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RESUMEN

La biotecnologia ambiental utiliza las propiedades de las bacterias sulfato-reductoras
(BSR) para la remocion y recuperacion de metales en drenaje acido de mina (DAM). La
aplicacion del proceso de sulfato-reduccion en reactores anaerobios de lodos granulares
expandidos (EGSB) representa un nuevo método para la eliminacion combinada de
materia organica (DQO), sulfatos (S03~) e iones metalicos (M?*) en altas cargas. Con lo
anterior, el objetivo de esta investigacion fue evaluar la remocién simultanea de DQO,
S03~ y cobre (Cu?*) de un efluente simulado utilizando un reactor EGSB a nivel
laboratorio. La operacion del reactor se llevd a cabo con un tiempo de retencion hidraulico
(TRH) de 1d, con velocidades de carga organica (VCO) en el rango de 0.74 a 2.0
g DQO/Ld vy velocidades de carga de sulfato (VCS) entre 0.14 a 1.5 g S0%~/Ld. La
relacion DQO /S04~ fue disminuida paulatinamente de 5.12 a 0.67. La velocidad de carga
del i6n metalico (VCM) fue aumentada gradualmente de 0.05 a 0.3 g Cu?*/Ld. Los
resultados mostraron eficiencias de remocion maximas de DQO, S03~ y Cu?* de 98%,
99% y 100% respectivamente. La produccion de sulfuro biogénico alcanz6 los 576
mg S?~ /L. El sulfuro de cobre (CuS) formado fue removido mediante un sedimentador
acoplado al reactor. La mayor produccion de biogas fue de 0.272 L Biogas/Ld. En las
pruebas de toxicidad en lote la actividad sulfato-reductora (ASR) presentd una
concentracion inhibitoria (Clso) de 115.2 mg Cu?*/L, mientras que en la actividad
metanogénica (AM) fue de 575.3 mg Cu?* /L. Se concluye que el proceso es capaz de
remover simultanea y totalmente materia orgénica, sulfatos e iones metélicos del influente
sintético. Ademas, el proceso es apto para el tratamiento de concentraciones de metales

divalentes en el rango de 0.05 a 17.6 mmol M?* /L.



ABSTRACT

Environmental biotechnology uses the features of the sulfate-reducing bacteria (SRB)
for metal removal and recovery in acid mine drainage (AMD). The application of
sulfate-reducing process in expanded granular sludge bed (EGSB) reactors represents a
new method for the combined elimination of organic matter (COD), sulfates (S0%™) and
metals (M?*) in high charges. With the above, the aim of this study was to evaluate the
simultaneous removal of COD, SO~ and copper (Cu?*) of a synthetic effluent
employing a laboratory-scale EGSB reactor. The operation of the reactor was carried out
with a hydraulic retention time (HRT) of 1d, with organic loading rates (OLR) in the
range from 0.74 to 2.0 g DQO/Ld and sulfate loading rates (SLR) between 0.14 to 1.5
g S03~/Ld. The COD/S0%™ ratio was gradually lessen from 5.12 to 0.67. The metallic
ion loading rate (MLR) was progressively increased from 0.05 to 0.3
g Cu?*/Ld. The results showed respectively maximum removal efficiencies of COD,
S03~ and Cu?* of 98, 99 and 100%. The biogenic sulphide production reach to the 576
mg S?~ /L. The formed copper sulphide (CuS) was removed from the reactor by an
attached settler. The largest biogas production was 0.272 L Biogas/Ld. In the batch
toxicity tests sulfate-reducing activity (SRA) presented an inhibitory concentration
(ICso) of 115.2 mg Cu?* /L, while in the methanogenic activity (MA) was of 575.3
mg Cu?* /L. It concludes that the process is able to remove simultaneously and entirely
organic matter, sulfates and metal ions of the synthetic effluent. In addition, the process
is suitable for the treatment of divalent heavy metals concentrations in the range from
0.05to 17.6 mmol M?* /L.
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CAPITULO 1

INTRODUCCION Y OBJETIVOS

1.1. Introduccion.

La contaminacion de los recursos acuiferos con aguas residuales conteniendo metales
pesados es uno de los problemas ambientales de mayor relevancia a nivel mundial en lo
que va del siglo 21. Los metales son descargados en el ambiente en pequefias cantidades
a través de numerosas actividades industriales (Ertugay & Bayhan, 2008). Sin embargo,
varios sectores industriales generan efluentes con altos niveles de iones metélicos. Entre
los cuales se incluyen descargas liquidas provenientes de actividades de la mineria,
fundicién, semiconductores, metalurgia y galvanoplastia (Karri et al., 2006). Los
metales mas frecuentemente encontrados en estas descargas industriales son cobre, zinc,
plomo, mercurio, cromo, cadmio, hierro, niquel y cobalto (Altas, 2008). Estos metales
pueden presentar serios problemas para la salud humana y animal, debido a que la
mayoria no pueden ser degradados en productos finales no toxicos. Por tal razén, sus
concentraciones deben ser reducidas a niveles aceptables antes de ser vertidos en el
ambiente (Badmus et al., 2007). Por lo tanto, la remocién y recuperacion de los metales
pesados de las aguas residuales es importante para la proteccion del ambiente y la salud

humana, asi como también de interés econdémico para la industria (Bina et al., 2006).

Los métodos convencionales para remover metales pesados provenientes de efluentes
industriales como precipitacién, oxidacién y reduccion quimica, intercambio i6nico,
0SMosis inversa, separacion por membranas, tratamiento electroquimico y evaporacion;
son frecuentemente inefectivos y costosos cuando son aplicados en efluentes diluidos,
con concentraciones de metales pesados menores a 100 mg/L (Bina et al., 2006). Las
legislaciones ambientales restrictivas, los problemas ecologicos y el alto costo de las
tecnologias convencionales para el tratamiento de efluentes conteniendo metales pesados

han resultado en la basqueda de métodos alternativos para la remocion y recuperacion de



metales en base a materiales bioldgicos (Marques et al., 2000; Tomko et al., 2006).
Algunas de las ventajas mas importantes de las alternativas biolégicas para la deposicion
de metales son: menores costos, mayores eficiencias en la remocion de metales en
concentraciones por debajo de 1 mg/L, y selectividad en la remocién de los metales
deseados (Alvarez et al., 2007).

El proceso bioldgico de sulfato-reduccion, ha sido descrito como una herramienta
potencial para remocion de metales durante los procesos finales de tratamiento y
recuperacion en efluentes de una variedad de plantas industriales. Bajo condiciones
anaerobias, las bacterias sulfato-reductoras (BSR) reducen el sulfato a sulfuro, el cual
reacciona con los metales presentes formando precipitados de sulfuro metélico;
caracterizados universalmente por su baja solubilidad en corrientes acuosas. Lo que
implica que las aguas residuales que contienen metales pueden ser tratadas efectivamente
por éste proceso bioldgico (Bhagat et al., 2004). La principal ventaja de éste sobre otros
procesos bioldgicos es su capacidad de remocion simultanea de la acidez, la materia
organica, el sulfato y los metales pesados (Kaksonen et al., 2006). Sin embargo, destaca la
posibilidad de recuperacion selectiva de metales econdmicamente importantes (Sampaio et
al., 2009). Ademas, el proceso es ahora aplicado exitosamente para remocién de metales y
sulfatos en drenajes acidos de mina (DAM) y puede ser aplicado para el tratamiento de
metales remanentes de en aguas residuales industriales (Bhagat et al., 2004).

Numerosos disefios de reactores sulfato-reductores han sido reportados en la literatura para
el tratamiento de DAM vy otros efluentes industriales sintéticos y reales (Kaksonen &
Puhakka, 2007). Sin embargo, una de los principales limitantes de estos reactores es el pobre
contacto del agua residual con la biomasa, por la presencia de zonas muertas con mezclado
deficiente (Almendariz-Tapia, 2005). El reactor anaerobio de lodos granulares expandidos
(EGSB, por sus siglas en inglés) es un sistema desarrollado recientemente. Su disefio es en
particular provechoso para el tratamiento de aguas residuales diluidas (0.7-0.9 g DQO/L),
debido a que sus velocidades ascensionales elevadas (4-10 m/h) garantizan un buen

contacto entre el liquido y el lodo anaerobio (Rebac et al., 1998; Yoochatchaval et al.,



2008). Ademés, la alta tasa de recirculacion favorece la dilucion de las concentraciones de
los influentes, siendo esto propicio para el tratamiento de compuestos tdxicos (Almendariz-
Tapia, 2005). Por otro lado, el alto nivel de mezclado puede ser Gtil para incrementar la
transferencia del sulfuro a la fase gaseosa reduciendo los riesgos de inhibicion (Valdés et al.,
2006). Estas propiedades hacen del reactor EGSB una herramienta conveniente para el
tratamiento por sulfato-reduccion del DAM Yy otros efluentes industriales caracterizados por
su alta acidez, y por contener altos niveles de sulfatos y metales pesados, ademas de bajos

niveles de materia organica (Neculita et al., 2007).

Algunas investigaciones han evaluado la utilidad del EGSB para el proceso de sulfato-
reduccion en la remocion de compuestos organicos, sulfatos y nitratos, retencion y
caracterizacion de biomasa sulfato-reductora, evaluacién de condiciones de temperatura
(psicrofilas, meséfilas o termdfilas) y evaluaciones de la relacion DQO/S032™; entre otras
(Rebac et al., 1996; Omil et al., 1997a; De Smul & Verstraete, 1999; Weijma et al., 2000a;
O'Reilly & Colleran, 2006; Chen et al., 2008). Sin embargo, sdlo dos investigaciones se han
desarrollado para la remocion de metales en un efluente industrial por este proceso. En uno
de los estudios Sierra-Alvarez y col., (2007), propusieron una configuracion del proceso en
dos etapas, integrando al reactor EGSB un reactor de cristalizacion de lecho fluidizado
conteniendo arena de cuarzo para promover la nucleacion heterogénea del sulfuro metalico.
El efluente sintético utilizado simulé aguas residuales generadas durante las operaciones de
planarizacion quimico-mecéanica (CMP) en la manufactura de semiconductores. Aunque el
experimento anterior obtuvo buenos resultados comprobando la utilidad reactor EGSB en el
tratamiento de aguas residuales con metales pesados, nuevos ensayos deben ser realizados
en la optimizacion del proceso y en la evaluacion de su potencial bajo diferentes condiciones
operacionales; con distintos tipos de efluentes industriales y con otros arreglos
experimentales. En este trabajo se ha propuesto el uso de un disefio en dos etapas que
incluye un reactor EGSB acoplado a un sedimentador sencillo (sin matriz para retencion de
sulfuros metalicos). Con lo anterior, el objetivo de esta investigacion es evaluar la remocion
simultanea de cobre, sulfatos y materia organica en un efluente sintético simulando aguas

del Rio San Pedro; utilizando un reactor EGSB a nivel laboratorio.



1.2. Justificacion.

En el estado de Sonora las actividades mineras han experimentado un desarrollo muy
notorio en los Ultimos afios. Lo cual ha generado el deterioro de la calidad del agua en rios y
lagos, principalmente debido a la generacion y liberacion de aguas acidas provenientes de
minas activas y abandonadas. Estas aguas residuales presentan un alto contenido de metales
pesados como Cd, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb y Zn. El ejemplo de contaminacion mas notorio es el
originado por la actividad minera de cobre en Cananea, afectando a los Rios Sonora,
Bacanuchi y San Pedro (Goémez-Alvarez, 2001). En el caso particular del agua superficial
del Rio San Pedro; los niveles de metales pesados, sulfatos y acidez en la zona més cercana
a la fuente de contaminacion superaron a los valores méaximos permitidos por los criterios de
calidad del agua (Gomez-Alvarez et al., 2004). Ademas, las descargas de aguas negras de la
ciudad de Cananea agravan aun mas el problema, pudiendo convertirse en un conflicto de
indole internacional; ya que el rio es transfronterizo con el estado de Arizona en Estados
Unidos (Carrillo-Moreno, 1986; Gomez-Alvarez, 2001). Por consiguiente, tanto en las zonas
contaminadas de manera natural como en los sitios donde se llevan a cabo los procesos de la
mineria se requiere implementar procedimientos innovadores viables que permitan la

remocion de los contaminantes del agua de manera conveniente y efectiva.

El bioproceso de sulfato-reduccion surgié como una alternativa factible y econdmica a
los procesos fisicos, quimicos, fisico-quimicos y electroquimicos para el tratamiento de
este tipo de contaminacion. Siendo el mas prometedor en el tratamiento de DAM vy la
recuperacion de metales, debido a la remocion combinada de la acidez, los metales y el
sulfato. Los sistemas de tratamiento pasivo basados en las bacterias sulfato-reductoras
representan un método adecuado y mas econémico para la biorremediacion in-situ de
DAM o aguas acidas como las generadas en el Rio San Pedro. Entre estos procesos se
encuentran las barreras reactivas permeables, camas de infiltracion, humedales, lagunas
anoxicas e inyeccion de sustratos en el subsuelo. Sin embargo, los sistemas de
tratamiento activo o biorreactores son mas Utiles en la prevencion de la contaminacién y
la recuperacion de los metales valuables en los efluentes industriales (Kaksonen &

Puhakka, 2007). Debido a lo anterior, se decidid realizar la investigacion intitulada:



Bioprecipitacion de Cobre por Sulfato-Reduccion en un Reactor Anaerobio de Lodos
Granulares Expandidos, como tema de tesis para los estudios de maestria.

1.3. Créditos Institucionales.

Esta investigacion pertenece al proyecto intitulado: Biotecnologia Anaerobia para la
Biorremocion de Metales Pesados del Agua Superficial del Rio San Pedro, Sonora,
México. Bajo la direccion del Dr. Francisco Javier Almendariz Tapia. Cuyo nimero de
proyecto es 50844. El cual fue aprobado en la convocatoria 2006 del programa de apoyo
complementario para la consolidacion institucional de grupos de investigacion en la
modalidad de retencion, perteneciente al Congreso Nacional de Ciencia y Tecnologia
(CONACYT). Cuyo investigador responsable fue el Dr. Jesis Leobardo Valenzuela
Garcia. La investigacion fue realizada en el Laboratorio de Biorremediacion del
Posgrado en Ciencias de la Ingenieria, perteneciente al Departamento de Ingenieria
Quimica y Metalurgia de la Universidad de Sonora.

1.4. Objetivos.

1.4.1. Objetivo General.
e Evaluar la remocion simultanea de DQO, sulfato y cobre (Cu?") en un efluente

industrial simulado, utilizando un reactor EGSB a nivel laboratorio.

1.4.2. Objetivos Particulares.
e Evaluacion de la concentracion del i6n cobre sobre la actividad sulfato-reductora de un
lodo granular en sistemas en lote.
e Adaptacion del lodo anaerobio metanogénico a condiciones sulfato-reductoras.
e Evaluacion de la capacidad de bioprecipitacion del cobre por el sulfuro biogénico en

un sistema en continuo.



CAPITULO 2

REVISION BIBLIOGRAFICA

2.1. Bacterias Sulfato-Reductoras.

Las Bacterias Sulfato-Reductoras (BSR) son microorganismos anaerobios obligados,
metabolicamente versatiles provenientes de varias familias y diferentes géneros. Utilizan
sulfato u otros compuestos oxidados de azufre como aceptor final de electrones (agente
oxidante) para la produccion de H2S. Pueden crecer de forma heterotrofica usando
moléculas organicas de bajo peso molecular y de manera autotréfica usando hidrégeno y
diéxido de carbono (Nagpal et al., 2000; Lens & Kuenen, 2001).

Las BSR son notablemente adaptables y pueden ser encontradas en numerosos
ambientes terrestres y acuaticos en los que se ha agotado el oxigeno debido a la
descomposicion aerdbica de la materia organica. Se encuentran principalmente en
ambientes andxicos ricos en sulfatos. Han sido descubiertas en suelos, lodos de
estuarios, en aguas dulces, de alcantarillado, marinas, salobres, termales y areas
geotermales, depositos de sulfuro, en pozos petroleros y de gas, y en el intestino de

mamiferos e insectos (Postgate, 1984).

En la badsqueda de una clasificacion de los microorganismos sulfato-reductores se han
utilizado muchas de sus caracteristicas morfolégicas, fisioldgicas y bioquimicas. Entre
estas propiedades se encuentran: el tipo de célula, motilidad, condiciones 6ptimas de
crecimiento, capacidad de oxidacién de acetato, perfiles de utilizacion de fuentes de
carbono, tipos de enzimas reductoras de sulfitos, tipos de proteinas de transferencia de
electrones, composicion de nucledtidos del ADN, composicion del RNA ribosomal,
entre otras (McMahon, 2007). Sin embargo, no hay una clasificacion oficial que restrinja

o reemplace la utilizacion de las clasificaciones antiguas.



Una forma tradicional muy sencilla y adecuada de clasificarlas esta dada en base a su
capacidad para degradar la materia organica en forma parcial o total. De acuerdo a esta
propiedad pueden ser divididas en dos grupos principales: 1) Oxidantes incompletas del
sustrato, que generan acetato como producto final. Estas utilizan lactato, piruvato, etanol y
ciertos &cidos grasos como fuente de carbono y energia para reducir el sulfato a sulfuro.
Bajo condiciones ideales tienen una velocidad de crecimiento mucho mas rapida que las
oxidantes completas y pueden lograr tiempos de duplicacion de 3 a 4 horas, si son
alimentadas con los sustratos que lo favorecen, como hidrégeno y lactato. EI grupo esta
constituido por géneros como Desulfovibrio, Desulfomonas, Desulfotomaculum,
Desulfobulbus y Thermodesulfobacterium. 2) Las oxidantes completas del sustrato a
dioxido de carbono y sulfuro. Estos géneros utilizan acidos grasos, especialmente acetato.
Tienen un crecimiento lento, frecuentemente con tiempos de duplicacion mayores a 20
horas. El grupo estd compuesto por Desulfobacter, Desulfococcus, Desulfosarcina,
Desulfonema y Desulfobacterium (Widdel, 1988; Visser, 1995; Nagpal et al., 2000).

