido por F. solani ya no se 

solubiliza tan fácilmente en el medio líquido.  

En el día 60, se recuperó el primer recirculado diario de medio mineral. Entre el día 60 

y 169, se recuperaron 2 226 ± 42 mg C en estos recirculados bajo forma inorgánica. 

Como en el caso de los lixiviados semanales, los valores de CI obtenidos en la etapa 

VI fueron mucho menores (5.2 ± 2.6 mg C). Como se puede observar, se lixiviaba 

menos CI inorgánico en el recirculado que durante el riego de toda la semana.  

 

En la Figura 14c y 14d, se presenta la tendencia del carbono orgánico (CO) que se 

encontró en mayor cantidad respecto a los sólidos suspendidos volátiles (SSV). De 

manera general, se puede observar que la cantidad de CO disuelto es mucho mayor al 

carbono en suspensión. Para los lixiviados semanales, los rangos observados abarcan 

valores de 291.5 a 2 429.8 mg C para el CO y de 46.9 a 686 mg C para los SSV. Para 

los recirculados los valores son inferiores, con rangos de 263.4 a 740.6 mg C para el 

CO y 28.2 a 270.1 mg C para los SSV. Por lo tanto, la materia orgánica que se recupera 

en fase líquida está mayoritariamente en forma disuelta, así como se ha observado en 

otro biofiltro que trataba metanol (Cruz-García et al., 2019). Inicialmente el CO se 

mantuvo estable hasta el día 32 (es decir durante la fase I e inicios de la fase II), con 

un promedio de 373 ± 58 mg C. Con el aumento de carga a partir de la fase II y el 

aumento del volumen diario de riego a partir del día 48, el CO se estabilizó entre los 

días 53 y 88 en 1 533 ± 105 mg C. El pulso de carga al día 84 no se tradujo en un 

aumento significativo del CO recuperado en los lixiviados esa semana (día 88: CO de 

1 585 mg C). Entre los días 95 y 97 la falta de riego repercutió en un menor contenido 

de carbono lixiviado los días 95 y 102 con una recuperación de 1 094 y 940 mg C 

disueltos en los lixiviados semanales. Al terminar la fase II (días 109-123), el CO se 

estabilizó en 1 272 ± 93 mg C. El primer lixiviado semanal obtenido al añadir perlita 

en el soporte microbiano (día 130) fue mayor a lo observado anteriormente, alcanzando 
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1 908 mg de carbono orgánico recuperado. El aumento de la lixiviación de materia 

orgánica disuelta puede deberse al hecho que la biopelícula fue físicamente alterada al 

momento de realizar la mezcla de los empaques. Los valores de los siguientes 

lixiviados semanales fueron estabilizándose en 1 385 ± 169 mg C (días 137-165), sin 

notarse una alteración al modificar el TRLV (fase IV). Los valores obtenidos al final 

de la etapa IV e inicio de la etapa V están alterados por el hecho que entre la semana 

correspondiente a los días 165-172 se realizó un cambio de MM, al pasar al MM2. Así, 

el cambio de medio se realizó al día 170 y el lixiviado semanal fue recolectado ese día 

antes de modificar el MM (2 días antes de cumplir 7 días). Eso explica el menor valor 

de CO observado al día 170 (905 mg C para 5 días de recolección), que manteniendo 

proporciones corresponde a 1 267 mg C, si se hubiese colectado al cabo de 7 días, lo 

que no arroja diferencia significativa con los lixiviados anteriores. Al cambiar el MM, 

se volvió a tomar el lixiviado el día originalmente previsto, es decir el primer lixiviado 

con el MM2 se tomó al cabo de 2 días después de cambiar el medio (día 172), por lo 

cual se observó menos CO en esa toma. En la segunda toma con el MM2 (día 178), se 

observó el segundo mayor CO de todo el experimento (2 080 mg C). Después de 

cambiar al MM3, se siguieron observando valores altos de CO, con el mayor valor de 

todo el experimento (día 185: 2 430 mg C). Para el último muestreo, el CO regresó a 

valores observados en etapas anteriores 1 436 mg C), pudiendo indicar el regreso a una 

operación normal del biofiltro. En cuanto a CO medido en los recirculados éstos se 

mantuvieron bastante estables hasta el día 169 con valores promedio de 345 ± 55 mg 

C. Al cambiar el MM por el MM2, se obtuvo el mayor valor de CO (740.6 mg C), antes 

de regresar a los valores usuales al surtir el MM3. Así, tanto para los lixiviados 

semanales como para los recirculados, se notó un aumento significativo de CO después 

de usar el MM2 (fase V e inicios de fase VI). Es importante señalar que tal aumento 

del carbono orgánico disuelto se relaciona con un empeoramiento del desempeño del 

biofiltro en esta etapa V. Ya se ha observado que un aumento del CO disuelto puede 

ocurrir en periodos de bajo desempeño (Cruz-García et al., 2019). El bajo rendimiento 

en la fase V, debido al impacto ya discutido del MM2, puede ser responsable del 

aumento de CO disuelto, por lixiviación de productos de lisis celular causados por el 

amoniaco presente en el lecho filtrante.    



