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RESUMEN

En este trabajo se investigd la biosorcion de Cu (I1) y Fe (I1) y su efecto sobre biomasa
acidogénica inmovilizada en clinoptilolita en un sistema continuo, para lo cual se utilizé
un reactor anaerobio de lecho empacado. Ademas, mediante experimentacion en lote se
determing la toxicidad de los metales en términos de la concentracion inhibitoria media,
Clso, y se realizaron cinéticas de biosorcién para obtener las isotermas de adsorcion. Los
resultados de los estudios en lote arrojaron las siguientes Clso: 205 mgCu(ll)/L, 606
mgFe(I1)/L y 550 mgCu-Fe/L, éstas concentraciones son las maximas tolerables por la
biomasa, ya que ocasionan una disminucion del 50 % de actividad. Los datos de las
cinéticas de biosorcion se ajustaron adecuadamente al modelo de Langmuir, y se
encontré que la biosorcion de cobre se favorece en presencia de hierro, ya que la
capacidad maxima de biosorcién de la biomasa aumentd de gmax = 28.23 mgCu(l1)/gSSV
(sin hierro) a gmax = 35.46 mgCu(l1)/gSSV (con hierro). En cuanto a los estudios en
continuo, las condiciones de operacién establecidas en la etapa de acondicionamiento
fomentaron el desarrollo de una biopelicula de microoganismos Gram + y Gram —.
Asimismo, la baja remocion de la demanda quimica de oxigeno (DQO) y acumulacion
de acidos grasos volatiles (AGV’s), indicaron que se favorecié la fase acidogénica de la
digestion. En la etapa de biosorcion se alimentaron 100 mgCu(ll)/L y 300 mgFe(l1)/L.
La alimentacién continua de los metales provocé inhibicion en el metabolismo de la
biomasa, especificamente sobre el consumo de dextrosa y la produccion de AGV’s. El
tiempo de ruptura (t,) de ambos metales ocurrié a los 3 dias, durante los cuales se
tuvieron eficiencias de remocion superiores al 90 % y se encontré una eficiencia de
remocion global del 51 % durante los 25 dias en que el reactor se aliment6 con cobre y
hierro. En conclusion, éste tipo de biomasa puede ser utilizada en un proceso de
tratamiento de aguas contaminadas con cobre y hierro, pero los efectos inhibitorios de

ambos metales deberan tomarse en cuenta para aumentar la eficiencia del proceso.



ABSTRACT

This work investigated the biosorption of Cu (I1) and Fe (II) and its effect on acidogenic
biomass immobilized in clinoptilolite in a continuous system, which consisted of an
anaerobic packed bed reactor. Batch experiments were used to determine the toxicity of
copper and iron in terms of the half inhibitory concentration, 1Cso, and biosorption
kinetics were performed to obtain adsorption isotherms. The batch studies resulted in the
following 1Cso: 205 mgCu(ll)/L, 606 mgFe(ll)/L y 550 mgCu-Fe/L, these are the
maximum tolerable concentration of the biomasss, since they cause an inhibition of 50%
in the metabolic activity. Biosorption Kinetics data were fitted adequately to the
adsorption Langmuir model, and it was found that copper biosorption is favored in the
presence of iron, since the maximum biosorption capacity increased from Qmax = 28.23
mgCu/gSSV (without iron) to gmax = 35.46 mgCu(ll)/gSSV (with iron). During the
continuous studies, the operation conditions set at the start-up stage favored the
development of a biofilm conformed of Gram + and Gram — microorganisms.
Furthermore, low chemical oxygen demand (COD) removals and the accumulation of
volatile fatty acids (VFA’s) indicated that the biomass was performing the acidogenic
phase of anaerobic digestion. During the biosorption stage, the reactor was fed with 100
mgCu(Il)/L and 300 mgFe(Il)/L. The metals inhibited the biomass metabolism,
specifically dextrose consumption and VFA’s production. Breakthrough time (t») was
found at 3 days, during which removal efficiencies were higher than 90 %. An overall
removal efficiency of 51 % was found for both metals at the end of the 25 days of the
biosorption stage. In conclusion, this type of biomass can be used for the treatment of
water contaminated with copper and iron, but inhibitory effects must be taken into

account to improve process efficiency.
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CAPITULO 1

INTRODUCCION Y OBJETIVOS

1.1 Introduccion.

La industrializacion y urbanizacion han promovido la generacion de grandes cantidades de
efluentes acuosos, los cuales pueden contener altos niveles de compuestos toxicos (Park et
al., 2010). Esto da como resultado la acumulacion de contaminantes a concentraciones
perjudiciales para el correcto funcionamiento de los ecosistemas, lo que constituye un

problema de importancia econémica y salud pablica (Cafizares-Villanueva, 2000).

Un grupo especifico de contaminantes liberados al ambiente como resultado de actividades
industriales, como la mineria, son los metales pesados, o elementos potencialmente toxicos,
los cuales pueden ocasionar dafios a la salud. Una de las principales actividades econdmicas
de nuestro pais es la mineria, siendo el oro, la plata y el cobre los metales preciosos de
mayor produccién (Monge-Amaya et al., 2008). Las etapas de extraccion y purificacion de
minerales de los procesos metallrgicos conllevan la liberacion de efluentes (drenaje acido

de mina, DAM) con metales pesados que acaban en los cuerpos de agua.

En el Estado de Sonora, el rio San Pedro ha sido contaminado por metales pesados debido a
su cercania con la actividad minera de la region. Entre los metales pesados detectados en
las aguas del rio se encuentran: cadmio, cobalto, cromo, hierro, manganeso, cobre, zinc,
niquel y plomo. Sin embargo, dos de los metales que se encuentran en concentraciones altas
son el cobre y el hierro, los cuales exceden los valores maximos permisibles establecidos en
las leyes de calidad de agua de nuestro pais para fuentes de abastecimiento de agua potable
(Gomez-Alvarez et al., 2004).

Para la remocién de metales pesados existen diversos métodos de separacion
convencionales, entre los que se encuentran: dsmosis inversa, electrodialisis, ultrafiltracion,
precipitacion quimica e intercambio ionico (Ahalya et al., 2003). Estos métodos tienen la

desventaja de tener altos costos de operacion. Por ejemplo, las resinas de intercambio



ionico han sido reconocidas comercialmente por su efectividad como adsorbentes en el
tratamiento de aguas contaminadas, pero los altos costos limitan sus aplicaciones a nivel
industrial (Park et al., 2010).

La busqueda de alternativas econdmicas y eficientes ha propiciado la realizacion de
numerosos estudios con un gran numero de materiales que puedan ser usados como
adsorbentes. Una de las alternativas recientes y que ha resultado atractiva dentro del ambito
ambiental involucra el uso de materiales bioldgicos y su capacidad para captar y concentrar
los metales pesados presentes en aguas contaminadas por medio de mecanismos fisico

quimicos y/o metabdlicos (Park et al., 2010).

Esta alternativa se conoce como biosorcién y se basa en el proceso de concentracion de un
sorbato (iones metalicos) por un material sorbente, en donde el prefijo “bio” indica que el
sorbente es un material bioldgico (Chojnacka, 2010). Desarrollos en el campo de la
biotecnologia ambiental indican que para la biosorcion se puede utilizar: hongos, levaduras,
algas y bacterias (Sag y Kutsal, 2001). Este proceso se puede llevar a cabo en un bioreactor,
en donde el agua contaminada fluye a lo largo de una cama de microorganismos que captan
y concentran los metales. La ventaja de los bioreactores es que permiten tratar un gran
volumen de agua, transfiriendo la “porcion” contaminada a un volumen considerablemente

mas pequerio.

No obstante, durante la operacion de los bioreactores pueden ocurrir ciertos problemas,
como el lavado de la biomasa, dificultad en la separacion liquido-sélido y caidas de
presion; esto sucede debido a que la biomasa microbiana se encuentra constituida por
particulas pequefias con baja densidad, baja rigidez y poca fuerza mecanica (Montalvo et
al., 2012), lo que ocasiona una disminucion en la eficiencia del proceso. La inmovilizacion
de la biomasa en una matriz conveniente puede solucionar estos problemas, ya que permite

gue la biomasa tenga un tamafio apropiado, mayor fuerza mecanica y rigidez.

Debido a esto, una de las configuraciones de reactor mas usadas es el reactor de lecho

empacado, pues ademas de su sencilla implementacion en laboratorio y facil escalamiento



a nivel industrial, permite inmovilizar facilmente a la biomasa dentro del reactor con la
ayuda de un material de soporte (Park et al., 2010). Los materiales de soporte deben
permitir el facil crecimiento de la biomasa sobre su superficie, formando lo que se conoce
como una biopelicula constituida por células microbianas y sustancias poliméricas

extracelulares.

Entre los materiales de soporte que se han utilizado en procesos de biosorcion se incluyen:
espuma de poliuretano (Pakshirajan y Swaminathan, 2009), perlas de vidrio (Garcia-
Morales et al., 1999), zeolitas (Fernandez et al., 2008), entre otros. Las zeolitas son un
grupo de compuestos minerales cristalinos, cuyas caracteristicas estructurales permiten que
los reactores anaerobios retengan altas concentraciones de biomasa, logrando altas
eficiencias y bajos tiempos de retencién hidraulica (Montalvo et al., 2012). La clinoptilolita
es la zeolita natural mas abundante que existe en México, y por lo tanto, es un material muy

economico (Halbinger-Flores et al., 2002).

Otro punto importante a considerar cuando se trabaja con microorganismos Vvivos es el
grado de toxicidad ejercido por los metales. Los microorganismos anaerobios llevan a cabo
como parte de su metabolismo lo que se conoce como digestion anaerobia, la cual ha sido
implementada como una de las tecnologias mas adecuadas para el tratamiento y
estabilizacion de efluentes con alta carga organica. Los dos grupos bacterianos principales
encontrados en los tratamientos anaerobios corresponden a la biomasa acidogénica, que
convierte la materia organica en acidos grasos volatiles (AGV’s), y la biomasa
metanogénica, cuyo producto final es el metano. Se considera que la biomasa metanogénica
es generalmente mas sensible a cambios en sus condiciones de desarrollo debido a que sus
requerimientos ambientales (como temperatura, pH, presencia de toxicos) son mas estrictos
que los de la biomasa acidogénica (Garcia-Morales et al., 1999). Ademas, ha sido reportado
que, durante un proceso anaerobio, las bacterias acidogenicas son mas resistentes a la

inhibicidn causada por la presencia de metales (Lin y Chen, 1999).

Por estas razones, fue de especial interés realizar una investigacion que permitiera conocer

el desempefio de un reactor anaerobio acidogénico empacado con zeolita (clinoptilolita)



como soporte para la biosorcion de Cu (I1) y Fe (11) y de esta manera aportar conocimiento
cientifico que ayude a disminuir los problemas ambientales generados en algunos procesos

de la industria metalurgica.

1.2 Objetivos.

Objetivo general.

Evaluar la biosorcion de Cu (1) y Fe (Il) mediante biomasa anaerobia acidogénica

inmovilizada en clinoptilolita en un sistema continuo.

Objetivos especificos.

1. Cuantificar el efecto tdxico de Cu (I1) y Fe (I1) en sistema en lote.

2. Determinar las isotermas de biosorcion de Cu (1) y Fe (I1), en sistema en lote.

3. Caracterizar el sistema clinoptilolita-biomasa-metal antes y después del proceso de
biosorcion en sistema continuo.

4. Evaluar el comportamiento del reactor en presencia del Cu (I1) y Fe (I1).

5. Determinar la cinética de biosorcion del Cu (I1) y Fe (1) en sistema continuo.



CAPITULO 2

REVISION BIBLIOGRAFICA

2.1 Los metales pesados y su problematica ambiental.

2.1.1 Definicion y toxicidad de los metales pesados.

Uno de los principales problemas de la sociedad en el siglo XXI es la contaminacion
ambiental. Entre los principales contaminantes se encuentran los metales pesados, cuya
cantidad se incrementa constantemente debido al crecimiento de las actividades
industriales, entre ellas la mineria. “Metal pesado” es un término que se aplica a un grupo
de elementos (metales y metaloides) que presentan una densidad mayor a 5000 kg/m3, 0 5
veces mayor que la del agua (Chojnacka, 2010; Hashim et al., 2011). Los metales pesados
se encuentran naturalmente en la corteza terrestre, y pueden ser solubilizados facilmente en
el agua subterranea o superficial a través de procesos naturales o por cambios en el pH del
suelo. Las especies metélicas liberadas al ambiente por las actividades industriales tienden
a persistir indefinidamente, circulando y acumulandose eventualmente en la cadena
alimenticia, planteando un serio problema para animales y humanos (Volesky y May-
Phillips, 1995). El envenenamiento puede suceder por contaminacion del agua potable, la
movilizacion del metal a través de la cadena alimenticia, o por concentraciones en el aire

extremadamente altas cercanas a las fuentes de emision (Hashim et al., 2011).