2.2. Papel de las Bacterias Sulfato-Reductoras en la Digestién Anaerobia.

Las bacterias sulfato-reductoras son conocidas por presentarse en consorcios de
microorganismos involucrados en el proceso de digestion anaerobia, ampliamente
utilizado para el tratamiento de aguas residuales. Durante el tratamiento de aguas con altos
niveles de sulfato compiten con las bacterias fermentativas o acidogénicas por los
productos de la hidrdlisis, con las bacterias acetogénicas por sustratos intermediarios como
los &cidos grasos volatiles (AGV) y alcoholes, y con las bacterias metanogénicas por los
sustratos menos complejos como hidrégeno y acetato. El resultado de esta competencia es
importante porque determina el rendimiento de los productos finales de la mineralizacion
(sulfuro y metano) (Lens et al., 2000). La actividad de las sulfato-reductores depende

principalmente de la disponibilidad de sulfato (Espinosa-Chavez, 2007).

A pesar de que las consideraciones termodinamicas y cinéticas favorecen a las bacterias
sulfato-reductoras en la competencia por los sustratos disponibles de la digestidn

anaerobia (Colleran et al., 1995), en la practica se ha observado que el resultado de la



competencia puede ser afectado por diversos factores como la concentracion de la
materia organica y sulfato, la relacion DQO/S0%~, el tipo de sustrato, la presencia de
metales traza y otros nutrientes, el tipo de inoculo, las propiedades de inmovilizacion, la
duracion del experimento, los factores ambientales como pH y temperatura, y la
inhibicién por sulfuros (Patidar & Tare, 2005).

El proceso de digestion anaerobia (Figura 1) es un proceso complejo llevado a cabo por
las diferentes poblaciones microbianas interactuando en sintrofia. Este se lleva a cabo en
varias etapas, como se describe a continuacion. 1) Hidrdlisis: Ocurre la desintegracion
de la materia organica compleja e insoluble. En esta etapa los carbohidratos, proteinas y
lipidos son hidrolizados a azicares monoméricos, aminoacidos, polioles y acidos grasos
de cadena larga. Es llevada a cabo por las bacterias hidroliticas. 2) Acidogénesis: Se
lleva a cabo la fermentacion de compuestos solubles (azlcares, aminoacidos y polioles)
y los productos formados son acidos grasos volatiles, hidrégeno, dioxido de carbono y
pequefias cantidades de etanol y acido lactico. Es realizada por las bacterias
fermentativas o acidogénicas. 3) Acetogénesis: consiste en la conversion de éacidos
grasos volatiles a acetato e hidrogeno. Es producida por las bacterias acetogénicas. 4)
Metanogénesis: Es la formacion de metano por la descarboxilacion de acetato, llevada a
cabo por las bacterias metanogénicas acetotréficas y por hidrogenaciéon de didxido de
carbono por las bacterias metanogénicas hidrogenotroficas. 5) Sulfato-Reduccién: Se
Ileva a cabo en la presencia de sulfato. En esta etapa ocurren las reacciones de oxidacion
de acidos grasos volatiles con méas de dos atomos de carbono, asi como la oxidacion de
acetato por bacterias sulfato-reductoras acetotroficas y de hidrégeno por bacterias
sulfato-reductoras hidrogenotroficas (Visser, 1995).

2.3. Fuentes de Carbono para el Proceso de Sulfato-Reduccidn.

Desde el punto de vista ambiental, la demanda quimica de oxigeno (DQO) es una
medida aproximada del contenido total de materia organica presente en una muestra de
agua (Romero-Aguilar et al., 2009). Algunas aguas residuales ricas en sulfatos como el

DAM vy otros efluentes industriales, son usualmente deficientes en materia organica.



COMPUESTOS
ORGANICOS COMPLEJOS

Bacterias

Hidroliticas
@ HIDROLISIS

CARBOHIDRATOS MONOMERICOS
AMINOACIDOS, POLIOLES Y AGCL

- Bacterias
Bacterias @

Acidogénicas Sulfato-Reductoras
@ ACIDOGENESIS SULFATO-REDUCCION

AGY [T e i
ETOL [r-ssmsrmmsmmmmesYornannonnnas R
Bacterias Bacterias
Acetogénicas » Sulfato-Reductoras
@ : C_SULFATO-REDUCCION
v | ; :
H2+CO2 [« ACETATO [d---' 1 tememmenananes 1
1 [ g s
Bacterias
' @ Metanogénicas ' '
: CHs4 + CO2 N
i Bacterias :
. Sulfato-Reductoras
@ SULFATO-REDUCCION ;
v :

H2S + CO2  |aheeeemmmemmmennnnnennnannsd

Figura 1. Degradacion anaerobia en presencia de sulfato.

(AGCL)= Acidos grasos de cadena larga, (AGV)= Acidos grasos volatiles, (ETOL)=
Etanol. Adaptado de Lopes (2007) y Bijmans (2008).
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En tales casos es necesario adicionarla con la finalidad de conseguir la reduccion
completa del sulfato (Liamleam & Annachhatre, 2007). La minima relacion DQO/S0%~
requerida para conseguir teéricamente la remocion total del sulfato es de 0.67. Lo cual
significa que la conversion de 1 gramo de SO%~ requiere de 0.67 gramos de DQO del

compuesto orgénico presente en el agua a tratar (Choi & Rim, 1991).

Las bacterias sulfato-reductoras pueden utilizar un amplio rango de compuestos
orgénicos (Liamleam & Annachhatre, 2007). Para la seleccion de una fuente de carbono
adecuada para aplicaciones de sulfato-reduccion se deben considerar los siguientes
aspectos: Su precio, su disponibilidad local, el costo del tratamiento del agua residual en
si, la conveniencia para el tratamiento de un agua residual o agua de proceso especifica
(dependiendo de su volumen, composicion, temperatura, pH y salinidad) y las
legislaciones relativas a la seguridad ambiental (Bijmans, 2008).

El etanol es la fuente de carbono mas util en la estimulacion del proceso de sulfato-
reduccion y el crecimiento de los microorganismos sulfato-reductores, comparado con el
lactato y el acetato. Por el contrario, el acetato es el menos efectivo, ya que es degradado
mas lentamente y tiende a acumularse en el proceso (Barnes et al. 1991; White & Gadd,
1996; Kolmert & Johnson, 2001). El costo de las aplicaciones sulfato-reductoras puede
ser reducido significativamente, si se utiliza etanol proveniente de aguas residuales
(Bijmans, 2008).

Las reacciones estequiométricas de sulfato-reduccion para la oxidacién completa de
etanol (CH3CH20OH) y acetato (CH3COO") se muestran en las “Ec. (1) y (2)”. Estas
pueden ocurrir en un rango de pH de 6.3 a 7.0 (Drury, 1999):

2 CH;CH,OH + 3S02~ + 2H* - 4HCO;~ + 3H,S+ 2H,0 (1)

CH;CO0~ + SO%~ + H* - 2HCO;~ + H,S )
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La oxidacion del etanol por las bacterias sulfato-reductoras consiste de dos pasos, la
oxidacion inicial del etanol a acetato “Ec. (3)”, seguida de la oxidacion del acetato hasta

bicarbonato “Ec. (4)” como se muestra a continuacion (Nagpal et al., 2000):

2 CH5CH,OH + S02~ — HS™ + 2 CH;C00~ + H* + 2 H,0 (3)
2 CH;C00™ + 2S02~ — 4 HCO;~ + 2HS™ 4)

2.4. Ventajas del Proceso de Sulfato-Reduccion en el Tratamiento de Efluentes.

El proceso de sulfato-reduccion es una valiosa herramienta biotecnol6gica para la
remocion de metales en lixiviados de minas y efluentes industriales. Es considerado
potencialmente superior a otros procesos bioldgicos debido a su capacidad para producir
alcalinidad y neutralizar el pH de aguas éacidas; y su facultad para la remocién
simultanea de materia organica, sulfatos y metales pesados (Tuppurainen et al., 2002;
Kaksonen et al., 2006; Alvarez et al., 2007; Kaksonen & Puhakka, 2007). Por otro lado,
recientes estudios han demostrado su utilidad en la inmovilizacion de metaloides
(Arsénico), isétopos radiactivos (Uranio) y Cianuros (Jong & Parry, 2005; Yi et al.,
2007; Sirianuntapiboon et al., 2008). Ademas, se ha visto que puede aplicarse para
aumentar la remocidon de materia orgdnica y en la degradacion de compuestos

xenobioticos y toxicos (Van Lier et al., 2001a).

Las ventajas mas ampliamente mencionadas del proceso son la baja produccion de lodos
de sulfuro metélico, con volumenes mas compactos y con baja solubilidad comparado con
la precipitacion con hidroxidos. Ademaés, de la recuperacion de los metales con valor
economico, de los sulfuros metalicos precipitados (Kaksonen et al., 2003). Por otro lado,
recientemente se han implementado métodos para la recuperacion selectiva de los metales

implementando el control de pH y la concentracion de sulfuro (Sampaio et al., 2009).

2.5. Proceso de Sulfato-Reduccién para la Bioprecipitacion de Metales.
El proceso para la remocién de iones metélicos se basa en la formacion de sulfuros

metalicos de baja solubilidad y la neutralizacion del agua debido a la alcalinidad
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producida en la oxidacién microbiana de la fuente de carbono (Christensen et al., 1996).
Este método ha sido descrito como bioprecipitacién (Diels et al., 2001). El proceso

puede representarse con las siguientes ecuaciones (Kaksonen & Puhakka, 2007):

Produccion de sulfuro y alcalinidad “Ec. (5)” en donde el metanaldehido (CH20)

representa la fuente de carbono:

2 CH,0 + SO%~ - H,S + 2 HCO3 (5)

El sulfuro biogénico producido precipita los metales disueltos como sulfuros de baja
solubilidad “Ec. (6)”. Donde M?* representa metales como Zn?*, Cu?*, Ni%*, Co?*, Fe?*,
Hg?*, Pb?*, Cd?*:

H,S + M?* - MS) | +2H* (6)

La reaccion de precipitacion del metal libera protones “Ec. (6)”, los cuales se suman a la
acidez del agua. La alcalinidad de bicarbonato producida en la oxidacién sulfidogénica
de la materia organica “Ec. (5)” neutraliza la acidez producida en la reaccion de

precipitacion del metal “Ec. (7)”.

HCO3 + H* - CO, (g + H,0 (7)

2.6. Precipitacion Selectiva de los Metales.

La gran ventaja de la bioprecipitacion es la posibilidad de la separacion selectiva de los
sulfuros metalicos. Estos sulfuros son altamente insolubles en pH neutros, mientras que
algunos como el sulfuro de cobre (CuS), lo son en valores de pH de dos. Se ha
demostrado que cada metal precipita a una concentracion tnica de sulfuro o potencial S*
(pS), la cual estd directamente relacionada a la solubilidad del producto de sulfuro
metalico. El control de estas concentraciones en un precipitador puede realizarse
mediante electrodos de pH y electrodos selectivos de iones sulfuro (electrodo pS). La
cualidad unica del nivel de pS para cada metal, ha sido aplicada exitosamente como un
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pardmetro de control para precipitar metales selectivamente y obtener sulfuros metalicos
puros; los cuales tienen mejor oportunidad de reutilizacion. El éxito del proceso de
precipitacion no solo depende de la remocion del metal de la fase soluble, sino también
de su separacion de la fase liquida. Por consiguiente, los procesos de separacion sélido-
liguido como la sedimentacion o la filtracion son de importancia primordial en procesos

eficientes de remocion de metales (Lens et al., 2008).

2.7. Factores que Afectan el Proceso de Sulfato-Reduccion.

Varios factores como la relacion DQO/S02%™, el pH, la temperatura, las concentraciones
de sulfuros y metales en los efluentes industriales como el DAM pueden afectar el
crecimiento y la actividad de las bacterias sulfato-reductoras. El efecto de estos se

discute a continuacion (Baskaran, 2005).

2.7.1. Relacion DQO/S0;™.

La relacibn DQO/SO5~ es un parametro importante que define la existencia de la
competencia entre los microorganismos sulfato-reductores y los metanogénicos. El grado
de esta competencia aumenta con el decremento de la relacion. La estequiometria de las
reacciones de sulfato-reduccién indica que por encima de una relacion de 0.67 hay un
exceso de materia organica, por lo que coexistiran la metanogénesis y la sulfato-reduccion
(Omil et al., 1997b; Hulshoff-Pol et al., 1998). Algunos estudios han comprobado que se
puede desarrollar una biomasa con actividad completamente sulfato-reductora si se opera
con relaciones menores a 0.67 (Omil et al., 1997a; Harada et al., 1994). Algo interesante
de esta relacion es que cuando se opera a relaciones menores a 0.67 también se presenta la
competencia entre los diferentes grupos de sulfato-reductores (Visser et al., 1993a).

2.7.2. Efecto del pH.
El efecto del pH en la competencia de los grupos bacterianos esta directamente
relacionado con el rango 6ptimo de crecimiento. Para los sulfato-reductores se encuentra
entre 6.0 y 9.0 (Zehnder et al., 1982), mientras que para los metanogénicos entre 6.5 y

7.6 (Rittman & McCarty, 2001). Se ha reportado que en lodos granulares las bacterias
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sulfato-reductoras presentan mayores velocidades de crecimiento a pH superioresa 7.5y
las metanogénicas en pH menores a 7.0. También, se ha observado que al disminuir el
pH de 8.0 a 7.0, la actividad metanogénica declina debido a la transformacién del

sulfuro en su forma no disociada (Visser et al., 1996; O’Flaherty et al., 1998).

La mayoria de las bacterias sulfato-reductoras conocidas son inhibidas en valores de pH
por debajo de 6 y por encima de 9. Sin embargo, la sulfato-reduccion ha sido
comprobada en ecosistemas naturales o artificiales en valores de pH inferiores en el
rango de 3 a 3.8 (Lopes, 2007). La mayoria de los biorreactores sulfato-reductores o
sulfidogénicos son operados en pH cercanos al neutral. No obstante, la sulfato-reduccion
en pH por debajo o por encima del neutral puede ser de interés, dependiendo de los
valores manejados en las aguas de proceso 0 aguas residuales. En la mineria y la
industria metallrgica son producidas grandes cantidades de aguas de proceso Yy
residuales con bajos pH. Sin embargo, el interés industrial sélo se ha enfocado en pH de
5, debido a que bajo condiciones acidas la inhibicion por sulfuros es usualmente la
limitante de la sulfato-reduccién. De cualquier forma, durante el tratamiento por sulfato-
reduccion el pH de las aguas es incrementado por la produccién de alcalinidad, lo cual
puede evitar la necesidad de utilizacion de biorreactores bajo condiciones &cidas. Por
otro lado, en valores altos se ha tenido interés en pH de 8 (Bijmans, 2008).

2.7.3. Efecto de la Temperatura.
Otro factor ambiental importante en la competencia de las bacterias es la temperatura.
Existen estudios que indican que las metanogénicas son mas sensibles al incremento que
las sulfato-reductoras (Rintala & Lettinga, 1992). Las bacterias sulfato-reductoras pueden
encontrarse en ambientes con temperaturas extremas. Por tal razén, el proceso de sulfato-
reduccion puede llevarse a cabo bajo condiciones psicrofilicas (0-25°C) y mesofilicas (23-
35°C), asi como en termofilicas (35-70°C) (Isaksen & Jgrgensen, 1996; Liamleam &
Annachhatre, 2007). Sin embargo, las condiciones 6ptimas de crecimiento se dan en un
intervalo de temperatura entre 28 y 32°C (Hao et al., 1996). La mayoria de los biorreactores

sulfato-reductores operados hasta hoy son mesofilicos, algunos han sido termofilicos y muy
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pocos psicrofilicos. Cada especie sulfato-reductora tiene una temperatura 6ptima y un rango
Optimo de crecimiento, pero generalmente las velocidades de conversion y de crecimiento
son mas altas en temperaturas elevadas. No obstante, también pueden decaer bajo altas
temperaturas. Obviamente, la energia requerida para enfriar o calentar un biorreactor
contribuye al costo, especialmente para aguas diluidas. Por lo tanto, es sensato operar el
reactor bajo temperaturas cercanas a la del agua residual a tratar (Bijmans, 2008).