 

71 

 

Los sólidos suspendidos volátiles (SSV) representan a la materia orgánica (hongos, 

fragmentos de hongos, etc.) no disuelta en los lixiviados. Jiménez et al. (2016), señalan 

que no hay una diferencia entre biomasa activa o inactiva cuando se cuantifican los 

sólidos suspendidos, por lo que parte de la biomasa cuantificada puede pertenecer a 

exopolisacáridos, fragmentos de células derivados de lisis o células deterioradas (Cruz-

García et al. 2019). En los lixiviados semanales hasta el día 39, se observaron valores 

de SSV en el rango de 47 a 150 mg C. A partir de la toma del día 46 y hasta el día 102, 

estos valores fueron superiores (206-686 mg C). Esto podría estar en parte relacionado 

con la aparición de las moscas que pueden causar liberación de una fracción orgánica 

suspendida en los lixiviados (fragmentos de los diferentes estadios de las moscas, o 

desechos sólidos generados por su presencia y desarrollo). La mosca A fue observada 

a partir del día 59 y hasta el día 99. Como las moscas pasan de huevo a adulto en 2 a 3 

semanas (Cruz-García et al., 2019), el aumento del contenido de SSV puede ser anterior 

a la observación de las moscas adultas. Entre el día 109 y 137 cuando no se observaron 

moscas, los SSV abarcaron valores de 154-223 mg C. De manera similar a partir del 

día 137 los valores de SSV aumentaron, coincidiendo con la aparición del segundo tipo 

de moscas (mosca B), arrojando valores crecientes en cada toma que van de 238.5 a 

424 mg C entre el día 144 y 170. De manera similar, en los SSV presentes en los 

recirculados, también se observó una disminución del día 100 al 135 (promedio de 72.2 

± 18 mg C), comparado con el periodo anterior (174.6 ± 52 mg C, días 60-92) y 

posterior (185.9 ± 54 mg C, días 141-169). Por lo tanto, la presencia de macro-

organismos en el lecho filtrante parece estar ligada con un aumento de SSV. 

En la etapa V, los SSV disminuyeron y en particular que el segundo valor más alto de 

CO observado al día 178 corresponde a un valor bastante bajo de SSV (158 mg C). Sin 

embargo, la siguiente toma (día 185, etapa VI) es una de las que arrojó mayores SSV 

(620.5 mg C). En la toma final (día 192), los SSV solo fueron de 78 mg C. Por lo tanto, 

parece que el cambio de MM en las etapas V y VI afectó los SSV, dando resultados 

más fluctuantes, comparado con lo usualmente observado cuando se mantenía el MM1. 

En cuanto a los SSV en los recirculados, estos fueron muy reducidos al cambiar el MM, 

dando valores promedio de 39.0 ± 18.4 mg C considerando las etapas V y VI. 
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7.8. Balance de carbono 

El balance de carbono fue calculado con base en las muestras tomadas en el día 92, 

126, 164 y 192 y los gramos de carbono obtenidos para cada parámetro se muestran en 

la tabla 6. En la tabla se observan las cuatro formas en las que se destinó el carbono del 

metanol: CO2, SSV, COT y biomasa. Se puede observar que los porcentajes de 

recuperación, es decir los gramos de carbono totales encontrados en esos cuatro 

destinos reportados a los gramos de carbono del metanol removido, son siempre 

inferiores al 100 %. Así, en los cuatro muestreos, se tuvo una recuperación que va de 

68.34 a 89.95 %. Una discrepancia entre los gramos de carbono recuperados y los 

gramos de carbono consumidos es usual. Tal discrepancia, en exceso o en defecto, es 

típicamente de 10 a 50 % (Bordoloi y Gostomski, 2015). Por lo tanto, el balance de 

carbono obtenido en el presente estudio es acorde a lo observado en la literatura. En 

promedio para los cuatro muestreos, no se pudo estimar el destino de 22.0 ± 9.1 % del 

carbono eliminado. En un estudio anterior que trataba metanol en un biofiltro, se 

obtuvo un exceso sistemático de 22.5 ± 3.5 % en el balance de carbono, encontrando 

sistemáticamente en la suma de los destinos del carbono más carbono del removido 

(Cruz-García et al., 2019). En la presente investigación, los balances presentaron un 

faltante sistemático, lo que puede indicar una subestimación de uno o varios destinos 

del carbono eliminado (CO2, biomasa, carbono lixiviado). Por otro lado, el carbono 

presente en los diferentes estadios de desarrollo de las moscas (huevos, larvas, pupas, 

y moscas adultas) no fue cuantificado y que estás consumen parte del carbono presente 

en el biofiltro. 