Los metales mas peligrosos para el ser humano conforman un famoso “trio téxico” que
incluye al cadmio (Cd), el plomo (Pb) y el mercurio (Hg), a los cuales no se les ha
encontrado ninguna funcién bioldgica (Chojnacka, 2010). Sin embargo, otros metales que,
aunque son esenciales en dosis pequefias para el crecimiento como el Na, K, Mg, Ca, V,
Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn y Mo, pueden convertirse también en compuestos toxicos debido a
su capacidad para alterar o desnaturalizar las proteinas (Cafizares-Villanueva, 2000),

como se puede observar en la Tabla 2.1.



Tabla 2.1 Efectos toxicos y limites de descarga [mg/L] de algunos metales.

Limite
Metal Riesgos potenciales a la salud | Fuentes de contaminacion
descarga
Problemas en la piel, dafios al Erosion natural, desechos
Arsénico 0.2 sistema circulatorio, riesgo de de la produccién del vidrio
contraer cancer. y electrénicos.
Corrosion de tubos
) 3 N galvanizados, erosion
Cadmio 2.0 Dafios a los rifiones. o
natural, refinerias de
metales.
Cromo L Descargas de industrias
0.1 Dermatitis alérgica . )
(V1) quimicas y agricolas.
) ) Corrosion en los sistemas
Problemas gastrointestinales, )
Cobre 3.0 y ) » de drenaje, desechos
dafos al higado y rifiones. )
mineros.
Retraso en el desarrollo fisico y N
) . Corrosion, desechos de
Plomo 0.1 mental de infantes, dafios a los ) ) .
N industrias quimicas.
riflones en los adultos.
Comun en aguas
Hierro 3.0 Riesgo de cancer de pulmon. subterraneas, efluentes
mineros.
) o Corrosion de tuberias,
_ Néausea, vomito, dolores ) )
Zinc 5.0 _ efluentes de industrias
abdominales. ) o
mineras y de fertilizantes.
Produccion de pinturas,
] Fibrosis pulmonar, dermatitis, industrias electro-
Niquel 3.0

problemas gastrointestinales.

refinacion, produccion de

minerales.

Fuente: Mungray et al., 2012




El cobre y el hierro fueron los metales de interés en el presente trabajo de investigacion
debido a la problematica existente en el Estado de Sonora, como se abordara en las
siguientes secciones. EI cobre se encuentra en la naturaleza principalmente en forma de
sulfuros, sulfatos, carbonatos y compuestos minerales como la cuprita, la calcopirita, la
bornita y la azurita. El cobre también se puede encontrar en muchos organismos formando
parte del metabolismo celular, ya que juega un papel importante en estructura de la enzima
citocromo c-oxidasa, la cual participa en la cadena respiratoria celular. La toxicidad del
cobre es causada por una acumulacion excesiva, causando problemas como hemodlisis,
necrosis hepatica y hemorragias gastrointestinales (Nies, 1999; Monge-Amaya et al., 2008).
La presencia del cobre en forma disuelta en los efluentes mineros es la principal causa de
contaminacion por cobre en las corrientes de agua, aunque también se puede deber a los
desechos de otras industrias como el refinado del petréleo, pinturas, acero, fertilizantes y

electrolaminado (Malamis et al., 2010).

Por su parte, el hierro es el unico macroelemento de los metales pesados. La presencia del
ion ferroso en los sistemas metabdlicos juega un papel importante como aceptor de
electrones en los sistemas de transporte de las bacterias que se desarrollan en ambientes
anaerobios (Nies, 1999). El hierro también es liberado en mayor proporcién por las
industrias mineras, ya que los efluentes metalurgicos se originan generalmente a partir de la
oxidacion de minerales como la pirita (FeSz) y otros compuestos sulfurosos, lo que resulta

en la liberacion de soluciones &cidas cargadas de hierro (Diaz et al., 2003).

Los valores establecidos en los Criterios Ecologicos de Calidad del Agua (SEDUE, 1989)

en México para descargas de cobre y hierro se presentan en la Tabla 2.2.

Tabla 2.2 Criterios Ecoldgicos de Calidad del Agua para diferentes usos.

Metal | Fuente de Agua Potable [mg/L] | Recreativo e industrial [mg/L]
Cu 1 0.1
Fe 0.3 -

Fuente; Gomez-Alvarez et al., 2004




2.1.2 Problemética ambiental en el mundo.
Los metales pesados son liberados al ambiente a través de los efluentes acuosos de un gran
namero de industrias, entre ellas las relacionadas con la fabricacion de automoviles, los
fertilizantes, pinturas, baterias, y el procesamiento y purificacion de minerales (Apiratikul
et al., 2004; Kim et al., 2005). Los elementos de mayor importancia liberados por este tipo
de industrias incluyen al cadmio, cromo, plomo, niquel, cobre, hierro, zinc y arsénico
(Barakat, 2011). En el caso de las industrias metallrgicas, la principal fuente de
contaminacion se debe al drenaje acido de mina (DAM). EI DAM es un lixiviado resultante
de la oxidacion de compuestos sulfurosos al ser expuestos al aire, agua, y otros minerales.
Este lixiviado se caracteriza principalmente por tener: bajos valores de pH (entre 2 y 5),
altos contenidos de sulfatos, hierro (entre 50 y 1,000 mg/L), zinc (hasta 200 mg/L),
manganeso (entre 1 y 100 mg/L), aluminio, plomo, cobre, niquel, mercurio, cadmio, cromo
y otros elementos tdxicos como el arsénico y concentraciones elevadas de calcio y

magnesio (Diaz, 2003).

Estos elementos son descargados en los sistemas acuaticos y terrestres principalmente
como solutos o particulas, llegando a alcanzar altas concentraciones, especialmente cerca
del sitio de descarga. Debido a su movilidad en los ambientes acuaticos y a su toxicidad, los
iones metalicos han sido considerados como los mayores contaminantes inorganicos de
aguas superficiales y subterraneas (Cafiizarez-Villanueva, 2000). Por su parte, las aguas
subterraneas resultan contaminadas por la filtracion de las lagunas de desechos industriales,
lixiviados de rellenos sanitarios y plantas mineras o por derrames y fugas industriales
(Hashim et al., 2011). Entre los principales problemas ocasionados por la presencia de
metales pesados en los ecosistemas se encuentran la inutilizacion de tierras para agricultura
previamente fértiles, y el surgimiento de aguas ricas en metales (a partir de vertederos de
desechos o drenajes acidos de mina) que subsecuentemente contaminan los rios, lagos y
zonas costeras (Ramirez-Paredes et al., 2011). Los efectos nocivos de los efluentes
industriales han sido reconocidos en varios lugares del mundo, incrementado la necesidad

de encontrar alternativas de tratamiento de desechos.



Por ejemplo, el efecto devastador de la contaminacion de suelos y aguas subterraneas sobre
la poblacion humana quedd de manifiesto en 1978 en la tragedia de “Love Canal”, una
poblacién en la ciudad de Niagara, Estados Unidos. En este desastre, toneladas de desechos
quimicos industriales, enterrados entre los afios 40’s y 50’s por una compaiiia petrolera
comenzaron a escapar hacia la superficie, causando una emergencia de salud publica
(Hashim et al., 2011).

El envenenamiento de plomo en nifios fue reconocido desde los afios setenta como un
problema grave por las autoridades de salud en Estados Unidos. Una vez reconocido el
problema, el creciente cuerpo de informacion sobre el efecto nocivo del plomo condujo a
las autoridades de salud a emitir normas cada vez mas estrictas sobre los niveles de este
metal en la sangre. Ademas, las instituciones ambientales prohibieron el uso de las pinturas
basadas en plomo en 1978 y se empez0 a sustituir paulatinamente el plomo en las gasolinas
a partir de la década de los setenta (Valdés-Peresgasca, 1999).

En Brasil, los drenajes acidos de mina (DAM) provenientes de las empresas mineras de
carbon en la region de Santa Catarina, han sido la causa principal de la contaminacion que
ha afectado las corrientes de agua de tres cuencas importantes, correspondientes a los rios:
Aranragua, Tubardo, y Urussanga. Estos rios tienen un total de 20, 209.5 km y han sido

completamente dafiados por la actividad minera (Pires-Freitas et al., 2011).

Otro ejemplo de contaminacion, ocurrido en Sevilla, Espafia, el 28 de abril de 1998 fue la
dispersion de metales a través de la cuenca del rio Guadalquivir y sobre la reserva natural
de Dofiana, resultado del colapso de un depdsito de aguas &cidas de mina (Ramirez-Paredes
et al.,, 2011). En India, la descarga de metales pesados también ha sido motivo de
preocupacion en las Ultimas décadas desde que la industrializacién se dio a pasos
agigantados debido a un plan de desarrollo puesto en marcha en los afios cincuenta (Ahalya
et al., 2003).
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2.1.3 Problemética ambiental en México.

Meéxico ha experimentado un desarrollo industrial en las ultimas décadas, debido
especialmente a las actividades petroleras y metalUrgicas, que han traido como
consecuencia el grave problema de la contaminacion. La industria minera es una de las
actividades econdmicas mas importantes en nuestro pais, en donde los metales preciosos de
mayor produccion son el cobre, la plata y el oro, ademas del zinc y el plomo. Como
consecuencia se han producido una gran cantidad de desechos que favorecen la

contaminacion de los cuerpos de agua (Monge-Amaya et al., 2008).

La contaminacion por metales pesados y sus efectos ha sido ampliamente investigada en
nuestro pais, ya que varias regiones han sido afectadas por descargas de aguas residuales
urbanas, agricolas e industriales. En el rio Zahuapan-Atoyac, en Tlaxcala, se han
encontrado niveles de arsénico y plomo que superan los valores establecidos en normas
nacionales e internacionales (Garcia-Nieto et al., 2011). En la laguna de Mandinga,
Veracruz, se han detectado severos dafios - utilizando técnicas histopatoldgicas - en la ostra
Crassostrea virginica (la ostra de mayor produccion en México), relacionados con la

presencia de Cr, Cd, y Pb en las aguas de la laguna (Guzméan-Garcia et al., 2009).

En Nayarit, uno de los flujos de agua méas importantes es el rio Molula, cuya corriente ha
sido deteriorada debido a la contaminacion urbana e industrial. Existen dos fuentes
importantes de contaminacién, que corresponden a lixiviados de los depositos de basura
que se filtran hacia las aguas del rio y a las descargas de grandes volimenes de aguas
sépticas parcialmente tratadas. La Secretaria de Medio Ambiente y Recursos Naturales
(SEMARNAT) ha detectado la presencia de metales que se originan en los lixiviados.
Ademas, menciona que el agua del rio se esta utilizando como fuente de irrigacion para
campos agricolas, lo que tiene un impacto directo sobre la calidad de productos naturales
que se destinan para el consumo humano (Mondragon et al., 2011).

El rio Tecate, en Tijuana, forma parte de la cuenca del rio Tijuana, cuyo caudal es
compartido por México y por los Estados Unidos. La corriente del rio fluye solamente

durante inundaciones eventuales asociadas a las tormentas de agua. Sin embargo, las
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descargas de agua de las plantas de tratamiento localizadas en Tecate producen una
corriente de agua de baja calidad que fluye todo el tiempo. La calidad del agua se ha
evaluado, encontrandose concentraciones elevadas de metales cercanas a los sitios de uso
urbano e industrial. Esto se debe a que la industria principal de Tecate corresponde al sector
maquilador, abarcando la fabricacion de muebles e industrias metaldrgicas. Algunas de
estas industrias utilizan procesos de galvanoplastia, convirtiéndose en fuente de residuos
metalicos (Wakida et al., 2008).