2.7.4. Efecto del Sulfuro.
El tratamiento anaerobio de aguas residuales que contienen sulfato y metales pesados tales
como los DAM vy aguas residuales del procesamiento de minerales (Nagpal et al., 2000),
puede resultar afectado por la potencial toxicidad del sulfuro como producto final de la
sulfato-reduccién. El sulfuro de hidrogeno es un compuesto tdxico para casi cualquier
bacteria (Rinzema y Lettinga, 1988). Su forma no disociada (H.S) es la especie de sulfuro
mas tdxica debido a que es una molécula neutra que puede penetrar la membrana celular
(Gonzalez-Silva, 2007). EI mecanismo exacto de la toxicidad no ha sido esclarecido. Una
posible explicacion es la desnaturalizacion de proteinas mediante la formacion de puentes
disulfuro entre las cadenas polipeptidicas. Otra teoria es la interferencia en la ruta metabodlica
para la fijacion de didxido de carbono. Por otro lado, se piensa que el sulfuro puede afectar
el pH interno de la célula. Si bien, las especulaciones anteriores pueden ser posibles, una
forma de inhibicion mas probable puede suceder cuando el sulfuro secuestra el hierro u otros
metales esenciales presentes en el medio ambiente o en las biomoléculas; causando que los

sistemas de transporte de electrones se inactiven (Celis-Garcia, 2004; Baskaran, 2005).

Los estudios realizados tanto en cultivos puros como en mixtos han demostrado que la
inhibicién por sulfuro es del tipo no competitivo y puede ser reversible (Okabe et al.,
1995; Kaksonen et al., 2004). Se ha reportado que a valores de pH sobre 7.8, el grado de
inhibicion de las bacterias metanogenicas es mas elevado que para las sulfato-
reductoras. Sin embargo, por debajo de 7.0 no hay diferencia (Koster et al., 1986). Por
otra parte, se ha observado que factores como la biomasa utilizada también afectan el

grado de inhibicion. Por ejemplo, en especies metanogénicas se ha visto que la
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inhibicion depende de las caracteristicas de los lodos; siendo el lodo granular menos
sensible que los lodos floculentos (Visser et al., 1996).

Los datos disponibles de la sensibilidad de las bacterias sulfato-reductoras al sulfuro en
consorcios anaerobios son pocos y muchas veces contradictorios (Gonzélez-Silva, 2007).
Es dificil obtener de la literatura una mayor comprension acerca de la toxicidad del sulfuro
en las poblaciones sulfato-reductoras, ya que no siempre se considera el efecto del pH en
los disefios experimentales (Villa-Gomez, 2006). Ademas, se ha observado que muchas
veces no existe una correlacion en los resultados de inhibicién y toxicidad, debido a que
los experimentos no se han realizado bajo condiciones similares. Es decir utilizando
reactores, inoculos, sustratos, asi como condiciones operacionales de pH, temperatura y
TRH comparables (Gonzélez-Silva, 2007). Por lo tanto, no es posible mencionar datos
concluyentes sobre cuél o cuéles son las concentraciones inhibitorias de los consorcios

bacterianos anaerobios.

2.7.5. Efecto de los Metales.
Se ha reportado que los metales son agentes inhibitorios o tdxicos para los
microorganismos anaerobios, incluyendo las bacterias sulfato-reductoras (Karri et al.,
2006; Utgikar et al., 2004). Esto se debe principalmente a que los metales cuentan con la
capacidad de desactivar enzimas al reaccionar con grupos funcionales sulfhidrilo (-SH) y
remplazan metales que son constituyentes y centros activos de enzimas tales como los
cofactores Cu(ll), Zn(I1), Co(ll), Ni(ll); provocando impactos negativos sobre el

crecimiento y la actividad bacteriana (Sani et al., 2001).

En la literatura existen marcadas diferencias en cuanto a los niveles inhibitorios o de
toxicidad de los metales sobre los microorganismos sulfato-reductores, ya que al igual que
el caso del sulfuro, los experimentos se han llevado a cabo bajo diferentes condiciones
(Gonzélez-Silva, 2007). La toxicidad de los metales en el proceso de sulfato-reduccién es
atenuada por la formacion de complejos insolubles con el sulfuro biogénico (Karri et al.,

2006), por lo que frecuentemente es necesario que el metal sobrepase significativamente
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las concentraciones de sulfuro para causar inhibicion. La toxicidad del sulfuro también es
disminuida al ser precipitado con la adicion de metales como el hierro (Gupta et al.,
1994).Varios estudios de sulfato-reduccién se han enfocado en la bioprecipitacion de los
iones metalicos en contacto directo con la biomasa contenida dentro de los reactores. Sin
embargo, esta practica puede resultar en la toxicidad para las bacterias (Chen et al., 2000).
Para reducir los efectos inhibitorios de los metales e incrementar el pH en reactores
anaerobios, una parte del agua tratada puede ser reciclada y mezclada con el influente.
Con esto, el sulfuro remanente en la recirculacion reaccionara con los metales presentes
precipitandolos antes de entrar en contacto con el lodo anaerobio (Glombitza, 2001). Para
prevenir los efectos tdxicos de los metales en cultivos de bacterias sulfato-reductoras se
pueden tomar medidas como buscar nuevas cepas de bacterias tolerantes a metales o

empleando biorreactores con disefios especiales (Baskaran, 2005).

Otro problema, asociado con la precipitacion de los metales dentro del reactor es que los
sulfuros metélicos se depositan sobre la biomasa, de tal modo que hay un aumento de
volumen por el sedimento contaminado con metales (Esposito et al., 2006). Ademas,
contrario a la creencia comun de que so6lo los iones metalicos solubles pueden ser
inhibitorios; se ha demostrado que los sulfuros metalicos también pueden afectar la
actividad de las bacterias sulfato-reductoras. Estos sulfuros no son en si mismos toxicos,
pero bloquean el acceso al sustrato y los nutrientes esenciales formando una barrera
sobre las paredes celulares bacterianas (Utgikar et al., 2001). Una buena alternativa para
desacoplar el proceso biolégico y la precipitacion del metal es la utilizacion de un
proceso en dos etapas, en donde el paso de la precipitacién del metal es separado del

sistema bioldgico (Esposito et al., 2006).

2.8. Estrategias de Adaptacion de un Lodo Sulfato-Reductor.

Aunque en las dltimas dos décadas se ha llevado a cabo una investigacion intensiva, no
existe informacidn suficiente para formular una guia practica para dirigir la competencia
entre los grupos bacterianos (Lens et al., 1998). Para lograr aumentar la capacidad de

sulfato-reduccion de un lodo se ha evaluado la disminucion gradual de la relacion
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DQO/S0O;™ hasta alcanzar la relacién estequiométrica de 0.67 o inferiores (Celis-Garcia,
2004), la adicién de quimicos como cloroformo para interrumpir la actividad
metanogénica especifica (Visser et al., 1993b), la bioaumentacion con cepas de bacterias
sulfato-reductoras puras (Omil et al., 1997c), la variacion del pH (Omil et al., 1996), el
cambio de temperatura (Visser et al., 1993c, Weijma et al., 2000a), el tipo de substrato
con el que se alimenta el lodo (Omil et al., 1998 y Visser et al., 1993b) y el tipo de
indculo alimentado al reactor (Lens et al., 1998). El resultado de todas estas estrategias
fue que el tiempo requerido para transformar un lodo metanogénico en uno sulfato-

reductor no fue menor a 100 dias (Espinosa-Chavez, 2007).

Por otro lado, Omil et al. (1997d), mencionaron que la adaptacion previa de la biomasa a
altos niveles de sulfuro favorece a las bacterias metanogénicas en la competencia por el
sustrato, retardando el aumento en la actividad de las bacterias sulfato-reductoras. Lo
cual puede ocurrir de la misma manera cuando la relacion DQO/SO%~ es reducida
gradualmente. A esto Celis-Garcia (2004), afiadidé que la mejor estrategia para tener un
reactor sulfato-reductor a partir de un lodo metanogénico seria no alimentar el reactor

con acetato y trabajar con relaciones cercanas a 0.67 desde el arranque del reactor.

2.9. Tipos de Reactores Empleados para el Proceso de Sulfato-Reduccion.

Los reactores se clasifican de acuerdo a la forma en que su biomasa es retenida con base
a las propiedades de adhesion de las bacterias (Oude-Elferink et al., 1994). De acuerdo a
esto pueden ser divididos en dos grandes grupos: reactores de lecho libre o suspendido y
reactores de lecho fijo (Figura 2). En los reactores de lecho fijo la biomasa es retenida
formando biopeliculas (estructuras complejas de celulas y polimeros extracelulares)
sobre materiales inertes (acarreadores), estaticos o suspendidos. La biomasa tambiéen
puede ser retenida por aislamiento u obstruccion de particulas biol6gicas solidas como
lodos suspendidos y granulares en materiales de empacado. (Lettinga et al., 1980). Por el
otro lado, los reactores de lecho libre retienen su biomasa con la formacion de particulas

bioldgicas de gran densidad y sedimentabilidad llamadas granulos.
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El lodo granular metanogénico y sulfato-reductor consiste de agregados microbianos
altamente sedimentables que se desarrollan por las uniones mutualistas de células

bacterianas en la ausencia de un material acarreador o de soporte (Lettinga, 1995).

En la literatura, han sido reportados numerosos disefios de reactores aplicados para el
proceso de sulfato-reduccidn en el tratamiento de aguas residuales industriales con altos
contenidos de sulfatos y metales pesados. Entre estos reactores sulfato-reductores se
encuentran reactores en lote (BR, batch reactors), reactores en lote secuenciales (SBR,
sequencing batch reactors), reactores de tanque continuamente agitado (CSTR,
continuously stirred tank reactors), reactores de contacto anaerobio (ACP, anaerobic
contact processes), reactores anaerobios de placa deflectora (ABR, anaerobic baffled
reactors), reactores de filtro anaerobio (AFR, anaerobic filter reactor), reactores de lecho
fluidizado (FBR, fluidized-bed reactors), reactores de expansiéon de gas (GLR, gas lift
reactors). También se han utilizado reactores anaerobios hibridos (AHR, anaerobic
hybrid reactors), reactores de membrana (MBR, membrane bioreactors), reactores
anaerobios de flujo ascendente (UASB, upflow anaerobic sludge blanket reactors) y mas
recientemente el reactor anaerobio de lodos granulares expandidos (EGSB; Expanded
Granular Sludge Bed) (Kaksonen & Puhakka, 2007). En la Tabla 1, se enuncian algunas
de las investigaciones recientes a escala laboratorio, en los distintos tipos de reactores y
disefios experimentales para el tratamiento de efluentes conteniendo metales,

compuestos organicos y sulfato.

2.9.1. Biorreactores de Alta Tasa.
La aplicacion exitosa de la tecnologia de la digestion anaerobia para el tratamiento de
aguas residuales industriales depende criticamente del desarrollo y uso de biorreactores de
alta tasa o velocidad. Esto debido a la necesidad de tratar grandes volimenes de efluentes.
Los reactores disefiados Optimamente pueden disminuir su tiempo de tratamiento e
incrementar la eficiencia, llevando a una reduccion global del costo del tratamiento. La
aplicacion de reactores de alta tasa ha resaltado el reconocimiento de la digestion

anaerobia como una tecnologia eficiente y efectiva en costo para la proteccion ambiental.
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Los reactores de alta tasa deben reunir las siguientes dos condiciones: (a) alta retencion
de lodos o biomasa viable, bajo condiciones de altas cargas organicas; y (b) buen
contacto entre la biomasa y el agua residual entrante. Lo anterior resulta en la reduccion
del tamafio del reactor y en bajos requerimientos de energia del proceso. Los
biorreactores de alta tasa incluyen a los reactores de lecho empacado, de lecho
fluidizado, y los de lecho libre como el UASB y el EGSB. Estos biorreactores
proporcionan una alta velocidad de reaccion por unidad de volumen de reactor, lo cual
reduce el volumen de reactor y finalmente permite la aplicacion de altas velocidades de

carga (Parawira, 2004).

2.9.2. Reactor Anaerobio de Lodos Granulares Expandidos.
La generacion mas reciente de sistemas de tratamiento anaerobios de alta tasa es el
reactor de lodos granulares expandidos (EGSB); el cual se ha hecho popular,
principalmente debido a su muy alto potencial de carga en comparacién con los

reactores UASB convencionales (Lettinga, 2001).

El reactor EGSB (modificacion del reactor UASB), hace uso de velocidades
ascensionales altas (4-10 m/h) y mejora el contacto entre el agua residual y el lodo
anaerobio (Lettinga, 1995). Al igual que el UASB, utiliza biomasa anaerobia granular
(lodos granulares) y por consiguiente presentan el mismo principio operacional pero
difiere en términos de geometria y pardmetros del proceso (Zoutberg & Eker, 1999). En
el proceso del EGSB el lodo granular es expandido o fluidizado por la alta velocidad
ascendente del liquido y el gas producido. En contra parte, el lodo es retenido debido a
su alta sedimentabilidad y a la ayuda del sistema de separacion gas-solido-liquido

semejante al del reactor UASB.

Las ventajas del sistema EGSB son su espacio reducido y el manejo de velocidades de
carga mas elevadas en comparacion con los sistemas UASB. Las cargas organicas pueden
alcanzar valores de 20-40 g DQO/Ld, dependiendo del tipo de sistema y el agua residual a

ser tratada (Van Lier et al., 2001b). Uno de los problemas mas serios asociados con los
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digestores expandidos durante la operacion continua, es la inestabilidad de los
conglomerados granulares. Esto también afecta a los reactores UASB, aunque en mucho
menor grado. La pérdida de la biomasa puede ocurrir debido a los siguientes factores:
desintegracion del granulo, lavado o arrastre fuera del reactor de granulos huecos o que
contienen gas en su centro, formacion de granulos esponjosos, y arrastre sobre

precipitados inorganicos (Parawira, 2004).

2.9.3. Ventajas del Reactor EGSB en Aplicaciones de Sulfato-Reduccion.
El disefio del reactor EGSB es particularmente ventajoso para el tratamiento de aguas
residuales con bajas cargas organicas (como el DAM vy otros efluentes industriales) debido
a sus altas velocidades ascensionales, ya que permiten una mejor distribucion del agua
residual en los intersticios del lodo granular o mas particularmente de la fuente de carbono
que contienen (Rebac et al., 1998). También es conveniente para procesos en los cuales la
induccion de mezclado por gas es baja, como en los procesos sulfidogénicos o sulfato-
reductores (Dries et al., 1998). Por otro lado, la alta tasa de dilucion del influente
producida por la recirculacion puede favorecer las siguientes circunstancias en el
tratamiento de aguas residuales ricas en sulfatos: (1) el tratamiento compuestos toxicos
(Seghezzo et al., 1998), como los metales pesados y sustancias acidas; (2) la reduccién
de la toxicidad del sulfuro debido al fenémeno de desorcién a la fase gaseosa (Pizarro-
Torres et al., 2002); (3) la formacién de granulos densos y firmes (Shayegan et al.
2005); y (4) Incremento de la segregacion y el lavado de particulas suspendidas

pequefias e inactivas (Colussi et al., 2009), como los sulfuros metalicos.

Las caracteristicas anteriores hacen del EGSB una herramienta atil en el proceso de
sulfato-reduccion. Sin embargo, Omil y col., (1996) mencionaron que la utilizaciéon del
reactor EGSB para el tratamiento sulfidogénico de aguas residuales ricas en sulfato no es
recomendable, ya que las altas velocidades ascensionales pueden afectar negativamente el
desempefio del proceso por pérdida de biomasa y disminucion de la eficiencia de
remocion de DQO. Ademas, indicaron que las bacterias sulfato-reductoras tienen menor

capacidad de adhesion a superficies que las metanogénicas, por lo que pueden ser
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selectivamente lavadas a altas velocidades ascensionales. En este contexto se propuso que
la méxima velocidad ascensional para reducir el lavado selectivo de las bacterias sulfato-

reductoras acetogénicas en reactores de lodos granulares es de aproximadamente 4.5 m/h.

A pesar de lo anterior, varias investigaciones se han realizado exitosamente aplicando el
proceso de sulfato-reduccion en reactores EGSB para el tratamiento de aguas residuales
con alto contenido de sulfatos como se muestra en la Tabla 2. Sin embargo, en el
tratamiento de efluentes con alto contenido de sulfatos, metales, con alta acidez y con
bajo contenido de materia organica (como el DAM vy otros efluentes industriales) s6lo se

han llevado a cabo dos experimentos; uno a escala piloto y el otro a escala laboratorio.

En el estudio a escala laboratorio Sierra-Alvarez y col. (2007) investigaron el uso de un
sistema de tratamiento consistente en un biorreactor EGSB sulfidogénico (2.9L) y un
reactor de cristalizacion de lecho fluidizado conteniendo arena de cuarzo fina para
facilitar la remocion de cobre y recuperarlo como sulfuro de cobre puro. El
funcionamiento del sistema fue probado usando aguas residuales que simularon
efluentes de la industria de manufactura de semiconductores conteniendo cobre y
sulfato. El lodo granular fue obtenido de un reactor a escala laboratorio. La remocién
completa del metal ocurri6 en el cristalizador. Los cristales de cobre depositados sobre
los granos de arena fueron identificados como Covelita (CuS). La configuracion en dos
etapas propuesta en tal trabajo fue ventajosa sobre los sistemas de una etapa debido a
que permiten la recuperacion de minerales valuables y aseguran la presencia de bajas
concentraciones de metales en el efluente, evitando la toxicidad en los microorganismos
y reduciendo la contaminacion/dilucién de la biomasa activa con los sulfuros metalicos.
El sistema propuesto también pudo proveer ventajas sobre los reactores sulfidogénicos
operados en conjuncién con una fase de coagulacion/sedimentacion, ya que no son
requeridos la adicion de coagulantes, floculantes o la necesidad de deshidratacion del
lodo, resultando en el ahorro en mantenimiento y operacion del sistema. En la Tabla 3,
se mencionan los estudios existentes en reactores EGSB para el tratamiento de efluentes

con metales por sulfato-reduccion. Incluyendo los datos de este trabajo de tesis.
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CAPITULO 3:

MATERIALES Y METODOS

3.1. Materiales.

3.1.1. Lodo Granular Anaerobio.
La biomasa, constituida por un consorcio bacteriano se obtuvo de la planta de
tratamiento de aguas residuales de la industria cervecera Corona; ubicada en Cd.
Obreg6n Sonora. Las caracteristicas fisicas del lodo fueron: ST (60.57 g/L), SSV (30.95
g/L), SF (29.6 g/L), VS (12.93 mL Lodo/s), IVL (43 mL Lodo/g SSV). Con tamafios

de grénulos en el intervalo de 0.125 a 0.850 mm de didmetro (Duarte-Rodriguez, 2009).