Tabla 6. Balance de carbono en diferentes días de operación del biofiltro 

Día 

Metanol 

entrante 

(gC) 

Metanol 

removido 

(gC) 

CO2 

(gC) 

SSV 

(gC) 

COT 

(gC) 

CI 

(gC) 

Biomasa 

(gC) 

Total 

(gC) 

Recuperación 

(%) 

92 251.34 232.34 117.87 4.34 15.87 11.58 9.13 158.79 68.34 

126 353.05 306.87 178.03 5.93 22.57 16.08 7.20 229.81 74.89 

164 461.72 393.63 234.31 8.10 33.32 24.38 9.99 310.10 78.78 

192 545.33 449.51 269.37 9.81 42.64 25.99 56.51 404.33 89.95 

gC: gramos de carbono, SSV: sólidos suspendidos volátiles, COT: carbono orgánico total, CI: carbono inorgánico. 
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El porcentaje relativo de los diferentes destinos del carbono removido se presenta en la 

Figura 15. Este porcentaje relativo permite una estimación de cuáles son los destinos 

mayoritarios y minoritarios del contaminante a lo largo de la operación del biorreactor. 

Se puede notar que durante toda la operación del biofiltro y para los diferentes 

muestreos, algunos destinos del carbono fueron bastante estables, como todos los 

parámetros relativos al carbono recuperado en los lixiviados del biofiltro. Así, hasta 

todos los días considerados en el balance, un 2 a 3 % del carbono recuperado 

proveniente del metanol se encontró bajo la forma de SSV (considerando tanto 

lixiviados semanales como recirculados). Éste es el destino con menor porcentaje. El 

CI representó 7-8 % del carbono recuperado, disminuyendo a 6 % en el último 

muestreo, debido a la acidificación final de los lixiviados, que limitaba la disolución 

del CO2 en fase acuosa. El carbono orgánico disuelto (CO) representó entre 10-11 % 

del carbono recuperado, al igual que en otro estudio previo en el cual se trataba metanol 

y también hubo presencia de moscas. Estos valores relativamente altos pueden estar 

ligados con la aparición de larvas, específicamente por la secreción de éstas (Cruz-

García et al., 2019).  
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Figura 15. Destino relativo del carbono eliminado 

 

En lo que se refiere a la biomasa, hasta el día 92, se estima que el 6 % del carbono 

proveniente del metanol fue utilizado para formación de la biopelícula. Conforme se 

estableció esta biopelícula, se utilizó menos proporción de metanol para formación de 

biomasa, abarcando solamente 3 % del carbono introducido al reactor hasta los días 

126 y 164. En el día 192 se obtuvo que un 14 % del carbono del contaminante entrante 

fue utilizado para formación de biomasa. Este gran incremento final del uso del metanol 

para la formación de biopelícula se debe (como se mencionó en la sección 7.3.1.1) a 

que en la última etapa de operación se utilizó una fuente de nitrógeno (amonio) que 

favorece el crecimiento fúngico, dado que no requiere transformación previa para ser 

asimilada por la biomasa, contrariamente al nitrato. Finalmente, como se suele reportar 
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en varios estudios de biofiltración, el mayor destino del carbono del contaminante fue 

el CO2. Al igual que en otras investigaciones, donde se han reportado porcentajes de 

recuperación entre 40-90 % (Bordoloi y Gostomski, 2019), se observó entre 67 y 77 % 

de recuperación de carbono bajo la forma de CO2. Si bien los tres primeros valores son 

similares (74-77 %, días 92-164), se notó una menor proporción final de carbono 

transformado a CO2 durante toda la operación del biofiltro (67 %), en favor de un 

incremento final de uso de carbono para producción de biomasa. 

 

8. CONCLUSIONES 

Los procesos de biofiltración han sido una propuesta respetuosa con el medio ambiente 

para tratar compuestos orgánicos volátiles, sin embargo, aún necesitan ser más 

estudiados y desarrollados para que puedan ser competentes con respecto a los métodos 

de tratamiento en escala industrial. En particular, aún se sabe poco sobre el potencial 

de las cepas fúngicas para tratar compuestos orgánicos hidrófilos, siendo que tales 

microorganismos han sido encontrados en consorcios que tratan dichos compuestos. 