2.1.3.1 Problemaética en Sonora.

En el Estado de Sonora también se encuentran ejemplos de la contaminacién por metales
pesados. Como resultado de las descargas domeésticas e industriales, se ha reportado la
presencia de altos niveles de metales (en el orden Fe > Mn > Zn > Pb > Cu > Cr > Cd) en
los sedimentos de la presa Abelardo L. Rodriguez, en la ciudad de Hermosillo. Esto es de
especial interés, ya que los metales adsorbidos en los sedimentos pueden ser liberados si

cambia la composicion idnica del agua (Gomez-Alvarez et al., 2011).

En la bahia de Bacochibampo, en la parte sur del estado, se encontraron trazas de los
metales Cd, Pb, Zn en forma disuelta, mientras que en forma particulada se detecté Cu, Fe
y Mn. Todos los metales se encontraron por debajo de los criterios de la Agencia de
Proteccion Ambiental, a excepcion del Pb. Aunque las aguas de la bahia no parecer estar
muy contaminadas, es importante reducir los desechos domésticos e industriales para

minimizar y prevenir los riesgos ambientales (Garcia-Rico et al., 2011).

El ejemplo mas claro de contaminacion de aguas por metales pesados se puede encontrar en
el rio San Pedro, localizado al norte del estado, considerado la principal fuente de
abastecimiento de agua para las actividades agricolas y ganaderas de la region. Este rio es
transfronterizo y tiene su origen cerca del municipio de Cananea, el cual se ha caracterizado
por tener los distritos mineros méas explotados del estado de sonora, donde la mineria se ha

dedicado principalmente a la produccion de cobre y plata (Monge-Amaya et al., 2008).
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Actualmente, los suministros de agua del rio son considerados escasos, con retiros de agua
que exceden las recargas por aproximadamente 6-12 millones de metros cubicos de agua.
El incremento de la produccién de cobre de las extensas reservas de minerales limita la
disponibilidad de las aguas superficiales para usos municipales y agricolas, y esto se agrava
con los efectos de la variabilidad climéatica. Ademas, la calidad del agua subterranea y
superficial se ha visto deteriorada debido a la introduccién de numerosos compuestos
provenientes de basureros sin revestimientos y sobretodo de los desechos de las minas de
cobre (Browning-Aiken et al., 2007).

Los efluentes mineros, provenientes del almacenamiento de aguas ferrocupriferas de un
deposito llamado “concentradora vieja”, han propiciado la contaminacion del rio. En
estaciones de muestreo cercanas a la actividad minera de la regién, se han detectado bajos
valores de pH vy altos niveles de sulfatos, asi como de los metales Cd, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb y
Zn, cuyas concentraciones fueron mayores a los niveles maximos establecidos en los
Criterios Ecologicos de Calidad del Agua CE-CCA-001/89 (SEDUE, 1989). (Gomez-
Alvarez et al., 2004). Con el propdsito de reducir y prevenir el impacto ambiental sobre los
cuerpos de agua (incluyendo el rio San Pedro) se han desarrollado numerosos proyectos de
investigacion, entre ellos el presente trabajo. Estas alternativas deben ser eficaces y de bajo
costo, y su objetivo es eliminar o reducir la presencia de metales en el agua hasta que los
valores se encuentren por debajo de los niveles maximos establecidos en las leyes

ambientales.

2.2 Métodos de remocidn de metales pesados.

El agua es un recurso importante y vital para el crecimiento social y econémico de una
poblacién. Debido a ello, es completamente necesario que el agua se maneje de acuerdo
con los principios del desarrollo sustentable, de manera que se pueda disminuir el deterioro
ambiental causado por el crecimiento y el desarrollo econdmico. Por otro lado, el uso
masivo de la energia y de los recursos limitados por la sociedad crea la necesidad de
realizar cambios en los sistemas de tratamiento de aguas residuales (Certucha-Barragan et
al., 2011).
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Las inadecuadas o inexistentes plantas de tratamiento en las poblaciones o en la misma
industria también contribuyen a las descargas sin control de aguas residuales. Virtualmente,
todas las industrias que usan metales tienen problemas de eliminacion de desechos. No
obstante, las descargas de las industrias mineras pueden ser consideradas como fuentes de
emision puntuales, lo que ofrece la posibilidad de implementar acciones factibles para la

remediacién de los procesos (Volesky y May-Phillips, 1995).

Existen varios métodos de tratamiento para la remocion de metales pesados. En la Figura
2.1 se presenta una clasificacion general de las diversas tecnologias usadas en los ultimos

afios. Una breve descripcion de los métodos se encuentra en las secciones 2.2.1y 2.2.2.

2.2.1 Métodos fisico-quimicos.

Precipitacion quimica:

La precipitacion quimica es una tecnologia ampliamente utilizada para la remocién de
metales pesados. ElI  proceso involucra la transformacion de los contaminantes,
comenzando como soélidos disueltos y terminando como solidos insolubles, lo que permite

la separacién. EI mecanismo conceptual se presenta en la Ec. (2.1):

M?** 4+ 2(0H)™ & M(OH), | (2.1)
Donde M?" y OH" representan al ion metalico disuelto y al agente precipitante,
respectivamente, mientras que M (OH). es el hidroxido metélico insoluble. EI pH de la
solucion es uno de los parametros mas importantes en el proceso, ya que disminuye o
mejora significantemente la remocidn. La precipitacion ha sido el método primario de
tratamiento de aguas residuales de las industrias metalUrgicas. Usualmente se utiliza
hidréxido de sodio durante la precipitacion, pero también se ha utilizado carbonato de
calcio y cal granulada. En un estudio con cal granulada se reportd una remocion del 98 %
de arsénico y niquel. La precipitacion por cal permite tratar concentraciones metalicas
mayores a 1000 mg/L. Ademas, el proceso es simple y la implementacion y operacion del
equipo es sencilla y de bajo costo. Sin embargo, la precipitacion es lenta e insuficiente, y la
produccién de lodo residual es excesiva, lo que plantea un costo adicional de tratamiento
(Akpor et al., 2010; Barakat, 2011).
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Tecnologias de remediacion de
metales pesados

Métodos fisico-quimicos Meétodos bioldgicos

Precipitacion ~ Barreraspermeables ~ Reduccion  Adsorcién - Intercambio

quimica reactivas ionico
Ultrafiltracion Osmosis Electrodialisis
Nanofiltracion inversa
Fitorremediacion Biorestauracion ~ Biosorcion

microbiana

Figura 2.1 Clasificacion de los métodos de remocidn de metales pesados.
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Reduccioén.

El método consiste en hacer pasar el agua a través de una “zona” de reduccion, en donde el
metal sera reducido a un estado de oxidacion menos toxico. Por ejemplo, el cromo es un
metal toxico y cancerigeno en su estado mas oxidado, Cr (VI). EI Cr (VI) puede ser
reducido e inmovilizado a su forma menos toxica, Cr (Il1), por accion del sulfato ferroso.

Una de las reacciones sugeridas en la literatura por Hashim et al. (2011) es la Ec. (2.2):

cr¥” +3FelP - crl” + 3Fel" (2.2)

En un pH de solucion neutro, se formaria entonces el siguiente precipitado Ec. (2.3):

cr 4

ac

+30H - Cr(0OH), (2.3)

Otros agentes reductores pueden ser las ditionitas ([S204]*") y el sulfuro de hidrégeno
(H2S), que son utilizados para convertir a al uranio (U), y el torio, (Th), a sus estados de
oxidacion menos toxicos. Algunas de las desventajas de este método incluyen la formacion
de intermediarios gaseosos que también pueden ser toxicos y la dificil manipulacion de

algunos agentes reductores (Hashim et al., 2011).

Ultrafiltracion-Nanofiltracion.

La ultrafiltracion utiliza membranas permeables con un tamafio de poro de 5-20 nm,
mientras que las membranas para nanofiltracion tienen tamafios de poro mucho mas
pequefios. La membrana permite el paso del agua y solutos de bajo peso molecular,
mientras que las macromoléculas, solidos suspendidos y compuestos metalicos, con
tamarfios de particula mucho mayores que el tamafio de poro, son retenidos. Se ha reportado
el uso de membranas de celulosa-quitosano y membranas formadas de un compdsito
metalico (ZnAl>0s-TiO2) para la remocion de Cu (II) y Zn (1), y Cd (II) y Cr (1),
respectivamente. Debido a la alta densidad de empaquetamiento de las membranas, sus
requerimientos de espacio son pequefios, pero su rendimiento se ve afectado por los
taponamientos que causan subidas de presion y disminucion en los flujos de agua (Barakat,
2011).
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Osmosis inversa.

La dsmosis inversa es una operacion en donde los metales son separados por medio de una
membrana semi-permeable. ES necesario ejercer presion para forzar solo el paso del
solvente (agua residual) hacia un lado de la membrana, concentrando los solutos (metales)
del otro lado. Este proceso es muy efectivo para la remocién de especies ionicas en
soluciéon y otros compuestos orgénicos. La 6smosis inversa ha sido aplicada para la
remocion de cobre y cadmio, alcanzando eficiencias por arriba del 90 %. La desventaja de
este método es que involucra altos costos de implementacion y mantenimiento, debido al

uso de presiones elevadas (Ahalya et al., 2003; Akpor et al., 2010).

Electrodidalisis.

La electrodialisis es un proceso en el que los componentes idnicos (metales) se separan
mediante el uso de membranas semipermeables selectivas de iones. Al aplicar un potencial
eléctrico entre dos electrodos se provoca una migracion de cationes y aniones hacia sus
respectivos electrodos. Debido al espaciado entre las membranas, se forman celdas con
sales metalicas concentradas y diluidas. La principal desventaja de la electrodialisis se debe
a la formacion de hidréxidos metélicos, los cuales tapan las membranas. La corrosion de los
electrodos también es un factor limitante (Ahalya et al., 2003; Barakat, 2011).

Adsorcion - Intercambio idnico.

Los metales pesados pueden ser retenidos por accion de un material en el cual se
concentran los iones metélicos, esto puede suceder por medio de dos mecanismos
principales, la adsorcion y el intercambio i6nico. La adsorcién es un proceso de
transferencia de masa en la que una sustancia se transfiere de una fase liquida hacia la
superficie de un sélido, en donde se une por interacciones fisico-quimicas. El carbon
activado es uno de los materiales méas utilizados actualmente, y se ha empleado para la
remocion de un sinfin de contaminantes, entre ellos los metales pesados. El carbon activado
puede ser sometido a un tratamiento previo para mejorar sus caracteristicas adsorbentes,
aumentando el area superficial y el volumen de poro. Otros materiales utilizados han sido

cenizas, carbon de lefia, arcillas, zeolitas tratadas, 0xidos de hierro entre otros (Barakat,
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2011; Hashim et al., 2011). El intercambio idnico, por otro lado, involucra una reaccion
quimica reversible en donde el ion presente en solucion (soluto) es intercambiado por otro
de igual carga adherido a una particula solida. Los materiales usados en esta técnica deben
ser capaces de intercambiar cationes o aniones y se han utilizado en mayor cantidad resinas
poliméricas derivadas de hidrocarburos. La técnica se ha utilizado exitosamente para la
remocion de muchos metales pesados, pero las resinas de intercambio idnico pueden llegar
a ser muy caras. Ademas, no se pueden manejar soluciones altamente concentradas, ya que
los materiales se saturan facilmente con compuestos organicos y otros solidos presentes en
la solucion (Akpor et al., 2010; Barakat, 2011).

2.2.2 Métodos bioldgicos/bioquimicos.

Las tecnologias bioldgicas ofrecen suficientes ventajas, ya que se ha demostrado que
pueden ser al mismo tiempo igual de efectivas que otros métodos y sustancialmente
economicas (Certucha-Barragan et al., 2011). Los métodos de tratamiento biolégicos hacen

uso de los procesos naturales de ciertas plantas y microorganismos.

Fitorremediacion.

La fitorremediacién es una tecnologia ecoldgica en la que se utilizan plantas para
estabilizar o remover compuestos organicos e inorganicos presentes en el suelo o aguas
contaminadas. A comparacion de otros métodos, la fitorremediacion es una técnica de bajo
costo y eficiente y puede ser realizada in situ. Actualmente, 500 especies vegetales han
sido identificadas por su uso potencial en los tratamientos de biorremediacion. Dentro de
los mecanismos principales de la fitorremediacion se incluyen: fitoextraccion,

rizofiltracion, fitoestabilizacion y fitovolatilizacién (Singh y Prasad, 2011).