3.1.2. Medio de Cultivo para Digestién Anaerobia.
El medio de cultivo esta constituido en base al medio mineral propuesto por Visser,
(1995), ver anexo A. Se utilizaron como fuentes de carbono la combinacion de

Dextrosa/Acetato de Sodio y Etanol en diferentes etapas.

3.1.3. Aguas Residuales Sintéticas.
El agua residual sintética simuld el agua superficial de las zonas mas contaminadas del
Rio San Pedro en Cananea, Sonora, México; segin Gomez-Alvarez y col. (2004). Se
prepararon dos soluciones simuladas: una con pH 6.0 en base al medio mineral de
Visser, conteniendo etanol (1 g DQO/L) como fuente de carbono, sulfato de sodio como
fuente de sulfato (1.5gS03/L) y sulfato de cobre como fuente de cobre
(50 mg Cu?*/L); la otra con pH de 4.0 a 4.5, conteniendo solamente el i6n clprico en
un rango de 50-300 mg Cu?* /L. El célculo del equivalente tedrico de la DQO para el

etanol detalla en el anexo B.
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3.1.4. Reactores en Continuo.

3.1.4.1. Reactor de Lodos Anaerobios de Flujo Ascendente (UASB).
El reactor UASB fue un cilindro de vidrio de 0.8L, con 0.25m de altura y un didametro
interno de columna de 7.2cm (Figura 3); inoculado con 340mL de lodo anaerobio
metanogénico. Las condiciones de operacion fueron: un tiempo de residencia hidraulica
(TRH) de 0.553d +0.04, un flujo de alimentacion (F) de 1.468 L/d +0.10. La

temperatura se mantuvo a 28°C + 2. No se regulé el pH dentro del reactor.

3.1.4.2. Reactor Anaerobio de Lodos Granulares Expandidos (EGSB).

El reactor EGSB fue un cilindro de vidrio de 3.4L, 1.2m de altura y didmetro interno de
columna de 4.6cm (Figura 4). Fue inoculado con el lodo anaerobio contenido en el UASB
y 100mL adicionales (440mL). La operacién durante la segunda y tercera etapa se ajustd
con un TRH de 1d, velocidades ascensionales (v?¥) de 4 a 10 m/h, flujo de recirculacion
(FR) de 174 a 434 L/d (tasas de recirculacion (Tr) de 51 a 128) y una F de 3.4 L/d. La
temperatura se mantuvo a 35°C + 2. No se control6 el pH dentro del reactor. El biogas se
colectdé en una columna de vidrio invertida, llena de solucion salina saturada.
Adicionalmente, durante la tercera etapa de operacion se utilizé un sedimentador de vidrio
de 0.77L, 0.20m de altura y 6.6cm de diametro interno (Figura 4-11).

3.2. Desarrollo Experimental.

El experimento completo se desarroll en dos etapas, una en lote y otra en continuo.

3.2.1. Estudio en Lote.
La etapa experimental en lote dur6 127d, comprendiendo desde el proceso de adaptacion

del lodo anaerobio, hasta las pruebas de inhibicién o toxicidad al cobre.

3.2.1.1. Adaptacion del Lodo en Condiciones Sulfato-Reductoras.
El lodo anaerobio (400mL) fue adaptado a condiciones sulfato-reductoras durante 120d,
en un matraz Erlenmeyer de 1L cubierto con un tapon horadado para purgar los gases.



Figura 3. Reactor UASB.

1) Influente de medio mineral, 2) Bomba peristaltica, 3) Entrada
de influente, 4) Lodo granular anaerobio, 5) Separador
gas/liquido/sélido, 6) Salida de biogas, 7) Sistema colector y
medidor de biogés, 8) Salida de efluente, 9) Receptor de efluente.
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Figura 4. Reactor EGSB.

1) Influente I (Medio Mineral), 2) Bomba con doble alimentacion, 3)
Influente 1l (Solucién de Cobre), 4) Entrada influente | y recirculacion, 5)
Entrada influente 1I, 6) Lodo granular expandido, 7) Separador
gas/liquido/solido, 8) Salidas de biogas, 9) Sistema colector y medidor de
biogas, 10) Salida de efluente, 11) Sedimentador, 12) Bucle de recirculacion,
13) Bomba de recirculacion, 14) Receptor de efluente.
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La incubacion se llevo a cabo en un equipo Water Bath Shaker C76 a una temperatura
de 35°C y una velocidad de rotacién de 80rpm. El lodo fue alimentado semanalmente
con 500mL de medio mineral elaborado con una solucion de elementos traza sin cobre,
con etanol como fuente de carbono en una relacion DQO/SO;~ de 0.67
((2gDQ0O/3 gS037)/L). Se monitored diariamente la relacion de alcalinidades y las

concentraciones de DQO y S04,

3.2.1.2. Ensayo de Inhibicion con Cobre.
En el ensayo (duracién de 7d), las botellas seroldgicas fueron inoculadas con
0.3095g SSV  (10mL de lodo granular) y 140mL de medio mineral para una
concentracion de 2.06 g SSV/L en 150mL. Las concentraciones de etanol y sulfato se
mantuvieron en 2 g DQO/LY 3 g SO%~ /L respectivamente, para una relacion de 0.67.
Las concentraciones de cobre utilizadas fueron de 0, 50, 100, 200, 300, 500, 700, 1000 y
1500 mg Cu?* /L. El pH se ajusté a 6. La temperatura de incubacion fue de 35°C. Se
monitorearon diariamente las concentraciones de DQO, SO4> y Cu?*, tomando muestras
cada 24h. Las botellas se mantuvieron cerradas y el biogas fue purgado a diario. Como
control se utilizaron botellas con la misma cantidad de lodo y medio, pero sin fuente de

carbono y sulfato.

3.2.2.  Estudio en Continuo.
El estudio en continuo de sulfato-reduccion tuvo una duracion de 272d y estuvo
constituido de 3 etapas llamadas: Etapa de Arranque (I), Etapa de Adaptacion (I1) y
Etapa de Bioprecipitacion (l11). Durante el experimento se utilizaron los dos reactores
anaerobios de lodos granulares que fueron descritos anteriormente. Se monitorearon
diariamente el pH, la relacion de alcalinidades y las concentraciones de DQO, SO4> y
H.S. Adicionalmente, se examind la concentracion de cobre en la Ultima etapa. En la

Tabla 4, se resume el estudio en continuo completo.
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3.2.2.1. Etapade Arranque.
El arranque de un reactor es una etapa critica. Arrancar implica el seguimiento del
desarrollo del sistema, no unicamente en lo relacionado con la remocion de materia
organica, sino en su paso hacia la estabilizacion. En sistemas anaerobios la poblacién
bacteriana es altamente sensible a cambios generados en el medio ambiente que los

rodea, ya que no esta adaptada al nuevo sustrato (Rojas-CH, 1987).

La duracién de esta etapa fue de 95d y se llevo a cabo en el Reactor UASB inoculado
con 340mL de lodo anaerobio metanogénico. La alimentacion inicial del reactor fue
ajustada con velocidades de carga organica (VCO) de 1.474 g DQO/Ld y de sulfato
(VCS) de 0.144 g SO%~ /Ld. El medio mineral incluyd dextrosa y acetato de sodio, como
fuentes de carbono y sulfato de sodio (Na2SO4), como fuente de sulfato. Hasta el dia 22,
la relacion DQO/S0% fue de 10.24 ((0.737 g DQ0/0.072 g SO37)/L). A partir del dia
23, la relacion fue modificada a 5.12 ((0.737 g DQ0/0.144 g SO%7)/L). El dia 57 se
sustituyo la mitad de la DQO proveniente de dextrosa y acetato por etanol. El dia 80, la
fuente de carbono fue sustituida totalmente por etanol, manteniendo la misma relacion

DQO/S0;~. El dia 95 se cambi6 de reactor, finalizando la etapa.

3.2.2.2. Etapa de Adaptacion.
La adaptacion es una etapa lenta que debe realizarse con cuidado. En el medio acuoso
ocurre una seleccién de microorganismos necesarios para el metabolismo del sustrato en
sus diferentes fases (Rojas-CH, 1987).

La etapa de adaptacion bajo condiciones sulfato-reductoras (duracion de 106d), se inicio
con la inoculacion del reactor EGSB con el lodo anaerobio contenido en el reactor
UASB y 100mL adicionales de lodo inactivo. La alimentacion inicial del reactor se
mantuvo durante 7 dias con las caracteristicas finales de la etapa anterior, una relacién
de 5.12 ((0.737 gDQ0/0.144 g SO37)/L), con una VCO de 0.737 g DQO/Ld y una
VCS de 0.144 gS02~/Ld. A partir del dia 8, la relacion fue modificada a 2.56
((0.737gDQ0/0.288 gSO27)/L). El dia 30 la relacion se disminuyé a 1.28-1
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((0.737 gDQ0/0.576 g S037)/L). 9 dias después (dia 39) se modificaron al mismo
tiempo las concentraciones de DQO y SOs* manteniendo la relacion de 1.28-l1
((1gDQ0/0.78 g SO%7)/L). Por Gltimo, el dia 72 de actividad se colocd la relacion en
0.67 ((1gDQ0O/1.5gS0%7)/L). Relacion a la cual teéricamente se puede alcanzar el
100% de eliminacion de sulfato, si toda la DQO adicionada es utilizada por las bacterias
sulfato-reductoras (Celis-Garcia, 2004). La etapa terminé el dia 106 de actividad en el

reactor EGSB 6 202 del estudio en continuo.

3.2.2.3. Etapa de Bioprecipitacion.
En la etapa de bioprecipitacion se utilizan microorganismos capaces de generar
metabolitos que precipitan con los metales pesados (Orellana-Jaramillo, 2009). En este
caso, las bacterias sulfato-reductoras fueron utilizadas para formar sulfuros a partir de la
reduccion de sulfatos. Tales sulfuros fueron precipitados con el cobre adicionado al
medio y separados del torrente acuoso por medio de un sedimentador.

La duracién de la etapa fue de 71d. Se inicié después de la estabilizacion de la actividad
sulfato-reductora en el reactor EGSB con la relacion DQO/S0Z~de 0.67. Se adiciond
cobre (Cu?*) al medio mineral (dia 107), utilizando como fuente sulfato de cobre (CuSOx).
El pH se mantuvo en 6.0. La relacion se conservé en 0.67 ((1gDQO/1.5gS037)/L). El
medio mineral fue alimentado directamente en la entrada del reactor hasta el dia 124, con
una concentracion inicial de 50 mg Cu?* /L. A partir del dia 125, el influente de 4L se
separ6 en dos de 2L. Los componentes de ambos fueron preparados doblemente
concentrados para alimentarlos al mismo tiempo dentro del reactor, diluyéndose asi a la
mitad. Los influentes fueron llamados uno y dos. El influente uno fue el medio mineral
con un pH de 7, con concentraciones de etanol y sulfato de (4 g DQ0O/6 g SO27)/L. Este
fue alimentado directamente en la entrada del reactor. Las concentraciones finales de los
componentes, luego de la dilucion, continuaron siendo de (1 g DQ0O/1.5 g SO37)/L, para
una relacion de 0.67. El resto de la etapa de bioprecipitacion, la concentracion de sulfato
permanecio constante. No obstante, la VCO fue modificada por Gltima vez el dia 158 a 2
g DQO/Ld, dando una relacién de 1.33 ((2 g DQO/1.5 g SO37)/L).
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Por otra parte, el influente dos se conformd Unicamente de solucion de cobre;
primeramente con un pH de 4.5 (dias 125 al 175) y después con uno de 4.0 durante 2 dias.
La alimentacion se realizo directamente en la recirculacion del reactor. La concentracion
de cobre se prepard al doble (100 mg Cu?* /L), para dar una concentracion final de
50 mg Cu?* /L. En adelante, las concentraciones de ién metalico se incrementaron
gradualmente en porciones de 50 mg Cu?* /L, hasta 300 mg Cu?* /L. A partir del dia 156
se colocd un sedimentador en la salida de efluente del reactor EGSB, pasando a formar
parte de la recirculacion del efluente. En este punto, este influente fue introducido
directamente en la entrada al sedimentador. La reaccion entre el H,S y el Cu?* fue
instantanea y la precipitacion se llevo a cabo dentro del sedimentador. El experimento

culmind el dia 177 de funcionamiento del reactor EGSB 6 272 del estudio en continuo.

3.3. Meétodos Analiticos.

3.3.1.  Medicion del pH.
El pH se midi6 diariamente en influente y efluente, utilizando un potenciémetro
Accumet Excel XL94001428 (Fischer Scientific) con un electrodo Cole Parmer. Para la

calibracion del equipo, se utilizaron soluciones reguladoras de pH.

3.3.2. Relacion de Alcalinidades.
La relacion de alcalinidad (o) es un método que estima la capacidad de amortiguacion
del pH del sistema a través de la medida indirecta de acidos grasos volatiles y
bicarbonato. La relacién debe mantenerse entre 0.6 y 0.9 indicando una alcalinizacion
eficiente (Jenkins et al., 1983). Para la preparacion de reactivos, normalizacion y el

procedimiento de determinacién ver anexo C.

3.3.3. Demanda Quimica de Oxigeno (DQO).
Se determind mediante la técnica de digestion en reflujo cerrado (Standard Methods,
1999). El método consiste en la digestion de la muestra con una mezcla cromica seguido

de calentamiento a 150°C durante 2h. Cuando la muestra es digerida, el i6n dicromato
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oxida la materia organica presente, lo cual resulta en el cambio de estado del cromo de
Cr® a Cr®'. El ion crémico formado absorbe fuertemente a una longitud de onda de
620nm. Para la preparacion de reactivos y el estandar de DQO, la determinacion y la

curva estandar de DQO ver Anexo D.

3.3.4. Determinacion de Sulfatos (SO4?).
El ion sulfato (SO42), en un medio electrolitico-acido, reacciona con cloruro de bario
(BaCly) para formar sulfato de bario insoluble (BaSO4). La absorbancia de la suspensién
de BaSO. se mide en un espectrofotometro a una longitud de onda de 420.m Yy la
concentracion de SO4 se determina por relacion de las lecturas con una curva estandar
(Kolmert et al., 2000). Para la preparacion de reactivos, la determinacion y la

preparacion de la curva estandar ver anexo E.

3.3.5. Determinacion de Sulfuro (S%).
El i6n sulfuro fue determinado por el método espectrofotométrico de Cord-Ruwisch,
1985. El método consiste en la precipitacion coloidal del sulfuro en forma de sulfuro de
cobre (CuS) en un medio &cido. La absorbancia de la suspension de CuS se mide en un
espectrofotdmetro a una longitud de onda de 480n.m Y la concentracion de sulfuro se
determina por relacion de las lecturas con una curva estandar. El estandar para la curva
de calibracion se normaliz6 por el método yodimétrico de Day & Underwood, 1989. La

curva estandar se realizo en un intervalo de 0 a 1000 mg S~ /L. Ver Anexos F y G.

3.3.6. Determinacion de Cobre (Cu®*).
Las concentraciones de cobre se determinaron por espectrometria de absorcion atomica
(EAA), por el método de flama directa de aire-acetileno (Standard Methods, 1999). El
equipo utilizado fue un espectrometro de absorcion atomica de doble haz Perkin Elmer,
modelo 3100, con un sistema de flujo laminar-nebulizador y una flama de aire-acetileno.
El instrumento se calibré usando un blanco de reactivos y las soluciones de referencia

con concentraciones en el intervalo de 0.1 a 1.0 mg Cu?* /L. Ver anexo H.
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3.3.7. Determinacion de Biogas.
El biogés producido en el reactor se midié por desplazamiento utilizando un medidor
constituido de un cilindro de vidrio graduado (figuras 3-7 y 4-8), con una seccion
adelgazada en un extremo. El volumen del cilindro fue de 453.3mL, con medidas de
4.5cm de didmetro interno, 4.8cm de diametro externo y 28.5cm de altura.
3.4. Calculos.

3.4.1. Eficiencia de Remocion de DQO.

% remocion de DQO = [(DQO;, — DQO.¢)/(DQO;,)] x 100 [8]
3.4.2. Eficiencia de Reduccion o Conversion de Sulfatos.

% conversion de sulfato = [(SO5~, —S03~_;)/(S05™, )]x 100 [9]
3.4.3. Eficiencia de Remocion de Cobre.

% remocioén de cobre = [(Cu?*;, — Cu?*.p)/ (Cu?*;,)] x 100 [10]
3.4.4. Estimacion de la Remocion de DQO.

La DQO removida correspondiente para los procesos de metanogénesis y sulfato-

reduccidn se calcul6 en base a las siguientes férmulas (McMahon, 2007).