La CE máxima observada en el presente estudio es plenamente competitiva comparado 

con los resultados obtenidos en la literatura con consorcios bacterianos. Asimismo los 

biofiltros fúngicos pueden ser aptos para la degradación de COVs hidrófilos, debido a 

su adaptabilidad hacia las diversas polaridades del sustrato y al aumento de área de 

intercambio por el crecimiento del micelio. De esta manera, los hongos filamentosos, 

como F. solani, pueden ser una opción interesante para el tratamiento de COVs 

hidrófilos como el metanol y el estudio de biofiltros fúngicos no debería limitarse al 

tratamiento de COV hidrófobos, como suele hacerse.  

En este trabajo se confirmó que el uso de materiales de buena resistencia mecánica y 

de muy alto grado de vacío, como los anillos de cerámica, permiten evitar problemas 

de caída de presión (ocasionada por el crecimiento de la biopelícula). Por otro lado, la 

presencia de dos tipos de moscas en sus diferentes estadios de crecimiento también 

contribuyó al limitado desarrollo de la biopelícula de F. solani.  
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Uno de los mayores problemas observados en esta investigación fue la baja robustez 

del sistema de biofiltración ante una interrupción del riego con medio mineral. La ER 

y la CE se vieron fuertemente afectadas justo después del periodo de 3 días sin riego 

con medio mineral. Las diversas estrategias de recuperación del sistema fueron 

infructuosas y no se logró inmediatamente volver a la CE observada antes de la 

interrupción de riego con medio mineral. La recuperación de la CE ocurrió con el 

MM3, con contenido moderado de NH4Cl y estuvo relacionada con la fuente de 

nitrógeno más directamente asimilable por los microorganismos, al subsecuente fuerte 

crecimiento de la biomasa y a la renovación de la población fúngica dentro del biofiltro.  

 

A pesar de la mayor resistencia fúngica a la sequía, F. solani puede ser fuertemente 

afectado en caso de que el biofiltro ya no reciba riego con medio mineral durante tres 

días consecutivos.  Además, se pudo corroborar que, después del periodo sin riego, la 

producción de CO2 no estuvo únicamente ligada al consumo de metanol, sino también 

se relaciona con el consumo del material celular muerto o dañado por la falta de 

humedad.  

La PCO2, de manera resumida, fue menor al arranque del experimento (fase I y fase II 

antes del pulso), debido al uso del carbono para producción de la biopelícula fúngica. 

Se notó un cierto aumento temporal del CO2 justo después del pulso y después del 

periodo sin riego con MM, probablemente debido a consumo de productos liberados 

por daño celular ante esas condiciones de estrés. La adición de perlita mejoró la CE del 

metanol, manteniendo una misma mineralización de éste. El aumento de TRLV 

permitió mejorar el porcentaje de mineralización. En el caso del MM2, la CE y la 

mineralización decayeron drásticamente.  

En cuanto a la eficiencia de remoción (ER) se pudo notar que, globalmente (excluyendo 

la fase I) la remoción se llevó a cabo mayoritariamente en el módulo superior del 

biofiltro. Además, durante la operación del biofiltro, la mayor cantidad de metanol 

removido fue mineralizada. De forma general, se puede decir que este proceso de 

biofiltración fúngica es satisfactorio, dado que conlleva a una degradación casi total, 

es decir una mineralización importante del contaminante. 
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9. RECOMENDACIONES. 

Dado el buen desempeño del biofiltro en términos de CEBB y la ausencia de caída de 

presión, convendría estimular el crecimiento fúngico y lograr una mayor cantidad de 

biomasa para alcanzar una mayor CE. Esto se lograría utilizando desde el inicio un 

medio mineral con NH4
+, que fomenta mayor crecimiento que NO3

-, además de 

acidificar el pH, lo que es favorable al desarrollo fúngico. Para tales fines, habría que 

emplear el MM3 en combinación con algunas sales presentes en el MM1, que pueden 

ser cofactores o micronutrientes indispensables durante una operación larga del 

biofiltro. Adicionalmente, habría que prevenir la aparición de moscas que consumen la 

biomasa y que no son útiles en caso de no tener caída excesiva de presión. Aunque es 

imposible mantener un biofiltro completamente axénico, se puede emplear un filtro 

desde la entrada de aire (compresor) para evitar el ingreso de organismos de mayor 

tamaño como las moscas y así minimizar la contaminación e interferencias a la hora de 

analizar los resultados experimentales. 

Adicionalmente, como se mencionó en las conclusiones, convendría operar el biofiltro 

fúngico con una mezcla de anillos de cerámica y perlita desde el inicio para favorecer 

la retención de nutrientes y tener más resistencia a periodos sin riego. Por lo que se 

tiene que encontrar la mejor la proporción de perlita para tener una reserva de agua 

suficiente para poder resistir un fallo de riego de fin de semana. 
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