En la fitoextraccion las raices de las plantas absorben y almacenan a los contaminantes en
conjunto con nutrientes y agua. Este método es usado principalmente para desechos que
contienen metales. Cada planta tiene diferentes habilidades para captar y soportar altos
niveles de contaminantes, por lo que se puede usar una gran variedad de especies. Los
compuestos metalicos que han sido fitoextraidos exitosamente incluyen al zinc, al cobre y

al niquel, pero en la literatura también se han reportado buenos resultados en cuanto a la
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absorcion de cromo y plomo. La rizofiltracion es un proceso en donde las plantas son
cultivadas en invernaderos, con sus raices sumergidas en agua. El proceso involucra la
ruptura de compuestos organicos por medio de microorganismos localizados en la raiz de
la planta y la adsorcion y/o absorcién de contaminantes por la raiz. Una variedad de
especies vegetales han sido reportadas para la remocion efectiva de metales como Cu (I1),
Cd (I1), Cr (VI), Ni (1), Pb (1) y Zn (1) (Akpor et al., 2010).

La fitoestabilizacion se refiere al uso de las plantas para disminuir la movilidad de los
metales pesados por medio de la adsorcidbn y precipitacion, disminuyendo su
biodisponibilidad. Las plantas actian como una barrera que bloguea los contaminantes del
agua que escurre hacia la matriz del suelo. Es muy efectiva cuando se necesita una rapida
inmovilizacion que ayude a preservar los suelos y aguas contaminadas. En la
fitovolatilizacion, los contaminantes son adsorbidos y transferidos a formas volatiles que
son liberadas hacia la atmosfera a través de los procesos respiratorios de las plantas. Por
ejemplo, la planta Arabidopsis thaliana ha sido modificada genéticamente para convertir el

mercurio Hg (I1) a su forma menos toxica, Hg (0) (Singh y Prasad, 2011).

Biorremediacién microbiana.

La biorremediacion microbiana se refiere al conjunto de procesos por medio de los cuales
los microorganismos son estimulados para degradar contaminantes organicos hasta niveles
ambientalmente seguros. Los microorganismos aplican reacciones enzimaticas para
convertir los compuestos toxicos en una forma menos toxica, utilizando la energia liberada
para sus procesos metabdlicos (Akpor et al., 2010). Las propiedades de los
microorganismos en la transformacion y detoxificacién de contaminantes organicos e
inorganicos han sido de especial interés para las areas de la microbiologia y la
biotecnologia ambiental, lo que ha resultado en el surgimiento de muchos procesos de
biorremediacion. Los microorganismos pueden descomponer un amplio rango de sustancias
organicas de origen natural y antropogénico. Ademas, pueden realizar cambios en la
especiacion y movilidad de metales, radionlcleos, y otras especies inorganicas mediante
reacciones de Oxido-reduccion y otras transformaciones propias del metabolismo
microbiano (Gadd, 2009).
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Una manera de remover los metales pesados en aguas contaminadas es a través del proceso
de sulfato-reduccion. En este proceso el sulfato es reducido a sulfuro por accion de
bacterias anaerobias, o bacterias sulfatoreductoras, las cuales usan al sulfato como aceptor
de electrones. Los sulfuros metalicos precipitan en la solucion debido a su baja solubilidad.
El drenaje acido de mina se caracteriza por sus bajos valores de pH y altas concentraciones
de sulfato, hierro y otros metales, por lo que el proceso de sulfato reduccion puede
utilizarse para la remocion de metales. La reaccion biologica propuesta para este proceso es

la siguiente Ec. (2.4):

2CH,0 + 504_(?1(1) + 2H(t1q) = HyS(aq) + 2C04(4q) + H,0 (2.4)

2
M(J:zq) + H3S(aq) = MS(s) + ZH(tzq)

Donde: CH.0 es un carbon orgéanico, M*2 es un catién metalico y MS es el compuesto

metalico precipitado (Hashim et al., 2011).

Se ha reportado que la especie Geobacteraceae puede reducir sustancialmente uranio, U
(1), a una forma menos tdéxica utilizando acetato como donador de electrones, lo que
estimula la actividad del microorganismo. La bioprecipitacion in situ es otro proceso en el
que los metales presentes en aguas subterraneas son inmovilizados en forma de
precipitados. Fuentes de carbono como molasas, lactato, y acetato se inyectan en los
acuiferos, en donde se fermentan y favorecen el atrapamiento de los metales en una matriz
organica. Este proceso ha sido investigado para la estabilizacion de Cu, Zn Cd, Ni, Co, Fe,

Cry As, obteniendo buenos resultados (Hashim et al., 2011).

Las principales ventajas y desventajas de los métodos antes mencionados se presentan en la
Tabla 2.3. Se puede observar que el principal inconveniente de los métodos de tratamiento
fisico-quimicos es su elevado costo y ademas la formacion de residuos sélidos que también

deben ser eliminados, incrementando aun mas el costo del proceso.
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Tabla 2.3 Ventajas y desventajas de los métodos de tratamiento.

Métodos

Ventajas

Desventajas

Precipitacion

-Bajo costo

-Produccién excesiva de lodo

-Precipitacion puede ser lenta e

quimica -Operacion simple o
insuficiente
-Formacién de productos gaseosos
y -No hay generacion de | toxicos
Reduccion

lodo

-Dificil manipulacion de agentes

reductores

Ultrafiltracion

Nanofiltracion

-Se requiere poco
espacio

-Alta separacion

-Altos costos de operacion

-Taponamientos de membrana

Osmosis inversa

-Alta eficiencia
-Remocidn de otros

compuestos i6nicos

-Altos costos de operacion y

mantenimiento

Electrodiélisis

-Alta eficiencia

-Altos consumo de energia por el uso de
presion

-Taponamientos

Adsorcién-

Intercambio i6nico

-Operacion sencilla
-Alta capacidad de

remocién

-Baja selectividad
-Sensible a pH

Fitorremediacion

-Tecnologia ecoldgica
y de bajo costo
-Se puede tratar mas de

un contaminantes

-Depende de las condiciones de
crecimiento. Tiempos largos de
remediacién. Requiere acceso a equipo

agricola y de gran escala

Biorremediacion

microbiana

-Tecnologia ecoldgica
y de bajo costo
-Genera residuos no
toxicos (CO2, H20)

-Rango de contaminantes limitado
-Se necesitan niveles adecuados de
crecimiento y nutrientes para el

crecimiento.

Fuente: Akpor et al., 2010; Hashim et al, 2010; Barakat, 2011.
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2.3 Biosorcion.

Una de las alternativas que ha sido ampliamente estudiada desde hace varios afios debido a
su simplicidad es la biosorcion, donde el prefijo “bio” indica el uso de un material de
origen biologico. La biosorcion se basa en la capacidad de diversas clases de biomasa para
captar y concentrar a los metales y otros compuestos presentes en solucion. Este proceso
involucra una fase solida, que es la biomasa (sorbente) y una fase liquida que es el agua
(solvente) donde se encuentran disueltas las especies metalicas (sorbato) que seran
removidas (Ahalya et al. 2003; Gadd, 2009).

Dentro de los métodos de tratamiento, las resinas de intercambio i6nico y el carbon
activado han sido reconocidas por su efectividad como adsorbentes en el tratamiento de
aguas contaminadas, pero su alto costo limita sus aplicaciones a nivel industrial. Por su
parte, los sorbentes de origen biolégico o biosorbentes, constituyen una alternativa
eficiente y econdmica comparados con las resinas sintéticas, cuyos precios son mas
elevados (Park et al., 2010). Otras ventajas de la biosorcion sobre los métodos
convencionales de tratamiento son (Ahalya et al., 2003; Chojnacka, 2010):

- Bajo costo.

- Altas eficiencias.

- Minimizacion de lodos residuales.

- Posibilidad de recuperar el metal.

- Operacién sencilla.

- Efectivo en el tratamiento de efluentes diluidos.

El primer estudio cuantitativo sobre la biosorcion de metales fue realizado por Hecke
(1902), quien reportd la capacidad de los hongos T. tritici y U. crameri para biosorber
cobre. Desde entonces se han publicado numerosos articulos sobre el fendmeno de
biosorcién (en Park et al., 2010). Los resultados de estas investigaciones indican que la
biosorcion puede llevarse a cabo por bacterias, hongos, algas y levaduras, aunque la
compleja estructura de dichos organismos indica que los metales pueden ser capturados de

diversas maneras (Sag y Kutsal, 2001).
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2.3.1 Mecanismos de biosorcion.

Los mecanismos por medio de los cuales los metales son capturados por las células en el
proceso de biosorcion se pueden dividir en dos: fisico-quimicos y metabolicos

(bioacumulacion).

Mecanismos metabolicos: Estos mecanismos consisten en el transporte activo de metales
pesados hacia el interior de la membrana celular, por medio de rutas metabdlicas. Este
fendmeno solo es llevado a cabo por biomasa viva, y produce la acumulacion intracelular
del contaminante, por lo que se denomina bioacumulacion (Volesky, 2003). EIl transporte
de los metales pesados a través de la membrana celular puede estar regulado por los
mismos mecanismos que permiten el ingreso de algunos iones esenciales para las células
como el potasio, el magnesio y el sodio. Este sistema de transporte puede confundirse en la
presencia de metales con la misma carga y radio iénico de los iones esenciales (Ahalya et
al., 2003).

Algunos estudios sefialan que los procesos con biomasa muerta son mas aplicables que
aquellos que usan biomasa viva, ya que para mantener viva a la biomasa se requieren
sistemas de alimentacion de nutrientes para las células. EI mantenimiento de la poblacién
microbiana es complejo ya que también se deben tomar en cuenta el grado de toxicidad
ejercido por los metales. Sin embargo, la biomasa viva ofrece varios atributos que pueden

ser explotados a nivel industrial (Park et al., 2010).

En la bioacumulacién es posible alcanzar una menor concentracion residual del
contaminante, ya que el sorbato puede ser unido tanto en la superficie como en el interior
de la célula. Ademas, la concentracion celular puede aumentar eventualmente, ofreciendo
mas sitios disponibles para la captacion del sorbato (Chojnacka, 2010). Los mecanismos
metabdlicos también se pueden asociar con los sistemas de defensa de los microorganismos
en presencia de concentraciones toxicas de metal, ya que pueden producir compuestos que
favorezcan la precipitacién del metal en la solucién o en la membrana celular (Ahalya et
al., 2003).
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Mecanismos fisico-quimicos: En el caso de los mecanismos fisico-quimicos, la estructura
celular externa juega un papel importante durante la biosorcion. Las membranas celulares
de la biomasa microbiana estan compuestas en su mayoria por polisacaridos, proteinas y
lipidos. Estos compuestos contienen una variedad de grupos funcionales que ofrecen una
gran cantidad de sitios activos para la retencién de los metales pesados. Algunos de estos
grupos funcionales son: carboxilos, hidroxilos, sulfhidrilos, aminos y fosfatos (Sag y
Kutsal, 2001).

En general, la captacion de metales por mecanismos fisico-quimicos puede ocurrir por la
accion de uno o una combinacion de los procesos siguientes: complejacion, coordinacion,
quelacion, intercambio i6nico y adsorcion. A continuacion se define brevemente cada uno

de estos mecanismos (Volesky, 2003):

e Complejacion: se define como la formacidn de una especie por la asociacion de dos o
mas especies anteriores. Cuando una de las especies es un ion metalico, la entidad
resultante se conoce como un complejo metélico. Como regla general, el ion metélico
ocupa una posicion central dentro del complejo formado.

e Coordinacion: Se da cuando el &omo metalico central de un complejo se une a sus
vecinos inmediatos como resultado de enlaces covalentes entre el 4&omo metélico
(aceptor de electrones) y los atomos no metalicos (donadores de electrones). El enlace
formado se denomina enlace coordinado.

e Quelacion: Es el proceso por medio del cual se forma un anillo heterociclico cuando el
metal se une a algin compuesto organico, los cuales presentan ciertos grupos llamados
ligandos (-COOH, -NH2, -SH, entre otros).

e Intercambio i6nico: es el intercambio de iones que se da por ganancia o pérdida de
electrones de las especies moleculares presentes.

e Adsorcion: Es el proceso por medio del cual las moléculas se adhieren a superficies
solidas. La atraccion se basa en fuerzas electrostaticas. Aungue la adsorcién implica un

fendmeno de superficie, la captacion puede suceder por mecanismos fisicos o quimicos:
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o Fisisorcion: Depende estrictamente de las fuerzas fisicas existentes entre la
superficie y el sorbato, las cuales son generalmente débiles. Por ejemplo: fuerzas
de Van der Waals.

o Quimisorcién: Involucra uniones quimicas por medio de fuerzas mucho mas

fuertes que las encontradas en fisisorcion.