DQO Removida por Metanogénesis:
DQOCH4 = (DQORemovida Total — DQOSOE—) [11]

DQO Removida por Sulfato-Reduccion:
DQOgpz- = (0.67)(SO5 ™, — SOF &) [12]
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3.4.5. Actividades Metanogénica y Sulfato-Reductora.

AME = [(mcg, ) (fet) /(SSV)] (Vi) [13]

AME = Actividad Metanogénica Especifica (g DQOcy, /(g SSV)(d))
mcy, = Pendiente de la DQO consumida por metanogeénesis (g DQOcy, /(L) (h))

ASR = [(mgqz-)(fct) /(SSV)] (Vg) [14]

ASR = Actividad Sulfato-Reductora (g DQOgqz-/(g SSV)(d))

mg,z- = Pendiente de la DQO consumida por sulfato-reduccion (g DQOgz-/(L) (h)

Vg = Volumen de liquido en el reactor en lote (L)
SSV = Masa de solidos suspendidos volatiles (g SSV)
fct = Factor de conversion de tiempo (24h/1d)

3.4.6. Parametros Operacionales de los Reactores

Tiempo de Residencia hidraulica (TRH), dada en dias (d):
TRH = (Vg/F) [15]

Vg = Volumen del reactor (L)

F = Flujo de alimentacion (L/d)

Tasa de Dilucion (Tp), dada en (d™):
Tp = (F/VR) = (1/TRH) [16]

Tasa de Recirculacion Tg, es adimensional:
TR = (FR/F) [17]

Fr = Flujo de recirculacion (L/d)
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Velocidad de Carga Orgéanica (VCO), dada en (g DQO/Ld):
VCO = (DQO;,/TRH) [18]

DQO;, = Concentracién de DQO en el influente (g/L)

Velocidad de Carga de Sulfato (VCS), dada en (g SOZ~/Ld):
VCS = (SO, /TRH) [19]

S0,, = Concentracion de SOZ~ en el influente (g/L)

Velocidad de Carga de Metal (VCM), dada en (g M?* /Ld):
VCM = (M2} /TRH) [20]

MZ+ = Concentracién del i6n metalico en el influente (g/L)

Velocidad ascensional (v?), dada en (m/h):
v? = (F+ Fr)/(ARr) [21]

Fy Fr dadas en (m3/h)

Area seccional de la columna del reactor (Ag), dada en (m?):

Ag = Tir? [22]
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CAPITULO 4

RESULTADOS Y DISCUSION

4.1. Resultados.

4.2. Estudio en Lote.
En este estudio como inoculo inicial se utilizd lodo granular adaptado a condiciones
sulfato-reductoras para evaluar la concentracion del i6n cobre sobre las actividades

metanogénicas y sulfato-reductoras.

4.2.1. Ensayo de Inhibicion con Cobre.
La inhibicion por iones metalicos puede describirse mediante la Clso; concentracion de un
componente toxico presente en un agua residual dada, que causa el descenso del 50% de la
actividad bacteriolégica. En este caso las Actividades Sulfato-Reductora (ASR) y
Metanogénica (AM). El valor se calcula graficando la actividad porcentual contra la
concentracion del metal a evaluar. Se hace una regresion lineal para el 50% de la actividad
o se realiza la interseccion de los puntos desde el valor de 50% de actividad en el eje Y
hasta el punto de contacto con en el eje X (Omil et al., 2003). En la Figura 5, se muestran
las actividades porcentuales correspondientes a la ASR y la AME en presencia de cobre
(11). Las concentraciones del metal se manejaron entre 0 a 1500 mg Cu?* /L. Mientras la
relacion DQO/S02™ se fijo en 0.67. Se encontrd que el i6n metalico fue mas toxico para
las bacterias sulfato-reductoras, ya que la Clso de la ASR fue de 115.2 mg Cu?*/L,
mientras en las metanogénicas fue de 575.3 mg Cu?*/L. Con lo anterior puede
corroborarse que los metales pesados son agentes inhibitorios de los microorganismos
anaerobios incluyendo los sulfato-reductores, como fue mencionado por los trabajos de
Karri et al., (2006) y Utgikar et al., (2004). Ademas, se puede asumir que las
concentraciones de cobre tolerables para el lodo granular anaerobio son menores a

600 mg Cu?* /L. Lo cual puede ser tomado como referencia para el estudio en continuo.
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Figura 5. Cinética de inhibicion por cobre.

Clso= Punto de inhibicion del 50% de la actividad bioldgica, ASR= Actividad Sulfato-
Reductora, AM= Actividad Metanogénica. Actividad especifica = Calculada en base a la

maxima actividad obtenida para ambos tipos de bacterias.
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4.3. Estudio en Continuo.

En esta seccion se presentan los resultados obtenidos en las tres etapas del estudio en
continuo. La etapa de arranque (primera etapa (1)) se llevo a cabo en el reactor UASB con
el fin de activar la biomasa, en donde se utilizaron diferentes fuentes de carbono y bajas
concentraciones de sulfato. Las siguientes dos etapas se realizaron en el reactor EGSB. En
la etapa de adaptacion a condiciones Sulfato-Reductoras (segunda etapa (1)), la DQO
permanecio constante, mientras que el sulfato se incrementd con el fin de disminuir la
relacion DQO/SO;~. La etapa de bioprecipitacion se inicio una vez adaptado el lodo a
condiciones sulfato-reductoras (tercera etapa (111)). Los resultados de la primera etapa se

describen aparte, mientras que las dos etapas en el reactor EGSB se detallan juntas.

4.3.1. Desempefio del Reactor UASB.
Durante la etapa de arranque (duracion de 95 dias), se alcanzaron las condiciones
estables con una alta remocion de DQO y buena produccion de biogas. En la Tabla 5, se
resume el comportamiento del reactor al final de esta etapa. El sistema logré un
adecuado amortiguamiento del pH con la produccion de bicarbonato suficiente para

neutralizar los AGV generados, reflejandose en valores de pH cercanos al neutro.

4.3.2. Desempeiio del Reactor EGSB.

4.3.2.1. Remocion de DQO.
En la etapa de adaptacion a condiciones sulfato-reductoras (dias 1 al 106), la relacién
DQO /S04~ fue disminuida en tres pasos desde 5.12 a la estequiometria de 0.67. Para tal
efecto la concentracion de DQO del influente se mantuvo en el rango de 0.72 a 1.3
g DQO/L (con velocidades de carga orgénica (VCO) entre 0.68 a 1.39 g DQO/Ld),
mientras que la concentracion de sulfato se aument6 de 0.16 a 1.58 g SO%~ /L. Durante
esta etapa se observd que el cambio de condiciones metanogénicas a sulfato-reductoras

no afectd la remocion de la materia organica.



Tabla 5. Resumen del comportamiento del reactor de lodos anaerobios de flujo

ascendente, al final de la etapa de activacion de la biomasa.
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Parametro Valores
DQO Entrada 0.82 g DQO/L
DQO Salida 0.58 g DQO/L
Velocidad de carga organica (VCO) 1.53 gDQO/Ld
Eficiencia de Consumo de la DQO 95.4 %
pH Entrada 6.02 +0.10
pH Salida 6.92 +0.23
Relacion de Alcalinidades (o) 0.96
Biogéas 0.487 L/Ld
Sulfato de Entrada 0.23 gS03~ /L
Sulfato de Salida 0.2 gS0%™ /L
Velocidad de Carga de Sulfato (VCS) 0.435 g S03~/Ld
Eficiencia de Reduccion de Sulfato 96.8 %

Sulfuro Total

133.2 mg S2~/L
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La actividad bacteriana removio entre 0.63 a 1.11 gDQO/L (Figura 6 etapa II),
manteniendo eficiencias de remocidn superiores al 89% (Figura 7, etapa Il). En el cambio
a la relacion de 0.67 (dia 72) puede notarse que el proceso experimenté una falla llevando
a la disminucion de la remocion de la DQO. Este problema fue generado por un periodo
prolongado de inactividad del reactor. La recuperacion de la actividad microbioldgica se

consiguid 18 dias despueés de la reactivacion (dia 90), alcanzando una remocién del 81.3%.

Una vez conseguidas las condiciones sulfato-reductoras se procedié a la etapa de
bioprecipitacion (dias 107-177), en donde la concentracion de sulfato se mantuvo entre
1.2 a 1.6 gS0O5~ /Ly la materia organica se vario entre 0.88 a 1.96 g DQO/L (VCO entre
0.86 a 2.07 g DQO/LA). Las relaciones DQO/S0%~ utilizadas fueron de 0.67 y 1.33. La
presencia del cobre durante esta etapa no afectd la accion del consorcio bacteriano, ya
que durante este lapso pudo remover entre 0.67 a 1.9 gDQO/L (Figura 6, etapa Ill);
manteniendo eficiencias de remocion por arriba del 88% (Figura 7, etapa Ill). En la

Tabla 6, se muestran un resumen de los resultados para cada relacion DQO/S0%™.

La produccion de biogas fue minima los primeros 99 dias de operacion del reactor
EGSB, probablemente debido a una fuga. Sin embargo, a partir del dia 100 se mejoroé la
captacion de biogas, ya que el sistema fue cerrado herméticamente. La maxima
produccion de biogés obtenida fue de 0.927 L Biogas/d (0.272 L Biogas/Ld).

4.3.2.2. Conversion de Sulfato.
En la etapa de adaptacion, la relacion DQO/S03~ se disminuy6 como fue mencionado
en la seccion 4.3.2.1. Cabe mencionar que el cambio de una relacion a otra se realizo
cuando la conversion del sulfato alcanzé su estado estacionario. Los primeros 71 dias de
operacion se pudo observar que la actividad sulfato-reductora fue incrementandose
conforme se aumento la concentracion de sulfato, lograndose conversiones desde 0.08 a
0.65 g SO3~ /L.
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Figura 6. Remocion de la fuente de carbono en el reactor EGSB.

Las etapas se muestran divididas por la linea solida:

I) Adaptacion y 1lI)

Bioprecipitacion. El cambio en las relaciones DQO/S0O3;~ se indica con lineas
punteadas: Relaciones de 5.12, 2.56, 1.28, 0.67 y 1.33.
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Figura 7. Eficiencia de remocion de la fuente de carbono en el reactor EGSB.

Las etapas se muestran divididas por la linea sélida: 11) Adaptacion y I11) Bioprecipitacion.
El cambio en las relaciones DQO/S03~ se indica con lineas punteadas: Relaciones de
5.12,2.56, 1.28, 0.67 y 1.33. VCO= Velocidad de carga organica.
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Mientras que la produccién de sulfuro se mantuvo por arriba de 72 mg S2~ /L (Figura 8,
etapa Il) con eficiencias de conversion de sulfato superiores al 60% (Figura 9, etapa II).
Durante este periodo no se consiguid la reduccion completa del sulfato, esto debido a
que en relaciones DQO/S0Z~ superiores a 0.67 hay un exceso de materia organica; lo

cual favorece a la metanogénesis permitiendo su coexistencia (Omil et al., 1997b).

Entre tanto en la relacién de 0.67 (dia 72), la actividad sulfato-reductora disminuyé
debido a la falla en el proceso. Se consideréd que la recuperacion de la actividad se
consiguid luego de 30 dias, al igualar la maxima reduccion de sulfato alcanzada en
relaciones anteriores. Los Ultimos dias de la etapa (102 al 106), la reduccion del sulfato
se mantuvo con conversiones cercanas a 0.6 g SO~ /L y niveles de sulfuro de mas 310
mg S2~ /L, con eficiencias de conversion de 41%. Hasta este punto no se pudo conseguir
que el proceso fuese dominantemente sulfato-reductor, ya que el consumo de la DQO
por las bacterias sulfato-reductoras fue del 40% de la remocion total. Lo cual se reflejo
en una conversion del sulfato incompleta. Sin embargo, se decidié proceder a la etapa de
bioprecipitacion debido a que las concentraciones de sulfuro fueron superiores a 288
mg S?~/L; lo suficiente para remover teéricamente mas de 571 mg Cu?*/L (8.98

mmol Cu?*/L).

Hasta el dia 106, la alimentacién del reactor estuvo deficiente en cobre. Se sabe que los
iones metalicos como hierro, cobre y zinc son necesarios para la mayoria de los
microorganismos, incluyendo los sulfato-reductores; ya que son importantes cofactores en
el transporte de electrones y en metaloenzimas redox-activas (Bridge et al., 1999).
Tomando en cuenta lo anterior, se observd que la capacidad sulfato-reductora durante
los primeros 27 dias (107-134) de la etapa de bioprecipitacion fue levemente afectada
con concentraciones de 50 mg Cu?* /L; ya que la conversion de sulfato aumenté a 0.65
g S0%~ /Ly la concentracion de sulfuro sobrepaso los 353 mg S?~ /L (Figura 8, etapa

I11). Mientras que la eficiencia de conversidn super6 el 47% (Figura 9, etapa I11).
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Figura 8. Conversion de sulfato en el reactor EGSB.

Las etapas se muestran divididas por la linea soélida: 1) Adaptacion y 1lI)
Bioprecipitacion. ElI cambio en las relaciones DQO/SO3;~ se indica con lineas
punteadas: Relaciones de 5.12, 2.56, 1.28, 0.67 y 1.33. Influente= Sulfato en el

influente; Efluente= Sulfato en el efluente.
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Figura 9. Eficiencia de conversion de sulfato en el reactor EGSB.

Las etapas se muestran divididas por la linea solida: 11) Adaptacion y 111) Bioprecipitacion.
El cambio en las relaciones DQO/S03~ se indica con lineas punteadas: Relaciones de
5.12, 2.56, 1.28, 0.67 y 1.33. VCS= Velocidad de carga de sulfato.



51

Los 22 dias posteriores (135 al 157), las concentraciones del ion metélico se aumentaron
de entre 100 a 200 mg Cu?* /L. Lo cual incrementd la conversion aproximadamente al
doble, alcanzando valores mayores a 1.12 g SO3~ /L con niveles de sulfuro cercanos a
424 mg S?~ /L. La eficiencia de conversion correspondiente superd el 77%. Sin
embargo, no se consiguio la remocion competa del sulfato. El aumento en la capacidad
sulfato-reductora observado en este periodo pudo deberse a que el cobre fue asimilado
por las bacterias sulfato-reductoras potenciando su desarrollo. Aunque se sabe que el
cobre debio ser precipitado por el sulfuro disminuyendo su biodisponibilidad (Bridge et
al., 1999), se asume que una pequefia parte del cobre permanecié en estado soluble
facilitando su asimilacion. En cuanto al consumo de la fuente de carbono, los sulfato-
reductores lograron consumir mas del 82% de la DQO removida total; con lo cual se

consiguié el predominio del proceso sulfato-reductor.

Durante los Ultimos 19 dias de la etapa (158 al 177), se procedid a subir la relacion
estratégicamente a 1.33. Manteniendo fija la concentracion de sulfato y aumentando la
de la materia orgéanica a 2 g DQO /L. Esto, debido a que no se logr6 la conversion
completa del sulfato en la relacion de 0.67. En respuesta a esta estrategia, la reduccion
del sulfato se elevé a mas de 1.4 g SO%~ /L, con producciones de sulfuro superiores a
472 mg S?~ /L. La eficiencia de conversion sobrepasé el 97%, por lo que se consigui6
remover el sulfato casi en su totalidad. Por otro lado, el consumo de la DQO por las
bacterias reductoras del sulfato disminuyo al 53% de la remocion total debido al efecto

del exceso de materia organica; como se menciond anteriormente.

En cuanto a las concentraciones de cobre utilizadas en este periodo, aunque fueron las
mas altas en la etapa (200 a 300 mg Cu?* /L), no parecieron influir significativamente en
el desempefio de las bacterias sulfato-reductoras en comparacion con el cambio en la
relacion DQO/SO3~. En la Tabla 7, se muestra el resumen de los resultados de la

conversion del sulfato para cada relacion DQO/S02™.
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4.3.2.3. Especiacion del Sulfuro.
Las especies que conforman al sulfuro en la fase acuosa son: el sulfuro disuelto total
(SDT), que es el sulfuro inicialmente en solucion; el cual es igual al sulfuro disuelto
remanente (SDR) o sulfuro que permanece en estado soluble mas el sulfuro precipitado
(SP) por los metales presentes en el medio. Ademas, bajo las condiciones de este
experimento, el SDR estd constituido por dos especies solubles: el sulfuro ionizado o
disociado (HS) y el sulfuro no-ionizado o no-disociado (H.S). Tomando en cuenta lo
anterior, a continuacion se describe el comportamiento de las especies de sulfuro en el

proceso sulfato-reductor.

Los primeros 71 dias de la etapa de adaptacién, la produccién de SDT se incrementd
gradualmente conforme se disminuyo la relacion DQO/S05~ de 5.12 a 1.28, alcanzando
valores superiores a 66 mg S~ /L. Los niveles de SP fueron bajos debido a la escasez de
iones metalicos en el medio, siendo cercanos a 9 mgS? /L; con lo cual las
concentraciones de SDR llegaron a ser mayores a 57 mg S~ /L (figura 10, etapa II).
Entre las especies solubles se tiene que la concentracion de HS™ fue superior a 44
mg S?~ /L, mientras que la de H.S se mantuvo en niveles inferiores a 13 mg S?~ /L
(figura 11, etapa Il). El sulfuro ionizado predominé de manera importante debido a que
el consocio bacteriano logré6 amortiguar adecuadamente el pH, manteniendo un valor
cercano a 7.4. Lo anterior también fue posible gracias a un buen control de la
temperatura. El control de los niveles de sulfuro no-ionizado es importante, ya que es un
compuesto toxico para casi cualquier bacteria, incluyendo las sulfato-reductoras
(Rinzema y Lettinga, 1988; Gonzéalez-Silva, 2007).