2.3.2 Equilibrio de biosorcién.

Debido a la afinidad del biosorbente por el sorbato, éste Gltimo es atraido y unido durante la
biosorcion por medio de los diversos mecanismos que se explicaron anteriormente. Este
proceso se lleva a cabo hasta que se alcanza un equilibrio entre la cantidad de sorbato unido
al biosorbente y la porcion de sorbato remanente en la solucion. La “calidad” de un
biosorbente puede medirse entonces por su capacidad de biosorcion, g, que es la cantidad
de sorbato que puede captar. El célculo de g para un metal especifico puede llevarse a cabo
implementando un sistema experimental que permita conocer la diferencia entre la
concentracion inicial del metal en solucion y su concentracion final una vez que se ha

puesto en contacto con el biosorbente (Volesky, 2003).

La cuantificacion de las interacciones sorbato-biosorbente es fundamental para la
evaluacion de la capacidad de biosorcion. Debido a la semejanza del proceso de biosorcion
con los fendmenos de adsorcidn, la capacidad de biosorcién se puede analizar por medio de
la obtencion de las isotermas de equilibrio. Estas curvas pueden ser modeladas por medio
de ecuaciones que expliquen y representen los mecanismos del comportamiento
experimental o que simplemente representen la tendencia de los datos. Los modelos de
Langmuir y Freundlich han sido los mas utilizados para representar procesos de adsorcién
(Park et al., 2010). El desarrollo de los sistemas de biosorcién de metales depende de
muchos factores que incluyen temperatura, pH de solucién, capacidad y selectividad del
biosorbente, su facilidad de recuperacion y su resistencia a otros componentes de los
efluentes o de las condiciones de operacion. No obstante, la mayoria de los estudios de
biosorcidn se enfocan en la medicion de la capacidad de biosorcion de la biomasa (Volesky
y May-Phillips, 1995).
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Debe tomarse en cuenta que la capacidad de biosorcion de cualquier biosorbente depende
de sus métodos de tratamiento, asi como de las condiciones experimentales, principalmente
el pH y la temperatura. De estos factores, el pH de la solucién metalica juega un papel muy
importante en la biosorcion, ya que afecta principalmente a la solubilidad de los metales y
los grupos funcionales de la biomasa disponibles para la captacion de los iones metalicos
(Park et al., 2010). A mayor pH, la solubilidad del metal disminuye, lo que provoca la
precipitacion del mismo. Esto complica el proceso de biosorcidn, generando mediciones
erroneas. Durante la biosorcion de metales por biomasa bacteriana, se ha encontrado que un
pH entre 3y 6 es favorable para el proceso debido a la presencia de los grupos carboxilos
cargados negativamente, que son responsables del intercambio ionico de los metales

(Vijayaraghavan y Yun, 2008).

2.4 Biomasa disponible.

La mayor parte de los materiales bioldgicos tiene afinidad por los metales, debido a ello la
seleccién de la biomasa como biosorbente potencial es uno de los pasos mas importantes
durante del proceso. Generalmente, se planea que la biomasa se implemente a nivel
industrial y a gran escala, por lo que los factores principales que deben tomarse en cuenta
son el precio y la disponibilidad. Para evaluar la capacidad de biosorcion de metales

pesados se han investigado un gran nimero de biomasas, como se muestra en la Tabla 2.4.

La captacion de especies metalicas por medio de hongos se ha atribuido principalmente a la
pared celular, compuesta en un 90 % por polisacaridos y otros compuestos como proteinas
y lipidos. Ademas, existen grandes cantidades de grupos fosfatos, acido glucurénico y
complejos quitina-quitosano que ofrecen la posibilidad de unir a los metales por medio del
intercambio i6nico y la complejacién (Sag y Kutsal, 2001). Durante el fendmeno de
biosorcion en algas, se ven involucrados enlaces ionicos y covalentes, en donde las
proteinas y polisacaridos juegan un papel importante. La composicion de la pared celular de
las algas es muy variada, pero el componente principal es la celulosa. También se pueden
encontrar proteinas y otros polisacaridos como Xxilano y acido alginico. Estos componentes
brindan sitios de union como grupos aminos, amidos, hidroxilos, fosfatos y sulfatos (Gadd,
2001; Gadd, 2009).
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Tabla 2.4 Tipos de biomasa utilizada como biosorbentes.

Categoria Ejemplos

Bacterias Gram positivas (Bacillus sp., Corynebacterium sp.)
Gram negativas (Escherichia sp., Pseudomonas sp.)
Cianobacterias

Hongos y levaduras Hongos (Aspergillus sp., Rhizopus sp., Agaricus sp., Trichaptum

sp.)
Levaduras (Saccharomyces sp., Candida sp.)

Algas Microalgas (Clorella sp., Chlamydomonas sp.)

Macroalgas (Enteromorpha sp., Codium sp.)

Desechos industriales Desechos de fermentaciones, alimentos, bebidas, lodos activados,
lodos anaerobios.

Desechos agricolas Desechos alimenticios (arroz, frutas, trigo)

Residuos naturales Plantas, cortezas, hierbas.

Fuente: Park et al., 2010.
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La superficie de las células de las levaduras puede actuar como una resina de intercambio
i6nico, ya que contiene una gran cantidad de compuestos organicos complejos como
protéinas, lipidos y sacaridos como el glucano, los cuales son los responsables de la
captacion de diversos compuestos, entre ellos los metales pesados. Por ejemplo, una de las
levaduras mas conocidas, la Saccharomyces cerevisiae, ha sido estudiada ampliamente para
evaluar su capacidad de biosorcion de metales (Cu, Pb, Zn, Cd y Fe) con buenos resultados
(Sag y Kutsal, 2001; Pacheco et al., 2011). Una gran variedad de biomasas provenientes del
desecho de industrias de proceso y tratamiento de drenajes también se han estudiado,
aunque algunas veces sus propiedades sorbentes son muy bajas. Bacterias y hongos se
pueden obtener de las fermentaciones de las industrias alimenticias y de destilacion. Otros
residuos naturales como la composta en los cultivos agricolas o las algas en la acuicultura
también aportan biomateriales que pueden ser usados como biosorbentes potenciales
(Gadd, 2009).

La biomasa bacteriana se obtiene generalmente de desechos industriales como la
fermentacion y puede obtenerse a gran escala. Las bacterias contienen capas compuesta de
polisacaridos y proveen de grupos aminos, carboxilos, fosfatos y sulfatos para la biosorcion
de los metales. Las paredes celulares de las bacterias pueden contener un polisacérido
conocido como peptidoglicano que contiene grupos carboxilo, que son los principales sitios
de union para los cationes metélicos. Las paredes celulares de las arqueobacterias son de
composiciones muy diversas, pero pueden contener pseudomureina (similar al
peptidoglicano), polisacéaridos sulfonados y glicoproteinas, lo que provee de grupos

carboxilos y grupos sulfatos (Gadd, 2009).

2.4.1 Digestion anaerobia.

De acuerdo con sus requerimientos de oxigeno, las bacterias se pueden clasificar en
aerobias (requieren oxigeno), anaerobias (no requieren oxigeno) o facultativas (se
desarrollan en presencia o ausencia de oxigeno). Las bacterias anaerobias llevan a cabo
como parte de su metabolismo un proceso complejo de reacciones consecutivas y paralelas
conocido como digestion anaerobia, cuyo esquema general se presenta en la Figura 2.2
(Hutnan et al., 1999).
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Figura 2.2 Etapas de la digestion anaerobia.
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La digestion anaerobia es una de las tecnologias mas adecuadas para el tratamiento de
efluentes con alta carga orgénica, y comprende las siguientes etapas (Almendariz-Tapia,
2001):

1.- Hidrdlisis. Durante la primera etapa, los compuestos organicos complejos
presentes en las aguas residuales son degradados a compuestos de bajo peso molecular. La
degradacion de estos compuestos ocurre por la actividad enzimatica de las bacterias
hidroliticas, en donde se pueden encontrar celulasas, hemicelulasas, xilanasas, pectinasas,

amilasas, proteasas, lipasas y fosfolipasas.

2.- Acidogénesis: Posteriormente, los compuestos de bajo peso molecular, como los
azlcares y los aminoéacidos, son fermentados y convertidos en bidxido de carbono (CO>),
hidrogeno (Hz), células y acidos grasos volatiles (AGV’s) como: acido acético, acido
propiénico y acido butirico. La fermentacién en esta etapa ocurre por accion de las
bacterias acidogénicas. Una etapa paralela a la acidogénesis corresponde a la oxidacion
anaerobia de los acidos grasos de cadena larga y alcoholes provenientes de los lipidos
(Hutnan, 1999).

3.- Acetogénesis: En esta etapa, los organismos acetogénicos y productores de
hidrogeno utilizan los productos de la fermentacion de la etapa anterior y los convierten en

acetato, Hz2 y COs..

4.- Metanogénesis: Finalmente, el CO2 y el Hz son convertidos a un biogas
compuesto principalmente por metano y CO2 en menor cantidad. El grupo bacteriano
responsable de esta etapa corresponde a las bacterias metanogénicas, que son anaerobicas

estrictas.

Se han implementado varias técnicas de analisis que dan informacién sobre la naturaleza y
rendimiento del proceso de digestion. Estas técnicas incluyen la medicion del contenido de
demanda quimica de oxigeno (DQO), sélidos suspendidos volatiles (SSV), concentracion

de sustrato y varias técnicas experimentales que permiten medir la actividad microbiana de
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las etapas de degradacion. Ademas, es importante considerar el efecto toxico e inhibidor
que pueden tener algunos compuestos, entre los que se encuentran los metales pesados,

sobre la actividad metabolica de los microorganismos anaerobios (Hutnan et al., 1999).

Se considera que la biomasa metanogénica es generalmente mas sensible a cambios en sus
condiciones de desarrollo debido a que sus requerimientos ambientales (como temperatura,
pH, concentracion) son mas estrictos que los de la biomasa acidogénica (Garcia-Morales et
al., 1999). El efecto inhibidor de los metales pesados sobre la produccion de AGV’s y
metano ha sido reportada por Lin y Chen (1997, 1999) y colaboradores, quienes estudiaron
el efecto tdxico de los metales pesados Cd, Cr, Cu, Zn y Ni en sistemas por lote. Esta
inhibicién fue medida en términos de la concentracion inhibitoria media, Clso, que es la
concentracion que ocasiona una inhibicion del 50% de la actividad metabdlica, y se
encontrd que los microorganismos en la fase metanogénica exhibian mayor sensibilidad a la
presencia de metales que los microorganismos en la fase acidogénica. Por otro lado, debido
a los bajos valores de pH, la alta concentracion de sulfatos y los iones metalicos disueltos,
la diversidad bioldgica de las aguas expuestas a los desechos mineros es dominada por
organismos acidofilicos, lo que también corrobora su mayor resistencia (Pires Freitas et al.,
2011). Esto indica que la biomasa acidogénica tiene potencial para ser utilizada en procesos

de biorremediacion de aguas contaminadas con metales pesados.

2.5 Biosorcion en reactores.

El proceso de biosorcion se puede llevar a cabo en un bioreactor, en donde se hace pasar el
agua contaminada a lo largo de una cama de microorganismos que captan y concentran los
metales. El objetivo de la biosorcion es lograr que la concentracion del metal a la salida del
reactor disminuya considerablemente (niveles cercanos a cero, si es posible) con respecto a
la concentracion de entrada. Una de las ventajas del uso de bioreactores es que permiten
tratar un gran volumen de agua, mientras que la “porcion” contaminada se transfiere a un

volumen considerablemente méas pequefio (Figueira et al., 2000; Volesky, 2003).

Se han propuesto diferentes tipos de configuraciones, entre las que se incluyen

principalmente: reactores de flujo ascendente o descendiente, reactores de tanque agitado,
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reactores de lecho fluidizado, y de lecho fijo o empacado. En teoria, los reactores con flujo
descendente presentan la configuracion mas econémica ya que el movimiento del fluido
depende solamente de las fuerzas gravitacionales, pero el control de los tiempos de
retencion es muy complejo. Debido a esto la mayoria de las configuraciones involucran el

uso del flujo ascendente (Park et al., 2010).

Los reactores de tanque agitado son muy poco usados para la biosorcion, ya que los
gradientes de concentracion que favorecen a los procesos de adsorcion disminuyen a causa
de la agitacion. Ademas, las concentraciones de salida son altas y se necesitan etapas de
separacion sorbente-solidos. En los reactores de lecho fluidizado las particulas de biomasa
son fluidizadas y expandidas a lo largo del reactor por medio de altos flujos ascendentes.
Esta configuracion permite que la corriente de alimentacion no se encuentre completamente
libre de impurezas, ya que el lecho de particulas expandidas permitird el paso de las
impurezas suspendidas. Sin embargo, los volimenes del reactor son grandes y su operacion
es relativamente mas costosa por que requiere de mayor energia para la fluidizacion
(Volesky, 2003).

Una de las configuraciones mas usadas es el reactor de lecho empacado, pues ademas de su
sencilla implementacion en laboratorio y sencillo escalamiento a nivel industrial, permite
inmovilizar facilmente a la biomasa dentro del reactor. Tampoco se necesitan etapas de
separacion sélido-liquido y permite la facil regeneracion del biosorbente (Park et al., 2010).
La fuerza motriz para el proceso de biosorcion en este tipo de reactores se basa en el
gradiente de concentracidén que prevalece a lo largo de la columna y que favorece a los

mecanismos de biosorcion (Sivaprakash et al., 2010).

La operacion de este tipo de reactores consiste en hacer pasar el agua contaminada a traves
del lecho del reactor (relleno de biomasa y algun material para inmovilizacion), en donde la
especie metalica serd removida de la solucion hasta que la biomasa alcanza su punto de
saturacion. El desempefio de los reactores de lecho empacado se analiza por medio de una
gréfica de la concentracion de salida contra el tiempo. Esta curva recibe el nombre de curva

de ruptura, y para el proceso contrario, desorcion, recibe el nombre de curva de elucion.
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Ambas curvas son funcion de pardmetros de flujo, de equilibrio y de factores de
transferencia de masa (Volesky, 2003).

Por otro lado, el proceso de la digestion anaerobia también puede ser aplicado de manera
continua para el tratamiento de aguas residuales con alto contenido de compuestos
orgénicos. Entre los reactores anaerobios comdnmente utilizados e investigados se
encuentran el reactor anaerobio de lecho de lodo de flujo ascendente (Upflow Anaerobic
Packed Bed reactor, UASB), el reactor anaerobio de lecho fluidizado (Anaerobic Fluidized
Bed reactor) y el reactor anaerobio de lecho empacado (Anaerobic Packed Bed reactor,
APBR).

Certucha-Barragan et al., (2009) llevd a cabo un estudio de biosorcion de cobre en un
reactor anaerobio de lecho de flujo ascendente (Upflow Anaerobic Sludge Bed reactor,
UASB), sin medio de soporte, logrando una alta remocién de cobre por medio de lodos
metanogénicos. Ademas, se llegd a la conclusién de que la eficiencia del reactor se
incrementa al trabajar con soluciones diluidas de cobre, en este caso, 20 mgCu(ll)/L. Los
métodos experimentales llevados a cabo en este estudio, como la puesta en marcha del
reactor, la preparacion del medio de alimentacion, y las pruebas de toxicidad y actividad
metanogénica, guardan una estrecha relacién con los métodos que se implementaron en el
presente proyecto de investigacion, por lo que la descripcidn de los mismos constituye una

aportacion relevante para el desarrollo de la etapa experimental.

Cabe mencionar que la mayoria de los trabajos de investigacion se enfocan en el estudio de
la biosorcion en presencia de un solo metal y son pocos los estudios que reportan resultados
para una mezcla de metales. Uno de estos estudios investiga la biosorcion de una serie de
mezclas binarias de metales, y se reporta que en la mayoria de los casos analizados, la
capacidad de biosorcion de una mezcla binaria fue menor que en presencia de un solo
metal. Se puede concluir que existe una interaccion compleja entre cada especie metalica
durante la biosorcion, ya sea inhibicion o competitividad por los sitios de adsorcién

disponibles. Estas interacciones deben tomarse en cuenta al momento de disefiar un proceso
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de biosorcidn para el tratamiento de aguas residuales que presenten un conjunto de metales

pesados, como ocurre en la mayoria de los casos (Apiratikul et al., 2004).

2.5.1 Técnicas de inmovilizacion.

Durante la operacién de los bioreactores pueden ocurrir ciertos problemas de control, como
el lavado de la biomasa, dificultad en la separacién liquido-solido y caidas de presion. Estos
problemas suceden debido a que la biomasa microbiana se encuentra constituida
generalmente por particulas pequefias con baja densidad, baja rigidez y poca fuerza
mecénica (Montalvo et al., 2012), lo que ocasiona una disminucion en la eficiencia de los
procesos en columnas. La inmovilizacion de la biomasa en una matriz conveniente puede
solucionar estos problemas, ya que permite que la biomasa tenga un tamafio apropiado,

mayor fuerza mecénica y rigidez.

Existen numerosas técnicas disponibles para la inmovilizacion de biomasa, entre las que se
encuentran principalmente: atrapamiento en matrices poliméricas, entrecruzamiento e
inmovilizacion en un soporte inerte (Ahalya et al., 2003). En la Tabla 2.5 se presentan

algunos ejemplos de los materiales utilizados en las distintas técnicas de inmovilizacion.

La biomasa inmovilizada se utiliza en los sistemas de tratamiento que involucran el uso de
reactores, especialmente en los reactores de lecho empacado y de lecho fluidizado, aunque
también puede aplicarse en sistemas por lote. No obstante, el costo de las técnicas de
inmovilizacion también es wun factor importante que debe considerarse en la
implementacién del proceso. Por lo que, para que el proceso que se desee implementar
tenga aplicaciones industriales se deben utilizar estrategias que reduzcan y minimicen los

costos de la inmovilizacion (Park et al., 2010).



Tabla 2.5 Materiales utilizados para inmovilizacion de biomasa.
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Técnica

Material

Inmovilizacion celular en un soporte inerte

Arena, perlas de vidrio, papel, fibras

textiles, polimeros, carbdn activado.

Atrapamiento en matrices poliméricas

Alginato, poliacrilamida, polietileno,

poliuretano, polisulfonas.

Entrecruzamiento

Formaldehido, glutaraldehido, mezclas de

urea-formaldehido, epdxidos

Fuente: Park et al., 2010.
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En cuanto al uso de materiales de soporte, estos deben permitir el facil crecimiento de la
biomasa sobre su superficie, formando lo que se conoce como biopelicula, constituida por
células microbianas y sustancias poliméricas extracelulares (EPS, por sus siglas en inglés).
Como estos materiales deben propiciar la facil adhesion microbiana, la seleccion del
soporte es una de las variables mas significativas en la puesta en marcha de un bioreactor
(Kida et al., 1990). Entre los materiales de soporte que se han utilizado en procesos de
biosorcidn se incluyen: espuma de poliuretano (Pakshirajjan y Swamintahan, 2009), perlas
de vidrio (Garcia-Morales et al., 1999), carbon activado (Ahalya et al., 2003), zeolitas
(Fernandez et al., 2008), entre otros. Las zeolitas son materiales porosos cuya estructura
consiste en arreglos tridimensionales compuestos de tetraedros de SiOs y AlOs4. Las
caracteristicas estructurales permiten que los reactores anaerobios retengan altas
concentraciones de biomasa, logrando altas eficiencias y bajos tiempos de retencién
hidraulica (Malamis et al., 2010; Montalvo et al., 2012).

La zeolita del tipo clinoptilolita se ha usado como material de soporte en un sistema
continuo para la biosorcion de Cu mediante bacterias aerobias aisladas del rio San Pedro, y
se reporta que el medio de soporte ayudd a conservar la biomasa dentro del reactor
(Monge-Amaya et. al., 2008). Ademas, la clinoptilolita es la zeolita natural mas abundante
que existe en Meéxico, y por lo tanto es un material muy econdémico y factible para ser
usado como material de soporte en procesos de biorremediacion (Halbinger- Flores et al.,
2002).
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CAPITULO 3

METODOLOGIA

3.1 Diagrama experimental.

En la Figura 3.1 se presenta el diagrama general de la experimentacidn, la cual se dividié en
los estudios en lote y los estudios en continuo. Para ambas etapas la biomasa utilizada se
obtuvo de la planta de tratamiento de aguas residuales de la industria cervecera Corona,

ubicada en Ciudad Obregdn, Sonora.

3.2. Estudios en lote.

3.2.1 Acondicionamiento de la biomasa.

El acondicionamiento de la biomasa se llevd a cabo en un matraz Erlenmeyer de 1 L
durante 8 semanas, inoculando 300 mL de lodos anaerobios y 100 g de zeolita del tipo
clinoptilolita. Los lodos se mantuvieron en un cuarto con temperatura controlada a 30°C.
La fuente de alimentacién de la biomasa consistio en el medio mineral que se muestra en la
Tabla 3.1, ajustado a pH 4 con acido sulfurico (H2SOs) 0.02N para inhibir a los

microorganismos metanogeénicos, cuyo desarrollo se favorece a pH neutro.

El sustrato consistio en 5 g/L de dextrosa como fuente de materia organica para fomentar la
produccion de acidos grasos volatiles (AGV’s). Para corroborar la formacion de AGV’s y
medir su concentracion, durante las dos Gltimas semanas del acondicionamiento se tomaron
5 muestras (en intervalos de 3 dias) del medio mineral remanente y se analizaron mediante
cromatografia liquida de alta presion (HPLC) para medir la produccion diaria de AGV’s.
Los acidos analizados fueron: &cido acético, acido propidnico y &cido butirico. Al término
del acondicionamiento se tomaron muestras por triplicado del lodo para la determinacién de
los sélidos totales (ST), solidos fijos (SF), y sélidos suspendidos volatiles (SSV), esto con

la finalidad de conocer la cantidad de biomasa presente.
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Figura 3.1 Diagrama experimental.
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Tabla 3.1 Medio mineral utilizado para el acondicionamiento.

Macronutrientes Solucion de elementos traza
Compuesto [mg/L] Compuesto [mg/L]
NH4CI 703 FeCl2-4H.0 2000
KCI 270 MnCl; 500
KH2PO4 169 EDTA 500
MgCl2-6H20 150 Na2SeOs 100
CaClz-2H,0 50 HsBOs 50
Extracto de levadura 18 ZnCl2 50
Soln. de elementos traza 1mL/L | | (NHs)6M07024-4H20 50
AICls3 50
NiCls-6H.0 50
CoCl2-2H20 50
CuCl2-2H0 50
HCI concentrado 1 mL/L
*EDTA=Acido Etileno Diamino Tetracético
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3.2.2 Estudios de toxicidad.

Los estudios se realizaron por duplicado en botellas seroldgicas con un volumen de
operacion de 120 mL. Cada botella se inoculd con 5 g de lodo acidogénico + zeolita, y
se alimentd con 5 g/L de dextrosa (0.625 g-dextrosa/botella). Las botellas se pusieron en
contacto con distintas concentraciones de los iones metalicos, mezclados y por separado,
de acuerdo al arreglo experimental que se muestra en la Tabla 3.2. Las soluciones
metalicas se prepararon a partir de soluciones madre (10,000 mg/L) de sulfato de cobre
(CuSQg) y sulfato ferroso (FeSO4.7H20). Las botellas se mantuvieron a una temperatura
de 30°C colocandose en una incubadora New Brunswick Scientific C76 con agitacion a
25 rpm. Al cabo de 48 horas se tomaron muestras para calcular la concentracion de

dextrosa remanente en cada botella.

Por diferencia con la concentracion inicial se calculd la dextrosa consumida por la
biomasa. Tomando como el 100 % de actividad acidogénica a la dextrosa que fue
consumida en las botellas patrén (0 mg/L ion metalico) se calculd el porcentaje de

actividad en las botellas restantes, en base a la Ec. (3.1), adaptada de Lin y Chen, 1999:

Do—_Dyg

A(%) = x100% (3.1)

Dco-Dcas

Donde:
A (%): Actividad acidogénica en base a consumo de sustrato.
Do, Dsg: Concentracion de dextrosa a tiempos 0 y 48 h, respectivamente.
Dco, Dcas: Concentracién de dextrosa de la botella control, a tiempos 0 y 48 h,

respectivamente.