En el cambio a la relacion de 0.67 (dia 72), los niveles de SDT decayeron debido a la
falla en el proceso, al igual que los niveles de las deméas especies. No obstante, la
recuperacion de la actividad sulfidogénica se consiguié luego de 19 dias (dia 90). Los
ultimos 16 dias de la etapa de adaptacion (90 al 106), el sulfuro soluble se incrementé a
méas de 190 mg S?~ /L. La precipitacion del sulfuro se elevé a 19 mg S2~ /L, quedando

concentraciones en solucién cercanas a 172 mg S?~ /L.
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Figura 10. Fracciones del sulfuro en la fase acuosa.

Las etapas se muestran divididas por la linea solida:

Bioprecipitacion. El cambio en las relaciones DQO/SO0;™

I) Adaptacion y 1lI)

se indica con lineas

punteadas: Relaciones de 5.12, 2.56, 1.28, 0.67 y 1.33. SDT = Sulfuro disuelto total, SDR =

Sulfuro disuelto remanente, SP = Sulfuro precipitado.
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Figura 11. Fracciones del sulfuro disuelto remanente.

Las etapas se muestran divididas por la linea solida: 1) Adaptacion y I11) Bioprecipitacion.

El cambio en las relaciones DQO/S03~ se indica con lineas punteadas: Relaciones de
5.12, 2.56, 1.28, 0.67 y 1.33. Sulfuro lonizado= HS"; Sulfuro No-lonizado= H.S.
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En consecuencia, los niveles de HS™ aumentaron por arriba de 147 mg S?~ /L, mientras
que el H2S se mantuvo en 25 mg S2~ /L gracias a que las bacterias controlaron el pH
manteniéndolo cercano a 7.7. La elevacion del SP en esta parte del proceso pudo deberse
a la acumulacién del sulfuro metélico en las mangueras de salida del efluente, en donde
se tomaron las muestras para las determinaciones. Por otro lado, la disminucion de las
actividades bioldgicas en la falla del proceso pudo deberse a los factores que se discuten

en la seccion de discusién de resultados.

En la etapa de bioprecipitacion, con la relacion DQO/S0;~ de 0.67 (dias 107 al 157).
Los niveles de SDT se elevaron considerablemente, alcanzando valores superiores a 362
mg S?~ /L. La precipitacion del sulfuro se incrementd hasta 47 mgS?~/L, con
concentraciones del metal de hasta 200 mg Cu?* /L, dejando en solucion cerca de 315
mg S?~ /L (figura 10, etapa Il1); de los cuales 273 mg S?~ /L fueron para el HS y 42
mg S%~ /L para el HzS (figura 11, etapa Il1). Los microorganismos anaerobios lograron

conservar el pH en 7.7, asegurando el dominio de la forma ionizada del sulfuro.

Durante la tltima relacién de 1.33 (dias 158-177), la produccion de sulfuro total se elevo
considerablemente debido al aumento en la carga organica. Los niveles de SDT subieron
a mas de 454 mg S~ /L. Sin embargo, los altos niveles del ion metalico de entre 200 a
300 mg Cu?* /L removieron hasta 95 mgS?~/L; dejando en solucién cerca de
359 mg S2~ /L. Para esta parte del proceso las bacterias mejoraron el control del pH, ya
que lograron aumentarlo en dos unidades a 7.9; con lo cual se consigui6 disminuir la
concentracion de sulfuro no-disociado a valores menores a 34 mg S?~ /L, mientras que
los niveles de HS™ subieron a mas de 325 mgS? /L. Los altos niveles de cobre
manejados en esta etapa no afectaron el proceso de sulfato-reduccién, ya que fueron
contrarrestados por la presencia del sulfuro (formando sulfuro de cobre), el cual no es
biodisponible (Bridge et al., 1999). Ademas, el sulfuro metalico no pudo acumularse en
las superficies celulares gracias el lavado provocado por las altas velocidades
ascensionales (Colussi et al., 2009). En la tabla 8, se incluye un resumen de la

especiacion del sulfuro para cada relacion y el proceso completo.
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4.3.2.4. Bioprecipitacion de Cobre.
En esta etapa, el cambio en la concentracion de cobre fue contemplado como sub-etapas.
Cabe mencionar que el i6n cuprico fue adicionado al reactor incrementando su
concentracion en porciones de 50 mg Cu?*/L. Ademas, se consideré como estado

estacionario un periodo minimo 5 dias.

Durante la relacion DQO/S03%™~ estequiométrica de 0.67 (dias 107 al 157), sub-etapas | a
la V, se adicionaron concentraciones de cobre en el rango de 50 a 200 mg Cu?®* /L
(Figura 12, relacién 0.67). La velocidad de carga del metal (VCM), correspondiente a un
TRH de 1 dia varié de 0.047 a 0.205 g Cu?*/Ld. El influente inicialmente estuvo
constituido por el medio mineral adicionado con el i6n cuprico (pH 6) y fue alimentado
directamente en contacto con el lodo anaerobio. No se presentaron efectos inhibitorios

bajo estas condiciones.

A pesar de lo anterior, a partir del dia 19, el influente fue separado en dos partes. Una de
las cuales contuvo la solucion de cobre (pH de 4.5) y fue alimentada en la recirculacion
para evitar riesgos de saturacion de la biomasa con altos niveles del ién metalico o con
el sulfuro metalico. Como resultado bajo ambos arreglos experimentales se tuvo que en
el sulfuro removié mas de 199 mg Cu?* /L, dando un porcentaje de remocién superior al
98% (Figura 13, relacion 0.67).

Los niveles de sulfuro removidos junto con el cobre fueron cercanos a 101 mg S~ /L.
En este periodo no se logrd alcanzar el 100% de eficiencia de remocion probablemente
debido a que el cobre formo complejos solubles muy estables, ya sea con moléculas
inorganicas, con trazas de la fuente de carbono o bien con productos microbianos
solubles (Zandvoort et al., 2006). En consecuencia estos complejos pudieron ser
movilizados en el efluente y cuantificados como cobre soluble (Gaszo, 2001). Por otro
lado, pudo deberse a que parte del sulfuro de cobre haya permanecido en suspension en

las muestras cuantificadas.
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Figura 12. Remocion de cobre en la etapa de bioprecipitacion.

Con linea solida se indica el cambio en la relacion DQO/SO3™: Relaciones de 0.67 y
1.33. Con lineas a rayas se indica el cambio en las concentraciones de cobre (mg/L): I)
50-1, 1) 50-11, 111) 100, 1V) 150, V) 200, VI) 250, VII) 300. Influente = Concentracion

de cobre en el influente; Efluente = Concentracion de cobre en el efluente.
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Figura 13. Eficiencia de remocién de cobre en la etapa de bioprecipitacion.

Con linea solida se indica el cambio en la relacion DQO/S0; " : Relaciones de 0.67 y 1.33.
Con lineas a rayas se indica el cambio en las concentraciones de cobre (mg/L): I) 50-1, II)
50-11, 111) 100, 1V) 150, V) 200, VI) 250, VII) 300. VCM= Velocidad de carga del metal.
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El penaltimo dia de la relacion de 0.67 (dia 156), se cambid nuevamente la configuracion
del sistema al colocar un sedimentador en la recirculacion del reactor. El influente fue
alimentado directamente en la entrada a este accesorio para que el sulfuro de cobre
formado fuese separado del torrente y no se quedara en el bucle de la recirculacion. En la
relacion de 1.33 (dias 158 al 177), sub-etapas V a la VII, la concentracion de cobre fue
manejada de 200 a 300 mg Cu?* /L (Figura 12, relacion 1.33). La VCM vari6 de 0.230 a
0.303 g Cu?* /Ld. Los altos niveles de sulfuro lograron remover hasta 299.98 mg Cu?* /L,
dando una eficiencia de remocion cercana al 100% (Figura 13, relacion 1.33). El sulfuro
precipitado alcanzé niveles superiores a 151 mg S?~ /L. El sedimentador logro clarificar el
efluente removiendo la Covelita formada, con lo cual se mejoro la eficiencia de remocion
del cobre y se evito la posible inhibicion de las bacterias. Ademas, se tiene que el bajo pH
del influente (entre 4.0 y 4.5) no afect6 el proceso, ya que fue amortiguado eficientemente.
En la Tabla 9, se presenta un resumen de la etapa de bioprecipitacion en donde la Covelita

formada se calcul6 tedricamente.

4.3.2.5. Competencia entre Bacterias Metanogénicas y Sulfato-Reductoras.
Las bacterias sulfato-reductoras compiten con las metanogénicas por sustratos como los
alcoholes y el acetato, durante el tratamiento anaerobio de aguas que contienen altos
niveles de sulfato. El resultado de esta competencia es importante porque puede
determinar el rendimiento de los productos finales, sulfuro y metano (Lens et al., 2000).

Inicialmente, la actividad metanogénica fue ampliamente dominante. Lo cual pudo
constatarse, ya que para el dia 71 con las relaciones DQO/S03~ de 5.12 a 1.28, tan sdlo
se alcanzd un consumo de DQO de las bacterias sulfato-reductoras cercano al 25%
(Figura 14, etapa I1). Durante este periodo pudo observarse lo que probablemente fueron
lapsos de adaptabilidad de las bacterias metanogénicas al sulfuro. Lo cual pudo ser
visualizado como el aumento progresivo y la caida repentina de la eficiencia de consumo
sulfato-reductora. Por otra parte, el dia 72 decayd la remocion de la materia organica
total debido a la falla del proceso y por consiguiente, también las eficiencias de consumo

de DQO para ambos grupos bacterianos.
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Figura 14. Competencia entre bacterias sulfato-reductoras y metanogénicas.

Las etapas se muestran divididas por la linea sélida: 1) Adaptacion y IlI)
Bioprecipitacion. El cambio en las relaciones DQO/SO3;~ se indica con lineas
punteadas: Relaciones de 5.12, 2.56, 1.28, 0.67 y 1.33. BM = DQO consumida por las

Bacterias metanogénicas, BSR = DQO consumida por las Bacterias sulfato-reductoras.
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Durante los dias de menor actividad (dias 78 al 81), el proceso sulfato-reductor fue el
predominante en el consumo de la DQO con un 75%. La recuperacion de la actividad
microbiologica total se consiguid luego de 18 dias (dia 90). Sin embargo, los demas dias
domin6 ampliamente el proceso metanogénico. Por lo que de los dias 72 al 106, la

eficiencia de consumo sulfato-reductora apenas logro superar el 35%.

Luego, en la etapa de bioprecipitacion (dias 107 al 139), con la adicién de cobre en
concentraciones de 50 a 100 mg Cu?* /L se observo un aumento considerable de mas del
53% por parte de los microorganismo sulfato-reductores (Figura 14, etapa I11). Con lo
cual apenas lograron superar en la competencia a los metanogénicos. Asi mismo, los
ultimos 18 dias de la relacion de 0.67 (dias 140 al 157) se present6 un incremento aun
mayor al 87%. Lo cual sucedio luego de aumentar la concentracién del ién metélico de
100 a 200 mg Cu?* /L. Esta mejoria en la actividad sulfato-reductora pudo deberse al
efecto del cobre como fue mencionado en el apartado 4.3.2.2. Aun que también, pudo
ser el efecto tardio de la relacion DQO/S0O;~ estequiométrica; ya que al momento de
adicionarse el cobre la tendencia se encontraba favoreciendo, aunque de manera

inestable, a las bacterias sulfato-reductoras.

A continuacion de los dias 158 al 177, se aumentd la relacion a 1.33 para tratar de
incrementar la conversion del sulfato al 100%; lo cual se consigui6. Sin embargo, tuvo
un efecto indeseado al aumentar la competitividad metanogénica. Por lo cual, la
eficiencia de consumo sulfato-reductora decayd hasta el 53%. Este efecto se debi¢ al
exceso de materia organica, como se menciond en el apartado 4.3.2.2. En general se
pude concluir que la disminucidon progresiva de la relacion DQO/SO4;~ consiguio
aumentar el consumo de la DQO por las bacterias reductoras del sulfato. Ademas, la
relacién de 0.67 tuvo el efecto deseado de permitir el dominio del proceso sulfato-
reductor; lo cual indicé que efectivamente el proceso de adaptacion fue adecuado. En la
Tabla 10, se presenta un resumen de la competencia de ambos grupos de bacterias por la

fuente de carbono.
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4.3.2.6. Amortiguamiento del pH.

La operacion eficiente de un reactor anaerobio implica el control de una adecuada
capacidad buffer del sistema que asegure el mantenimiento del pH en un rango éptimo
para el desarrollo del consorcio microbiano. La relacion de alcalinidades (o) es un
parametro de control de estabilidad rapido y confiable en el proceso anaerobio. El
sistema serd mas estable conforme el valor de o sea méas cercano a uno. En cambio, el
pH proporciona informacion del comportamiento del reactor en estados mas avanzados
de desequilibrio, cuando la correccion del problema ya puede ser dificil de conseguir
(Rojas-CH, 1987).

Los primeros 71 dias de la etapa de adaptacion, el pH del influente del medio mineral se
mantuvo en 6.03 +0.1. Este pH se eligi6 con la finalidad de estimular la produccién de
alcalinidad, por ser ligeramente &cido y por encontrarse en el rango de pH éptimo para el

desarrollo de las bacterias sulfato-reductoras de entre 6.0 y 9.0 (Zehnder et al., 1982).

Como resultado en el efluente se consiguié una adecuada alcalinizacién del medio, ya
que el lodo anaerobio logré elevar el pH a 7.40 +0.3 y el valor de o fue de 0.83 +0.06
(Figura 15, etapa Il). Sin embargo, el dia 72 ocurrid la falla del proceso (acidificacion).
Por lo que se decidié aumentar el pH del influente a 7.12 £0.2 durante 22 dias (78 al 99),

con la finalidad de ayudar a la recuperacion de la actividad microbioldgica.

En consecuencia de la estrategia anterior se consiguio elevar el pH del medio a 7.72 £0.2
y se logré aumentar la aa 0.74 +0.1. Estas condiciones fueron adecuadas para que el
consorcio bacteriano restaurara su actividad luego de 18 dias de ocurrido el evento (dia
90). Enseguida de la rehabilitacion del proceso. En los dltimos 7 dias de la etapa de
adaptacion (100 al 106), se utilizé en el influente un pH de 6.21 +0.3 para estimular
nuevamente la formacion de bicarbonato y como preparacion para la adicion del ién
metalico. El pH interno del reactor fue mantenido por los microorganismos en 7.52 +0.2

y la alcalinidad fue restablecida alcanzando un valor de 0.82 +0.03.
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Figura 15. Amortiguamiento del pH en el reactor EGSB.

Las etapas se muestran divididas por la linea sélida: Il) Adaptacion y IlI)
Bioprecipitacion. EI cambio en las relaciones DQO/SO3~ se indica con lineas
punteadas: Relaciones de 5.12, 2.56, 1.28, 0.67 y 1.33.
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Una vez revertidos los problemas del periodo de acidificacion y alcanzadas
concentraciones adecuadas de sulfuro biogénico, se procedi6 a la etapa de
bioprecipitacion. En donde los primeros 16 dias (107 al 123) con concentraciones de
50 mg Cu?* /L y un pH en el influente de 6.17 £0.2, se logré la alcalinizacion del medio
elevando el pH a 7.59 +£0.2. Ademas, se consiguié mantener la relacion de alcalinidades
en 0.81 £0.02 (Figura 15, etapa Ill). ElI contacto directo del metal y los sulfuros

metalicos con la biomasa no afectaron el desempefio de los procesos anaerobios.

La reaccion entre el metal y los sulfuros tampoco afect6 el proceso, ya que los protones
liberados durante esta “Ec. (6)” fueron correctamente neutralizados por el bicarbonato
producido “Ec. (7)”. Los altimos 52 dias de la etapa de bioprecipitacion se utilizdé un
segundo influente conteniendo solamente al i6n clprico en concentraciones de 50 a
300 mg Cu?* /Ly un pH de 4.48 0.1, para simular aguas 4cidas de mina. Mientras que
el primer influente contuvo sélo el medio mineral con un pH de 7.00 +£0.01, para ayudar
a la amortiguamiento de la acidez del influente de cobre y los protones liberados por la
reaccion sulfuro-metal. Durante este periodo se instaldé en la recirculaciéon un
sedimentador, al cual fue alimentado directamente el medio con cobre y en donde fueron
retenidos los sulfuros metalicos formados. Como resultado, el pH del medio acuoso en el
interior del reactor fue eficientemente amortiguado por el bicarbonato generado y la
ayuda del pH del medio mineral, manteniéndose en un valor de 7.76. Ademas, la
relacion de alcalinidades permanecid sin ser afectada en un valor de 0.82 +0.04.

4.4. Discusion de Resultados.

4.4.1. Estudios en Lote.
En nuestro estudio la concentracion inhibitoria del 50% de la actividad metanogénica
(Clso) en un lodo granular anaerobio adaptado a condiciones sulfato-reductoras fue de
575.3 mg Cu?* /L. Mientras que en el estudio de Certucha-Barragan y col., (2009),
utilizando el mismo lodo pero bajo condiciones metanogénicas se encontré que la Clsg

fue de 280 mg Cu?* /L. Lo anterior demuestra un aumento en la tolerancia al cobre de
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hasta 295.3 mg Cu?*/L en la presencia de sulfuro biogénico en una concentracion
maxima de 70.1 mg S?~ /L. Esta concentracion de sulfuro sélo alcanza para reaccionar
con 138.9 mg Cu?* /L formando Covelita (CuS). Sin embargo, se sabe que cuando el
cobre esta en exceso en relacion a la concentracion molar de sulfuro se forma la otra
especie de sulfuro de cobre Ilamada Calcocita (CuzS) (Gramp et al., 2006); la cual
secuestra una molécula adicional de cobre. Ademas, los metales también pueden ser
removidos por adsorcion en la superficie de los sulfuros metélicos producidos
biolégicamente (Jong & Parry, 2004; Watson et al., 1995). Por el otro lado, en este
estudio se encontré una Clso para la actividad sulfato-reductora de 115.2 mg Cu?* /L.
Este valor fue cercano al obtenido en el estudio de Song y col., (1998), donde se obtuvo

una concentracion de 100 mg Cu?* /L.

4.4.2. Estudio en Continuo.
En la competencia por la fuente de carbono entre los grupos bacterianos se encontrd que
el proceso anaerobio completo fue dominantemente metanogénico en un 59%. No
obstante, la estrategia de adaptacion del lodo granular a condiciones sulfato-reductoras;
consistente en la disminucién gradual de la relacion DQO/SO;~ fue adecuada para
conseguir un lodo predominantemente sulfato-reductor. Lo cual se consiguié durante la
relacién de 0.67-11. En donde las bacterias sulfato-reductoras alcanzaron el 65% del
consumo (Tabla 10). La adicién del cobre durante este periodo pudo favorecer a los
sulfato-reductores, ya que los microorganismos estuvieron deficientes en este
micronutriente durante la mayor parte de la operacién del reactor. Con el aumento en la
carga orgénica a 2 g DQO/Ld en la relacion de 1.33, disminuy¢ la eficiencia de consumo
de DQO por parte de las sulfato-reductoras hasta el 53%. A pesar de esto, la eficiencia
de remocion total de la DQO aument6 del 86% en la relacion de 0.67-11 al 95% en la
relacién de 1.33 (Tabla 6). Igualmente, la eficiencia de conversidn del sulfato se elevo
del 61 al 97% respectivamente (Tabla 7). Lo anterior demuestra que la estrategia de

aumento de la carga organica favorecio la conversion del sulfato casi en su totalidad.
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En nuestro estudio, el tiempo necesario para conseguir la transformacion del lodo
metanogénico en sulfato-reductor fue de 117 dias; alcanzado el 53% del consumo de la
DQO y el 50% de conversion del sulfato. Sin embargo, restando los dias que el proceso
tardo en recuperarse de la acidificacion (23 dias) hasta llegar a la estabilizacion y el
aumento constate de la actividad sulfato-reductora se calcula que el cambio poblacional
podria haberse conseguido en 94 dias. Lo anterior concuerda con la observacion
realizada por Espinosa-Chavez (2007), en la que se menciona que pese a todas las
estrategias utilizadas para transformar un lodo metanogénico en sulfato-reductor; el
tiempo requerido no fue menor a 100 dias. Ademas, se encontré que en el estudio de
Celis-Garcia (2004), fue utilizada una estrategia de adaptacion a condiciones sulfato-
reductoras similar a la de este estudio. En donde también se present6 una falla en el
proceso, solo que la actividad sulfato-reductora no pudo recuperarse luego de 42 dias.
Por tal razén, fue preciso aplicar otra estrategia para incrementar la produccion de
sulfuro. El dominio de las bacterias sulfato-reductoras se consiguié luego de

aproximadamente 140 dias adicionales.

Por otro lado, el proceso anaerobio logré amortiguar correctamente el pH en el rango de
7.17 £1.1 a 7.86 £0.29; obteniendo relaciones de alcalinidades entre 0.61 +0.31 a 0.89
+0.03. La capacidad de amortiguamiento del pH del lodo sulfato-reductor no se vio
afectada por la presencia del cobre en concentraciones de 50 a 300 mg Cu?* /L, ni por el
bajo pH manejado para su solubilizacién en el agua residual sintética (4.0-4.5). La
acidificacion del sistema durante la etapa de adaptacion a condiciones sulfato-reductoras
probablemente se debié a un largo periodo de inactividad del reactor y a su arranque
subito bajo una elevada velocidad ascensional. Con respecto a esto Omil y col., (1996),
mencionaron que los microorganismos sulfato-reductores acetotréficos pueden ser
selectivamente lavados del sistema con velocidades ascensionales superiores a 4.5 m/h.
También existe la posibilidad que la acidificacion se debiera a la acumulacion de
acetato. A cerca de esto Wu y col. (1991), mencionaron que el acetato puede acumularse

como consecuencia de su baja velocidad de consumo en comparacion con la del etanol.



71

Una consecuencia del descenso en el pH, es el cambio de la forma molecular del sulfuro.
Referente a esto Moosa & Harrison (2006), mencionaron que la forma predominante del
sulfuro a pH menores a 6.0 es la no ionizada (H2S). En este estudio, el estado del sulfuro
durante el periodo de acidificacion del sistema (pH de 5.02) fue en un 98.4% en la forma
de H2S y su concentracién fue de 38.3 mg S~ /L. Tales niveles, aunque bajos, pudieron
generar la inhibicion; ya que a pH acidos la toxicidad del sulfuro no ionizado aumenta
considerablemente como fue mencionado por O’Flaherty y Colleran (1998). En contra
parte, con la maxima concentracion obtenida de H»S de 92.6 mg S?~ /L y un pH de 6.74,
no se presento inhibicion. En el estudio el nivel méximo de sulfuro disuelto total (SDT)
fue de 564 mg S2~ /L en donde solamente se formaron 23.4 mg S?~ /L de sulfuro no
disociado, gracias a que se conté con un pH de 7.98. Mientras que en el trabajo de
Sierra-Alvarez y col. (2007), utilizando un arreglo experimental similar al de nuestro
estudio y un pH en el rango de 7.6 a 8.1 obtuvieron un SDT de 1163.8 mg S?~ /L con
niveles de HzS entre 115-354 mg S?~ /L. Tales niveles no inhibieron la actividad

microbioldgica del lodo granular.

En este estudio no se realizaron ensayos de inhibicion por sulfuro, pero en otras
investigaciones en lodos granulares anaerobios, como la de Visser y col. (1996), se han
reportado valores de 50% de inhibicion de la actividad sulfato-reductora (Clso) de
615 mg S2~ /L para el SDT y de 171 mg S?~ /L para el H2S, en un rango de pH de 7.2 a
7.4; para un reactor operado en lote. Mientras que en botellas serol6gicas se encontraron
valores de 521 mg S~ /L para el SDT y de 231 mg S?~ /L para el H2S, bajo un pH de
7.0. Por su parte O’Flaherty y col. (1998), obtuvieron en botellas seroldgicas un 50% de
la inhibicion del crecimiento de las bacterias bajo concentraciones de 374 mg S%~/L
para el SDT y de 196 mg S?~ /L para el H.S, en un valor de pH de 6.8. Por ultimo
Kalyuzhnyi y col. (1997), demostraron que la inhibicion del 100% de la actividad
sulfato-reductora (Clio) en un reactor UASB en lote alimentado con etanol, puede
ocurrir bajo concentraciones extremas en el rango de 1700-9951 mg S~ /L para el SDT
y de 570-610 mg S~ /L para el H2S. En un intervalo de pH de 7.1 a 8.0.
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La investigacion de Sierra-Alvarez y col (2007), fue la Unica similar a la nuestra en
cuanto a disefio experimental y tipo de reactor. Por tal razén, a continuacion se hace una
comparacion entre ambos arreglos en sus condiciones operacionales y desempefio. En el
estudio de Sierra-Alvarez y col., las concentraciones de sulfato y DQO fueron casi el
triple y por lo tanto la produccion de sulfuro fue muy superior. Sin embargo, las
eficiencias de remocion obtenidas en nuestro estudio fueron superiores. Con
concentraciones mas bajas de sulfato y DQO se consiguié una produccion de sulfuro que

removid facilmente 0.3 g Cu?* /L, pudiendo remover tedricamente hasta 1.12 g Cu?* /L.

En cuanto a la configuracion del equipo, ambos disefios presentan un sistema de
separacion de sulfuros metalicos. Sin embargo, el nuestro tiene la ventaja en que la
Covelita no se adhiere a una matriz y por lo tanto puede ser facilmente extraible,
facilitando la recuperacion del cobre. Otra caracteristica destacable de nuestra
investigacion, que supera al otro sistema, es la capacidad de tratamiento de un efluente
acido. Lo cual se consiguid, en parte, gracias a la alta tasa de dilucién generada por una
mayor tasa de recirculacion. La principal desventaja que presenta nuestro disefio es que
el tiempo de residencia hidraulico (TRH) fue més prolongado, requiriéndose un tiempo
de tratamiento del agua residual hasta 3 veces mayor. Por otro lado, en nuestro trabajo
utilizamos una fuente de carbono sencilla, mientras que en el otro se utilizaron varias;

algunos de los cuales fueron méas complejos.

En la Tabla 11, se muestra la comparacion entre ambos estudios en la etapa de
bioprecipitacion para la mayor concentracién de cobre alimentada. Debido a que el TRH
del estudio de Sierra-Alvarez y col., fue mucho menor al nuestro se requirié calcular las
velocidades de carga de DQO, Sulfato, Cobre y la velocidad de produccién de Sulfuro
para poder hacer una comparacion mas adecuada en relacion al desempefio real del
reactor EGSB. El resultado fue que nuestro estudio presentdé una mayor capacidad de
tratamiento de un efluente acido alimentado en altas velocidades de carga del i6n
metalico. Ademas de alcanzar superiores eficiencias de remocion de la DQO, el sulfato y

el mismo metal.
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Tabla 11. Comparacion de estudios en reactores de lodos granulares expandidos

utilizados para la remocion de metales por sulfato-reduccion.

CARACTERISTICAS

Sierra-Alvarez et al.
(2007)

Este Estudio

Volumen/Altura

291L/1.10m

34L/1.2m

Sistema de separacion
de sulfuros metalicos

Cristalizador
con arena de cuarzo

Sedimentador
sin materiales de retencién

Etanol
Isopropanol
Fuentes de DQO PEG Etanol
Acido Citrico
Temperatura 30°C £2 35°C £2
TRH? 0.35d +0.08 0.98d +0.04
TR 15 51
MM¢ 5.98-7.03
pH de influente MM°=ARSY| 7.60-8.10
ARS¢ 4.00-4.55
pH de efluente 7.40-8.0 7.24-8.23

VCO# 9.08 gDQO/Ld £0.95 |1.90 gDQO/Ld 0.1
VCS' 14.23gS03/Ld ! 1.37 g SO%~/Ld +0.06
VPS? 1.96 gS?~/Ld ‘ 0.44 gS?~/Ld 0.1
VCMP 0.190 g Cu®*/Ld ! 0.298 g Cu®*/Ld +0.01

Remocién de DQO 68.6% +5.0 95.0% +2.4

Remocion de SO%~ 41.3% ‘ 99.0% +0.6

Remocion de Cu?* 99.8% +0.1 99.99% +0.002

atiempo de residencia hidraulica; Ptasa de recirculacion; ‘medio mineral; Yagua
residual sintética; ®velocidad de carga organica; fvelocidad de carga de sulfato;
dvelocidad de produccion de sulfuro; Pvelocidad de carga del idn metélico; 'datos
calculados tedricamente en base a las concentraciones y el tiempo de residencia
hidraulico del experimento.
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CAPITULO 5

CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES

5.1. Conclusiones.
La estrategia de adaptacion del lodo anaerobio a condiciones sulfato-reductoras
favorecio a las bacterias sulfato-reductoras en el consumo de la fuente de carbono en la

competencia con las bacterias metanogénicas.

Las concentraciones de cobre utilizadas en el estudio en continuo de hasta
300 mg Cu?* /L, no inhibieron el proceso anaerobio a pesar de los datos arrojados por
las pruebas en lote, los cuales indicaron que a concentraciones de 115.2 mg Cu?* /L
inhiben el 50% de la ASR y que niveles de 200 mg Cu?* /L o superiores disminuyen la
actividad biolégica total. Esto se debié a que la concentracién molar de sulfuro fue
ampliamente superior a la del cobre, precipitdindolo totalmente y reduciendo su

toxicidad.

El sistema de separacién por sedimentacion pudo remover eficazmente el sulfuro
metalico formado, impidiendo la dilucion del lodo granular anaerobio con el material

inerte y evitando la posible inhibicién por acumulacion en las superficies celulares.

El proceso anaerobio en el reactor EGSB fue capaz de tratar un efluente acido gracias a
la alta tasa de dilucion y a la produccion de alcalinidad suficiente para amortiguar el pH.
Segun las pruebas en lote, el lodo granular anaerobio puede amortiguar pH acidos desde

3.0 y bésicos de hasta 8.0 (datos no mostrados).

Las eficiencias de remocion maximas obtenidas en el estudio para la DQO, el SO4**y
Cu?* fueron de 98, 99 y 100% respectivamente. La cantidad méaxima de sulfuro total

producida fue de 576 mgS?~/L (17.96 mmol S?~/L). La concentracion de sulfuro
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disuelto total (SDT) fue de 564 mg S?~ /L (17.6 mmol S?~/L). La mayor concentracion
alcanzada de sulfuro no-disociado (H2S) fue de 98 mg S2~ /L. No se present6 inhibicion

por sulfuro bajo estas concentraciones.

Por ultimo, se concluye que el proceso es capaz de remover simultdneamente y casi en
su totalidad la materia organica, los sulfatos, los iones metélicos y la acidez del efluente
sintético. Ademas, el proceso es apto para el tratamiento de concentraciones de metales

pesados divalentes en el rango de 0.05 a 17.6 mmol M2* /L.

5.2. Recomendaciones.

En la remocion de metales de un efluente industrial por el proceso de sulfato-reduccion,
es recomendable utilizar cargas organicas adecuadas para producir cantidades de sulfuro
biogénico equimolares o ligeramente superiores a las concentraciones de los metales
presentes en el efluente. Con esto se pude economizar en el uso fuentes de DQO o de
carbono externas y se puede ahorrar la necesidad de realizar un tratamiento extra para

remover el sulfuro excedente.

Por otro lado, si lo que se quiere es remover el sulfato, se deberian utilizar cantidades de
la fuente de carbono en relaciones DQO/S0%~ de 1.0 o ligeramente superiores para
conseguir su completa remocién. Ademas se puede afiadir al proceso una etapa de

precipitacion con algun metal econémico reutilizable.

Se aconseja la utilizacion de aguas residuales con materia organica soluble como fuentes

de DQO externas, para reducir gastos de operacion.

Por ultimo, es recomendable el monitoreo constante del pH ya que provee un importante

indicador del estado de un reactor sulfato-reductor.



76

ANEXOS

Anexo A. Preparacion del Medio Mineral.

Tabla 12. Componentes del Medio Mineral
Macronutrientes Elementos Traza
Compuesto (mg/L) Compuesto (mg/L)
NH4CI 1045 FeCl2+4H.0O 2000
KCI 270 MnCl2+4H,O* 786
KH2PO4 170 EDTA<2H,0* 554
MgSQO4+7H20 185 SeOz* 64
CaCl2+2H20 50 HsBO3 50
NaHCO3 125 ZnCl, 50
Extracto de Levadura 20 (NH4)6M07024°4H20 50
Soln. Elementos Traza| 1mL/L | AICl3*6H.O* 91
1 *
_ Ajustar al pH de_seado con ’(\:I;(éllg L0 :73(2)
Bicarbonato de Sodio (NaHCO) 272
HCI Concentrado 1 mL/L

Nota: La solucion de elementos traza normalmente contiene CuCl2e2H20 (50 mg/L),
para este experimento fue necesario eliminarlo para evitar interferencias con las
pruebas posteriores con cobre. Los compuestos marcados con un asterisco (*) en la
solucion de elementos traza son diferentes al medio original, pero tienen el balance

correcto en su componente principal (Visser, 1995).

Anexo B. Determinacion del Equivalente Tedrico de la DQO.

Se calculo el equivalente de la DQO para cada uno de los compuestos utilizados como
fuente de carbono, como se muestra a continuacion, segun la reaccion estequiométrica de
la combustion de compuestos orgédnicos “Ec. (23)”, reportada por Kleerebezem &
Macarie, (2003).
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4x+y—2z

y—3v—u
2 )Oz — xCO, + (T) H,0 [23]

CyH,0, + (
Etanol (C,Hg0); PM = 46075/, |
Usando la ecuacion del oxigeno requerido para degradar el compuesto “Ec. (23)” tenemos:

4x+y-2z  42)+1(6) —2(1) _

1 2 3mol 0,

DQOEtanol =
3mol 0, = 96 g0,
(96 g0, /46.07gEtanol )(1 gEtanol) = 2.084 g0, /gEtanol = 2.084 gDQO/gEtanol

(1 gEtanol/2.084 gDQO)(1 gDQO) = 0.48 gEtanol/gDQO

Para calcular la cantidad necesaria de etanol al elaborar los medios minerales se necesito
de su porcentaje de pureza y densidad. Usando la densidad del etanol (o = 0.81 g/mL) y

un porcentaje de pureza del 99.97% se tiene lo siguiente:

(1.0 mLEtanol/0.81 gEtanol)(0.48 gEtanol) = 0.5926 mLEtanol
(100 mLEtanol ;/99.97 mLEtanol ,)(0.5926 mLEtanol,;,) = 0.5928 mLEtanol;

= Por cada 0.593mL 6 593puL de Etanol con 99.97% de pureza se tiene 1gDQO.