Se graficaron los resultados obtenidos y con ayuda de la curva de tendencia se
calcularon los valores de la Clso, que es el valor de concentracion que ocasiona una
actividad de 50 %.
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3.2.3 Isotermas de biosorcion de Cu (1) y Fe (I1).

Se utilizaron matraces de 250 mL, los cuales fueron inoculados con 6.5 g de biomasa
acidogénica inmovilizada en clinoptilolita. Los matraces se alimentaron con soluciones
a distintas concentraciones de Cu y Fe, en base a la Tabla 3.3, y fueron ajustadas a pH
4.5. Los matraces se colocaron en una incubadora con agitacion Brunswick Scientific
C76 a 30°C y 25 rpm, durante 75 minutos. Se tomaron muestras de la solucion
remanente cada 15 minutos para determinar la concentracion de metal en un
espectrometro de absorcidon atomica Analyst 400. Una vez alcanzado el equilibrio se
calcul6 la capacidad de biosorcion de la biomasa en cada sistema mediante la Ec. (3.2)
(Volesky, 2003):
V(G -Cy)

S (3.2)
donde:

q = capacidad de biosorcion, [mg metal/g biosorbente].

Co = concentracion inicial de metal en solucion [mg metal/L].
Ct = concentracion final de metal en solucion [mg metal/L].
S = cantidad de biosorbente [g].

V = volumen de solucion [L].

Los datos de equilibrio de cada sistema (Cu, Fe, y Cu-Fe) se ajustaron a los modelos de
adsorcion de Langmuir Ec. (3.3) y Freundlich Ec. (3.4) y se calcularon los factores de
correlacion mediante un ajuste lineal para determinar qué modelo presentaba un mayor

ajuste.

Modelo de Langmuir:

_ qmabee
1+bC,

o GO

de
(3.3)
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donde:
Qge: Capacidad de biosorcion en equilibrio [mg/g SSV].
gmax: Capacidad maxima de biosorcion [mg/g SSV].
Ce: Concentracion de metal en equilibrio [mg/L].

b: Coeficiente de afinidad entre el sorbente y el sorbato.

Los parametros ge y Ce, se obtienen en el punto de equilibrio, mientras que los
pardmetros gmax Y b pueden calcularse utilizando el modelo de Langmuir en su forma
linearizada. Una gréafica de (1/ge) vs (1/Ce) genera una linea recta, cuya pendiente e
interseccion permiten el calculo de los parametros b y qmax, respectivamente, asi como el

factor de correlacion R2.

Modelo de Freundlich:

g, =kC."
1 (3.4)
Ln(qe) = H Ln(ce) + Ln(k)

donde:

ge: Capacidad de biosorcion en equilibrio.
Ce: Concentracion de metal en equilibrio.

k,n: Constantes de Freundlich.

Al igual que en el modelo de Langmuir, los parametros k y n se pueden encontrar
utilizando la ecuacion del modelo en su forma linearizada. Una gréfica de Ln(qge) contra
Ln(Ce) genera en una linea recta cuya ecuacion permite el cdlculo de k, y n, ademas del

factor de correlacion.

Con el objetivo de facilitar la presentacion de los resultados de los estudios en lote, se le
denominara sistema sencillo a la serie de experimentos en donde se utilizd solamente
cobre o solamente hierro, mientras que sistema binario se le nombrara al sistema en

donde se utiliz6 la mezcla de ambos metales.



Tabla 3.2 Arreglo experimental para los estudios de toxicidad.

Sistemas sencillos Concentracion [mg/L]
Cu (I1) 0 50 100 150 200 300
Fe (1) 0 100 200 400 600 800
Sistema Binario Concentracion [mg/L]
Cu (I1) 0 50 100 150 200 300
Fe(Il) 0 100 200 400 600 800

Tabla 3.3 Arreglo experimental para la obtencion de las isotermas de biosorcion.

Sistemas sencillos Concentracion [mg/L]
Cu (1) 0 50 100 150 200 300
Fe (1) 0 100 200 400 600 800
Sistema Binario Concentracion [mg/L]
Cu (I1) 0 100 200 300 400 500
Fe(ll) 0 100 200 300 400 500
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3.3 Estudios en continuo.

3.3.1 Etapa de acondicionamiento.

Los estudios en continuo se llevaron a cabo en un reactor de acrilico con volumen de
operacion de 1.9 L, altura 50 cm y didmetro 7cm, como se observa en la Figura 3.2. El
reactor se empaco con 1.05 kg de clinoptilolita con tamafio de particula de 4 — 4.75 mm
y se inoculd con 300 mL de lodos metanogénicos. La temperatura se mantuvo a 30°C y
se establecidé un tiempo de residencia hidraulica (TRH) de 1 dia. EIl acondicionamiento
tuvo una duracion de 125 dias, durante los cuales el reactor se alimento con el medio
mineral de la Tabla 3.1, ajustado a un pH de 4 y dextrosa como fuente de materia
orgénica. En una primera etapa (1), con duracién de 45 dias, el medio de alimentacion se
prepar6 con 4g/L de dextrosa. Este valor se incrementd a 5 g/L de dextrosa en una
segunda etapa (I1) para favorecer la produccion de acidos grasos volatiles (AGV’s). Para
fomentar el desarrollo de los microorganismos, el efluente se recircul6 a un flujo de 50
mL/min. Diariamente se tomaron muestras de influente y efluente del reactor para la
determinacion de AGV’s y la demanda quimica de oxigeno (DQO). La carga organica
volumétrica (COV) y el porcentaje de remocion de DQO se calcularon en base a la Ec.

(3.5) y ala Ec. (3.6), respectivamente.

So - Sf
n=—3 x100 (3.5)
0
S
CoV = TR(I)-| (3.6)

Donde:
I]: Eficiencia de remocion [%].
So: Concentracion de DQO de entrada [gDQO/L].
St Concentracion de DQO de salida [gDQO/L].
COV: Carga organica volumétrica [gDQO/L-d].
TRH: Tiempo de residencia hidraulica [d].



44

Figura 3.2 Reactor Anaerobio Acidogénico con biomasa inmovilizada en clinoptilolita.

1.- Bomba de influente, 2.- Bomba de recirculacion, 3.- Toma de efluente, 4.- Columna
de acrilico, 5.- Medidor de biogés.
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3.3.1.1 Caracterizacion del lecho.

La caracterizaciéon del lecho consistio en los siguientes analisis: determinacion de la
fraccion de solidos, observacion de la biomasa en microscopio éptico y observacion de

la clinoptilolita por Microscopia Electronica de Barrido (MEB). Ver seccién 3.4

3.3.1.2 Demanda quimica de oxigeno (DQO).

La demanda quimica de oxigeno (DQO) se determin0d de acuerdo a los procedimientos
establecidos en APHA (1995), para lo cual se tomaron muestras diarias del influente y
efluente del reactor. Ver seccion 3.4

3.3.1.3 Acidos grasos volatiles (AGV’s).

Se tomaron muestras diarias en el efluente del reactor para determinar la concentracion
de AGV’s por cromatografia liquida de alta presion. Los &cidos individuales analizados
fueron el &cido acético, acido propidnico y acido butirico. También se realiz6 un método

de retrotitulacion para obtener los AGV’s totales. Ver seccion 3.4

3.3.2 Etapa de biosorcién.

La etapa de biosorcion tuvo una duracion de 25 dias (etapa Il1), durante los cuales el
reactor fue alimentado con los metales Cu (Il) y Fe (ll). Para ello, se prepararon
soluciones estandar de ambos metales (10,000 mg/L) a partir de CuSOas y Fe2S04.7H.0
y se afiadieron al medio mineral de alimentacién para obtener una concentracion de
entrada de 100 mg/L de Cu (I1) y 300 mg/L de Fe (II).

3.3.2.1 Caracterizacion del lecho.

La caracterizacion del lecho durante la etapa de biosorcion consistié en los siguientes
analisis: determinacion de la fraccion de solidos y observacién de la clinoptilolita +

biomasa por MEB. Ver seccion 3.4
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3.3.2.2 Efecto del Cu (II) y Fe (II) sobre la DQO y AGV’s.

Con la finalidad de evaluar el efecto de ambos metales sobre la remocion de DQO vy la
formacion de AGV’s, se continué con la alimentacion de dextrosa en el medio mineral a
una concentracién de 5g/L (5.333 gDQO/L) y se tomaron muestras diarias del influente
y efluente del reactor para la medicion de éstos parametros, de acuerdo a los

procedimientos descritos en la seccion 3.4.

3.3.2.3 Efecto del Cu (I1) y Fe (11) sobre el consumo de dextrosa.

El consumo de dextrosa en el reactor se determind midiendo la concentracién de
dextrosa en el influente y efluente del reactor, por medio del método del DNS. Ver
seccion 3.4

3.3.2.4 Cinética de biosorcion del Cu (I1) y Fe (11).

Para la determinacién de la concentracion de los metales (influente y efluente) se utiliz6
un espectrofotometro de absorcion atomica AAnalyst 400. Con la informacién
proporcionada por estas mediciones se determinaron las curvas de ruptura (C/Cq vs t) de
cada metal presente en el sistema, a partir de las cuales se obtuvieron: el tiempo de
ruptura, t,, tiempo en el cual la concentracion de efluente alcanza un nivel maximo
permisible y el tiempo de saturacion, ts, tiempo en el que la columna se satura
completamente. La capacidad de retencion de los iones Cu (I1) y Fe (I1) de la columna

se calculd de acuerdo a la Ec. (3.7), obtenida a partir de un balance en el reactor:

C,F (s C Fopts
Qus =2 | [1—C—Jdt = Qu=—| Cullt (3.7)

t=0 t=0
s 0 ms

Donde:
Qads: capacidad de retencion (t=0 - t=ts, tiempo de saturacion) [mg/gSSV].
Co: Concentracion del metal en el influente del reactor [mg/L].
C: Concentracién del metal en el efluente del reactor [mg/L].
Cads: Co-C [mgl/L].
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F: flujo volumétrico de alimentacion [L/d].

La integral en el lado derecho de la ecuacion se resolvié calculando el area bajo la curva
(integracion numérica) por medio del programa ORIGIN Pro8. En base a la cantidad

total de metal alimentado se obtuvieron los rendimientos de biosorcion (Anexo C).

3.4 Métodos Analiticos.
3.4.1 Solidos.

El andlisis de sélidos consistié en la determinacion de los sélidos totales (ST), solidos
fijos (SF) y solidos suspendidos volatiles (SSV) de acuerdo al procedimiento establecido
en los métodos estandares (APHA, 1995) y para esto se utilizaron crisoles, los cuales
fueron lavados perfectamente para después colocarse en una mufla a una temperatura de
550 °C durante 30 min. Se dejaron enfriar en un desecador y después fueron pesados
hasta obtener un peso constante. El peso se registr6 como “peso del crisol”.
Posteriormente, se colocaron 5 g de lodo acidogénico con zeolita (“peso de la muestra”)
en los crisoles y se introdujeron en una estufa a una temperatura de 105 °C — 110 °C por
24 horas. Al cabo de este tiempo los crisoles se dejaron enfriar en el desecador y se
pesaron nuevamente, registrando este peso como “peso seco a 110° C”. Finalmente, los
residuos se calcinaron en la mufla a 550 °C durante 2 horas, se dejaron enfriar antes de
pesarlos y el valor se registrd6 como “peso seco a 550°C”. Al finalizar el procedimiento
se calcularon los solidos totales, fijos y volatiles de acuerdo a las Ecuaciones (3.8), (3.9)
y (3.10):

S6lidos Totales (g/g) = Pesosecoal1l10°C - Pesodel crisol (3.8)
Pesode la muestra

S6lidos Fijos (g/g) = Pesosec;easizg .fmziifr:e' crisol (3.9)
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Solidos Suspendidos Volatiles(g/g) = Sélidos Totales - S6lidos Fijos (3.10)

3.4.2 Demanda Quimica de Oxigeno (DQO).

La DQO se determin6 de acuerdo al procedimiento establecido en los métodos
estandares (APHA, 1995). Para ello se tomaron 2 mL de la muestra de interés y se
pusieron en contacto con 1 mL de solucion digestora (K2Cr,07) y 2 mL de &cido
sulfurico con sulfato de plata. Los tubos se homogenizaron con ayuda de un Vortex y
finalmente se colocaron en un digestor Hach DRB-200 a 150 °C durante 2 horas. Los
tubos se dejaron enfriar y posteriormente se midio la absorbancia a una longitud de onda
de 620 nm en un colorimetro Hach DR/890. Para calcular la concentracion de DQO
(mg/L) se realizd una curva de calibracion (0 - 1000 mgDQO/L) base dextrosa (Anexo
A). Las muestras experimentales fueron diluidas previamente para lograr que los valores

de absorbancia estuvieran dentro de la curva estandar.