Anexo C. Técnica de Relacion de Alcalinidades.

Determinacidén de la relacién de alcalinidad (o).

Tomar 25 mL de muestra y depositarla en un vaso de precipitados de 100mL. Colocar en
agitacion constante sobre una placa magnética e inmediatamente medir el pH inicial.
Enseguida titular con una solucion 0.02N de H2SO4 previamente normalizada. Adicionar
el 4cido lentamente hasta llevar a un pH de 5.75 (promedio al que se titulan el 80% de
los carbonatos). Seguir adicionando el &cido hasta llegar a un pH de 4.30 (promedio al



78

que se titulan los AGV). Registrar los volumenes de acido gastados y calcular la relacion
de alcalinidad en base a la “Ec. (24)” (Standard Methods, 1999).

«= (VHZSO4pHi - pHs7s /VHZSO4pHi = PpH 430 ) [24]
VHZSO‘l'pHi . Volmen de H,S0O, gastado para llevar de pHy a pH 575

VH,s0 = Volmen de H,S0, gastado para llevar de pH, a pH, 3¢
2°¥4pHp - pH 430

Preparacion de la solucion de H»SO4 para determinar alcalinidad.

Pequ,so, = PM/# eq = (98.08 g/mol )/(2eq/mol ) = 49.04g/eq [25]

my,so, = (0.02eq/L)(1L)(49.04g/eq) = 0.9808g [26]

(1 mLH,S0,/1.80 gH,S0,)(0.9808 gH,S0,) = 0.545 mL H,SO,

(100 mL H,SO, impuro

97.0 mL H,50, puro ) (0.545 mL H,S0O, puro) = 0.562 mL H,SO, impuro
. 4

Tomar 0.562 mL de H2SO4 y aforar a 1L con agua destilada.

Normalizacién de la solucidn para determinacion de alcalinidad.

Secar 1.06g de Na,COs a 140°C, durante 1h en un horno. Enseguida colocar el carbonato
en un desecador con silica gel y dejar enfriar. Rapidamente disolver 0.1g de Na>CO3z en
agua destilada y aforar a 100 mL. Repartir la solucion en 3 alicuotas de 25 mL, en
matraces Erlenmeyer de 50mL. Agregar 1 gota de indicador Naranja de Metilo a cada
matraz y colocar en agitacion magnética. Valorar con la solucion de H2SOa4. EI volumen
gastado de &cido es utilizado para determinar su concentracion con la “Ec. (27)”, en base

a la concentracion y el volumen conocidos de carbonato (Standard Methods, 1999).

Peq nNa,co, = PM/#eq = (106 g/mol )/(2eq/mol) = 53 g/eq [27]
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M Na,cOo, 01g
N = = = 0.01887 eq/L [28]
NazC0s (Peq Na2C03)(VNa2C03) (53 g/eq) (0.1L)
Nu,s0, = (N nayco,) (VNayco,)/(Vi,s0,) [29]

Anexo D. Técnica de DQO.

Preparacion de las Muestras.

Tomar 10mL de muestra del influente con concentracion conocida y preparar 2mL de
dilucion con agua destilada, para una concentracion <0.5 g DQO/L. Colectar 10mL de
muestra de efluente y airear durante 15min con una bomba Elite 799 para pecera
(Hagen. QC. CAN) para oxidar el sulfuro biogénico. Para determinar la DQO soluble,
filtrar 5mL de la muestra de efluente aireado con filtros de jeringa estériles (Millex-GV,
0.22um, PVDF, 33mm, Millipore Corp. MA. USA) o centrifugar a 3000rpm durante
15min y tomar el sobrenadante. Para el DQO total utilizar la muestra sin filtrar. De ser
necesario preparar 2mL de dilucién de la muestra de efluente. No diluir las muestras

cuando la concentracion sea < 0.5 g DQO/L.

Determinacién de DQO.

Tomar 2mL de las muestras (con o sin dilucion) y colocarlas en los tubos hach (HACH
Company. Loveland, CO., USA). Enseguida, adicionar lentamente 1mL de solucion
digestora y 2mL de solucion de acido sulfurico. Tapar los tubos firmemente y
homogenizar suavemente. Finalmente, colocar los tubos en el digestor DRB200: Digital
Reactor Block (HACH Co.) durante 2h a 150°C. Transcurrido este tiempo, dejar enfriar
las muestras para después leer sus absorbancias a 620nm en un espectrofotometro.
Utilizando celdas de vidrio o cuarzo o directamente los tubos Hach (si se tiene el
espectrofotometro de Hach). Comparar las absorbancias obtenidas contra una curva
estandar de DQO (Standard Methods, 1999).
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Preparacion de reactivos para la determinacion de DQO.

Solucion Digestora (Solucién ).

Pesar 50g de K>Cr207 y secar en horno durante 2h a 103°C. Enfriar en desecador con
silica gel y pesar 42.2564. Disolver en un matraz volumétrico de 1L con 500mL de agua
destilada. Pesar 33.3g de HgSO4 y disolver en la solucién anterior.

Nota: Pesar y secar el dicromato en material de vidrio. Los reactivos deben agregarse
con cuidado por partes, evitando que se adhieran a las paredes del matraz. No se
disolveran totalmente, se prosigue al siguiente paso.

Colocar el matraz con la solucion en un bafio de agua con hielo. Adicionar a la solucién
muy lentamente en pequefios chorros, 167mL de H2SO4 puro. Una vez disuelto el &cido,
colocar con cuidado un agitador magnético y terminar de disolver los reactivos en una
placa de agitacion. Una vez disueltos, dejar enfriar en el bafio con hielo. Por ultimo dejar

al matraz llegar a temperatura ambiente y aforar a 1L.

Solucion de Acido Sulfirico con Sulfato de Plata (Solucién I1).

Pesar 5.5g de Ag>SO4 por cada kg de H2SOs. Para calcular la cantidad exacta considere

la pureza y la densidad del H2SOa.

Para H,S0, al 97%, p = 1.8 g/mL
(1.8 H,S0,/1mL H,S0, )(2000mL H,S0, ) = 3600g H,SO0,
(3600g H,S0,/100%)(97%) = 3492g H,S0, = 3.492kg H,SO0,
(5.5¢ Ag,S0,/1kg H,S0,)(3.492kg H,S0,) = 19.206g Ag,SO,

Colocar 2L de H2SO4 en un frasco &mbar de 3L y agregar el Ag.SOs en pequefias

porciones, evitando las paredes del recipiente. Una vez depositado todo el reactivo, tapar
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y dejar solubilizar en reposo durante 2 o 3 dias, en un cuarto temperado a 37°C. Mezclar
suavemente cada 24h (Standard Methods, 1999).

Nota: Debido a las proporciones que se utilizan de los reactivos, deberan prepararse dos
litros de la solucion Il por cada litro de solucion 1. Colocar los reactivos en frascos
admbar con tapa y parte de estos en frascos dispensadores mas pequefios, para realizar las

determinaciones y evitar la contaminacion por pipeteo.

Preparacion del estandar de DQO.

Pesar 0.047g de glucosa anhidra y disolverlos en 20mL de agua destilada, en un matraz
volumétrico de 50mL y aforar. Realizar una curva estandar de DQO por triplicado con
diluciones seriadas del estandar de glucosa, utilizando concentraciones en el rango de 0
a 1000 mg/L. Graficar los datos de la absorbancia contra la concentracion como se

muestra en la figura 16.

Anexo E. Técnica de Sulfatos.

Preparacion de las Muestras.

Colectar rapidamente 10mL de muestra de efluente en un tubo con tapa de rosca y
cerrar. Colocar 150uL de solucién 2N de acetato de zinc en un tubo de ensayo clinico
con tapén de caucho. Tomar 3mL de la muestra y mezclar inmediatamente con la
solucion de acetato de zinc. Tapar fuertemente y homogenizar en vértex o manualmente.
Dejar sedimentar durante 10 a 20min o centrifugar a 3000rpm durante 5min. Si se dejé
sedimentar, tomar el sobrenadante y filtrarlo con unidades de filtracion en jeringa
estériles Millex-GV, 0.22um, PVDF, 33mm (Millipore Corp. MA. USA). Si se
centrifugd no es necesario filtrar. Para la determinacion del SO4% en el influente no se

dio tratamiento ya que no hay presentes sustancias que causen interferencias.
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Figura 16. Curva estdndar promedio de la DQO.

La relacién entre la concentracién de DQO vy las absorbancias promedio a una longitud
de onda de 620nm fue descrita por una ecuacion lineal de la forma y = 0.000343x +
0.000125; con una R2? = 0.999973. Los valores de la desviacion estandar son muy

pequefos.
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Determinacién de sulfatos.

Tomar 2.5mL de la muestra de influente o efluente tratado (con o sin dilucion),
colocandolas en tubos con tapa. Adicionar 2.5mL del reactivo acondicionador, tapar y
mezclar unos segundos. Adicionar 0.1768g de BaCl,*2H>O (60mg de BaCly). Tapar
firmemente y mezclar en vortex a maxima velocidad, durante 30 segundos.
Inmediatamente, transferir las mezclas individualmente a una celda de vidrio o cuarzo
para su lectura espectrofotométrica. Comparar las absorbancias con una curva estandar
de Na>SO4 (Kolmert et al., 2000).

Preparacion del Reactivo Acondicionador.

Pesar 150g de NaCl y colocarlos en un matraz volumétrico de 1L. Tomar con una
probeta de vidrio 100mL de glicerol puro (1269) y adicionarlos a la sal. Medir 200mL
de etanol (95%) y lavar con pequefias porciones la probeta con glicerol. Verter los
lavados y el etanol restante en la mezcla de sal-glicerol. Adicionar 300mL de agua
deionizada y 60mL de HCI (12.1M). Disolver los componentes y aforar a 1L con agua
deionizada (Kolmert et al., 2000).

Preparacion de Estandar de Sulfato 1000 mg SO4%/L.

Pesar 0.1478g de Na.SOs y colocarlos en matraz volumétrico de 100mL. Adicionar
50mL de agua deionizada, disolver y aforar a 100mL. A partir del estandar realizar una
curva de Na2SO4 por triplicado con diluciones seriadas, utilizando concentraciones en el
rango de 0 a 600 mgSOZ~/L. Graficar los datos de la absorbancia contra la

concentracion como se muestra en la Figura 17.

Anexo F. Técnica de Sulfuros.

Tratamiento de la Muestra.

Colocar una gota de NaOH (6N) en un tubo de 2cm de diametro con tapa y colectar
rapidamente 10mL de muestra en el mismo tubo. Cerrar firmemente y mezclar por

inversion.
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Figura 17. Curva estandar promedio de sulfato.

La relacion entre la concentracion de sulfato y las absorbancias promedio a una longitud
de onda de 420nm fue descrita por una ecuacion polinomial de 3° orden de la formay =
ax® + bx? + cx + d. Los valores de los coeficientes fueron: y = -8.491E%°x3 + 3.196E"
%2 + 4.281E%x - 3.916E%, con un valor de R2 = 0.9976. Se observa una desviacion

estandar muy pequeia.
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Inmediatamente aspirar 3mL de muestra con una jeringa y filtrar con unidades de
filtracién Millex. Colocar el filtrado en un tubo clinico, tapar e inmediatamente proceder
a la determinacion. Para conservar la muestra, adicionar 350uL de acetato de zinc 2N a
7mL de la muestra, cerrar el tubo rdpidamente y mezclar por inversion. Dejar sedimentar
por 10 minutos. Para la determinacion se deben remover 350uL del sobrenadante y
reemplazar con la misma cantidad de HCI 4M. Cerrar el tubo nuevamente y mezclar
vigorosamente durante 1 a 2 min o hasta la disolucion total del sulfuro. Enseguida se

procede a la determinacion.

Determinacién de sulfuro.

Tomar répidamente 125uL de la muestra y mezclar con 5SmL del reactivo de cobre en un
tubo con tapa. Cerrar el tubo inmediatamente y mezclar en vortex a maxima velocidad
por 5 segundos. Traspasar el contenido a una celda y leer a 480nm y comparar las

absorbancias con una curva patron de sulfuro de sodio (Cord-Ruwisch, 1985).

Preparacion del Reactivo de cobre 5mM de CuSO4 y 50mM de HCI.
Pesar 0.798g de CuSO4 anhidro y disolverlos en 500mL de agua deionizada. Adicionar
4.153mL de HCI (37.2%), mezclar y aforar a 1L.

Preparacion del Reactivo de HCI 4M.
Diluir 33.22mL de HCL (37.2%) en 50mL de agua destilada y aforar a 100mL.

Preparacion del Acetato de zinc 2 N.

Pesar 22g de Zn(C2H302).2H20 y depositelos en un matraz volumétrico de 100mL.

Disolver en 50mL de agua destilada y aforar a un litro.

Preparacion del NaOH (6N).

Pesar 12g de NaOH vy colocarlos en un matraz volumétrico de 50mL. Disolver con

20mL de agua deionizada previamente hervida y aforar a 50mL.
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Preparacion del Estandar de sulfuro 1000 mg/L de Na;S*9H>0 (98%).
Hervir 300mL de agua deionizada por 5min y enfriar rdpidamente con hielo. Evite la

agitacion y el contacto del agua con el aire. Disolver 0.1031g de NaOH (0.05M) en el
agua deionizada hervida y aforar a 50mL. Pesar 0.7643g de Na,S*9H>0 como se explica
a continuacion. No use espatulas de metal. Tomar cristales individuales y rapidamente
colocarlos en un matraz de 100mL previamente tarado, conteniendo 10mL de la solucion
de NaOH vy pesar por diferencia. Repetir hasta obtener el peso exacto. Agregar la
solucion de NaOH restante, tapar el matraz y disolver mezclando suavemente. Aforar a
100mL con el agua deionizada hervida. Colocar en un recipiente cerrado
herméticamente. Valorar el estandar por el método yodimétrico de Day & Underwood,
1989 (Datos no mostrados). Prepare una curva por triplicado con diluciones seriadas,
utilizando concentraciones en el rango de 0 a 1000 mg SO%~ /L. Graficar los datos de la

absorbancia contra la concentracién como se muestra en la Figura 18.

Anexo G. Estimacion de la Especiacién del Sulfuro.

La concentracion de sulfuro en el gas se calcul6 utilizando la ley de Henry de la

siguiente forma (Celis-Garcia, 2004 y Villa-Gomez, 2006):

[HZS]liq [HZS]liq

HZSgas « HZSliq a= m = [HZS]gas = o [30]

H,S;, © HS™ + H? K =w [31]
2°liq 25 7 [HpS]uig

SDT = [HZS]liq +[HST] = |[HS ] =SDT - [HZS]liq [32]

SDT = Sulfuro Disuelto Total



87

0.6

0.5 1 0.481

0.4 -

Absorbancia (480nm)
o
(%)

0.0 ,
0 125 250 375 500 625 750 875 1000

Concentracionde S (mg/L)
N J

Figura 18. Curva estandar promedio de sulfuros.

Se obtuvo una R2 = 0.99997. Se puede observar la desviacion estandar. La
concentracion se obtiene con la siguiente ecuacion proveniente de la ecuacion lineal y =
0.00048x - 0.00004.
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Combinando (31) y (32) se tiene (33):

H,S

[HyS]iq = [(1 + g{ﬂ)_l SDT] = (1 + Ky,s10°%) "'sDT | [33]

Combinando (30) y (33) se obtiene (34):

[HyS] gas = (%) (SDT) [34]

Donde:

f = Fraccion de sulfuro disuelto no ionizado en el SDT

T = Temperatura en grados celcius (°C)

Ky,s = [0.382(T) + 1.892]10° [35]
f=(1+Ky,s10PH) ™ [36]
o = 3.442 — 0.044(T) [37]

Anexo H. Determinacién de Cobre.

Previamente al tratamiento de las muestras, lavar todo el material de vidrio y plastico
con NaHCIO al 2% y detergente neutro liquido. Enjuagar con agua potable. Colocar
durante 2h en una solucion de HNOz al 3.5% en agua deionizada. Enjuagar con agua
deionizada. Secar el material de vidrio en un horno de laboratorio Econotherm modelo
1025/6530 (Thermo Scientific. OH. USA) a 100°C y el de plastico a 50°C. Dejar enfriar

el material y utilizarlo para las determinaciones de cobre.

Para la determinacion de cobre colectar aproximadamente 40mL de muestra del efluente
en una probeta de 100mL. Airear las muestras durante 1h con una bomba Elite 799 y
filtrarlas con fibra de vidrio Whatman GF/C. Tomar 29.4mL de muestra del filtrado y

adicionarle 0.6mL de HNOz para una concentracion de HNOsz al 2%. Las
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concentraciones del influente son conocidas, por lo que deben ser diluidas con agua
deionizada a 1 mg/L, aproximadamente, adiciondndolas con suficiente HNOz para dar
una concentracion de 2%. Conservar ambas muestras en botellas de plastico opaco de
30mL con tapa, para su posterior determinacion de cobre. Las concentraciones de cobre
(Cu?") en las muestras de influente y efluente se determinaran multiplicando el valor de
absorbancia dado por el equipo de EAA para cada muestra por su factor de dilucion. Los

resultados se expresan en mg/L.
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