3.4.3 Acidos Grasos Volitiles (AGV’s).

La concentracion de los acidos se determind mediante cromatografia liquida de alta
presion (HPLC), para lo cual se utiliz6 una columna Varian Hi-Plex H a una temperatura
de 65°C y un detector de UV-visible a una longitud de onda de 210 nm. La fase movil
consistié en acido sulfurico (H2SO4) 9x10-3 M a un flujo de 0.6 mL/min. Las muestras
fueron centrifugadas por 15 minutos a 1500 rpm, el sobrenadante se filtr6 a través de
una membrana con un tamafio de poro de 0.22 um. Para el célculo de la concentracion
en mg/L se realizaron previamente las curvas de calibracion de acido acético, acido

propiodnico y acido butirico (Anexo A).

Para la determinacion de los AGV’s totales se utilizo el método volumétrico propuesto

por Powell y Archer (1989), el cual consiste en la siguiente metodologia:

1. Se toman 100 mL de muestra y se mide el pH (pHm).
2. Se afiade hidroxido de sodio (NaOH) hasta llegar a pH2 = 11.8.
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3. Titular con &cido clorhidrico (HCI) hasta llegar a pHs = 9.4. Anotar la
cantidad de &cido utilizado entre pH2 y pHa, registrar el valor T2 .

4. Continuar afiadiendo HCI y registrar la cantidad de &cido V45 necesario para
pasar de pHs = 6.9 a pHs = 4.8.

5. Afiadir &cido hasta pHs = 2.2. Que es cuando todo el COs y HCO3 se han
convertido a CO». Burbujear el matraz con aire para eliminar el CO> de la
solucion.

6. Titular con NaOH vy registrar la cantidad de volumen necesario T7g para

pasar de pH7 = 4.8 a pHg = 6.9.

Para el calculo de los AGV’s totales, se utilizo la Ec. (3.11):

T7,8 . [élcall]

AGV’s = —,
[ Jtot Vi f(pHg,pKagv's)—f(pPH7,pKagv's)

(3.11)

Donde:

[AGV s]t0t :concentracion de &cidos grasos volatiles totales [eq/L].
Vm: volumen de la muestra [mL].

[alcali]: concentracion de NaOH [eq/L].

pKacv: 4.8

3.4.4 Dextrosa.

La concentracion de dextrosa se determind por medio del método del &cido 3,5-
dinitrosalicilico (DNS), el cual se basa en la reduccion del DNS (color amarillo) por la
dextrosa (o cualquier azlcar reductor) al acido 3-amino-5-nitrosalicilico (color rojo
ladrillo). La presencia de este compuesto se detecta por la lectura de absorbancia en la
zona de 540 — 570 nm. El reactivo DNS consiste en una solucion compuesta por: acido
3,5-dinitrosalicilico  (C7HsN20O7) 0.1 %  (p/v), tartrato sodico  potésico
(NaK(COO)2(CHOH)2-4H20) 30% (p/v) e hidroxido de sodio (NaOH) 0.4 M (Miller,
1959). Para la medicion se tomaron 0.2 mL de muestra y se colocaron en tubos de vidrio

con tapdn de rosca, posteriormente se agregaron 2 mL del reactivo DNS y la mezcla se
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homogeneiz6 con ayuda del Vortex. Los tubos se colocaron en una estufa a una
temperatura de 100 °C durante 10 minutos. Se dejaron enfriar y se determiné la
absorbancia a 570 nm en un espectrofotometro Thermo Spectronic 20D+. Previamente

se realiz6 una curva estandar de dextrosa en el rango de 0 - 5 g/L (Anexo A).

3.4.5 Microscopia Electronica de Barrido.

La observacion de la biomasa dentro del reactor se realizé en un microscopio Optico
Olympus CX31 con procesador de imagenes para medir el tamafio de los
microorganismos analizados. Las muestras fueron sometidas a una tincion de Gram

previo a la observacion.

Para el analisis por MEB se tom6 de muestra una pequefia cantidad de clinoptilolita y se
introdujo en un tubo eppendorff para su tratamiento de acuerdo a la siguiente
metodologia:

1. Fijacién con glutaraldehido al 5% (24 horas a temperatura ambiente).

2. Lavado con disolucién amortiguadora de fosfatos 0.1 M hasta la desaparicién del
olor a glutaraldehido.

3. Fijacion con tetroxido de osmio (2 horas en refrigeracion).

4. Lavado con disolucién amortiguadora de fosfatos 0.1 M.

5. Desecacién con acetona al 30, 40, 50, 70, 80 y 90% vy grado absoluto. Cada
disolucion se afiadio por duplicado con un tiempo de reposo de 15 minutos, a
excepcion de la acetona absoluta, la cual tuvo un tiempo de reposo de 20
minutos.

6. Desecacion al punto critico.

7. Recubrimiento con carbon y oro.

8. Observacion al microscopio electronico de barrido.
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CAPITULO 4

RESULTADOS Y DISCUSION

4.1 Estudios en lote.

4.1.1 Acondicionamiento de la biomasa.

La concentracion promedio de los dacidos grasos volatiles (AGV’s) producidos
diariamente por la biomasa se presenta en la Tabla 4.1. Se observa que la concentracion
de acido acético producido se encuentra por encima de 500 mg/L, que es considerada la
concentracion méaxima tolerable por los microorganismos metanogénicos (Fernandez et
al., 2008). Por otro lado, la concentracion de &cido butirico es mayor a la concentracion
de é&cido propionico. Se ha reportado que la presencia de é&cido butirico en
concentraciones superiores a 5 mg/L es un indicador de fallas en la digestion de la
materia organica durante la operacion de reactores anaerobios, sin embargo, el
acondicionamiento de la biomasa se llevo a cabo en un sistema por lotes, cambiando el
medio mineral a intervalos regulares, lo que pudo ocasionar la acumulacion de acido
butirico. Ademas, el pH del medio se mantuvo siempre en valores cercanos a 4, lo que
indica que las condiciones de acondicionamiento del lodo inhibieron el desarrollo de los

microorganismos metanogeénicos (Parawira et al., 2004).

En la Tabla 4.2 se presentan las fracciones de solidos obtenidas por el método
gravimétrico. Los sélidos suspendidos volatiles (SSV) son un parametro importante ya
gue son una medida indirecta de la cantidad de biomasa presente. Los resultados indican
que el lodo inmovilizado en clinoptilolita contenia 0.04375 g de biomasa (SSV) por cada
gramo de muestra (lodo + clinoptilolita), lo que permitié calcular la cantidad de biomasa
empleada durante los estudios en lote. En los estudios de toxicidad las botellas fueron
inoculadas con 5 g de lodo, correspondiente a ~0.2gSSV/botella, mientras que para la
determinacion de las isotermas de biosorcion las botellas se inocularon con 6.5 g de

lodo, correspondiente a ~0.3gSSV/botella.



Tabla 4.1. AGV’s producidos por dia por el lodo en el acondicionamiento en lote.

Acido Promedio diario [mg/L]
Acido acético 966.758
Acido propionico 24.298
Acido butirico 85.036
Total 1076.093

Tabla 4.2 Determinacién de sélidos en el lodo durante el acondicionamiento en lote.

Parametro g/ g lodo + zeolita
Solitos totales 0.4918
Solidos fijos 0.44805
Sélidos suspendidos volatiles 0.04375
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4.1.2 Estudios de toxicidad.

En los estudios de toxicidad, se midio la inhibicion ejercida por el Cu (11) y Fe (I1) sobre
el consumo de sustrato de la biomasa acidogénica, a partir del cual se producen los
AGV’s. En la Figura 4.1 se muestra la cantidad de dextrosa consumida por la biomasa al
ser expuesta a las distintas concentraciones de los metales Cu (Il) y Fe (Il) en las
botellas seroldgicas. En ésta figura se aprecia el efecto inhibidor de los metales cobre y
hierro sobre el consumo de dextrosa. Ademas, se observa que el cobre fue el metal que
caus6 una mayor inhibicion, ya que a diferencia del hierro, el consumo disminuyd mas
rapido al aumentar la concentracion de cobre. Por otra parte, la mezcla de cobre y hierro
provocd una inhibicién intermedia en comparacion con los sistemas con un solo metal.

Los datos a partir de los cuales se obtuvo la gréafica se encuentran en el Anexo B.

El efecto toxico de los metales pesados se atribuye a la inhibicion de las funciones
enzimaticas y al rompimiento de las proteinas celulares. Algunos metales son
importantes en los procesos bioquimicos de cualquier organismo vivo, y se requieren en
pequefias cantidades ya que tienen una funcion bioldgica. Por ejemplo, el cobre es parte
esencial de las enzimas superoxidasa-dismutasa, hidrogenasa, nitrito-reductasa, y acetil-
CoA sintetasa, mientras que el hierro forma parte de las enzimas hidrogenasa, metano
monoxigenasa, NO-reductasa y superdxido dismutasa. Estas enzimas se ven
involucradas en el proceso de transformacion y digestion anaerobia (Fermoso et al.,
2009). No obstante, la presencia de altas concentraciones de metales no significa que los
microorganismos sean capaces de captar a los metales e incorporarlos a los centros
cataliticos de sus enzimas, por el contrario, una concentracion en exceso puede provocar
inhibicion del metabolismo celular (Chen et al., 2008). Esto se ejemplifica con los
resultados obtenidos en los estudios en lote, donde se observa que el aumento de

concentracion de los metales estudiados provoco la inhibicién del consumo de dextrosa.
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El grado de inhibicion de los metales pesados puede determinarse por medio de la
concentracion inhibitoria media, Clso, que se define como la concentracion de metal que
causa una disminucion del 50 % de la actividad metabdlica de los microorganimos. En
este trabajo la inhibicion fue medida en base al consumo de sustrato. La Clso se puede
calcular a partir de una gréfica de la actividad porcentual contra la concentraciéon de
metal, midiendo la concentracion de metal (eje X) que hace contacto con la curva de
actividad en el valor correspondiente al 50% de actividad (eje y) (Valenzuela, 2011). En
las Figuras 4.2, 4.3 y 4.4 se presentan las graficas correspondientes de la actividad
porcentual de consumo de sustrato contra concentracion de metal, a partir de las cuales
se obtuvieron los valores de la concentracion inhibitoria media. En los sistemas sencillos
se obtuvo una Clso Cu (I1) = 206 mg/L, como se observa en la Figura 4.2 y una Clsg Fe
(1) = 606 mg/L, como se observa en la Figura 4.3. Se puede concluir que el cobre es el
metal mas toxico, ya que la Clso del cobre fue mayor que la del hierro. En la Figura 4.4,
referente al sistema binario, se obtuvo una Clso correspondiente a una mezcla de 150
mgCu/L + 400 mgFe/L. En estudios realizados por Lin et al., (1993,1997) se investigo el
efecto del cobre y otros metales sobre la actividad de lodo anaerobio en condiciones
metanogénicas y se reportd una Clsp de Cu (1) de 90 mg/L, el cual es menor al

encontrado en esta investigacion.

Los lodos anaerobios provenientes de las fermentaciones industriales estan conformados
por un consorcio de diversos microorganismos que pueden presentar caracteristicas muy
diversas. No obstante, la degradacion anaerobia de la materia organica involucra siempre
las etapas de: fermentacion, acidogénesis, acetogénesis y metanogénesis. La ultima etapa
(metanogénesis) generalmente se considera como la etapa limitante del proceso, ya que
la produccion de metano es méas sensible a la presencia de compuestos tdxicos. Por
ejemplo, Bae et al. (2000) midio la inhibicién ejercida por los metales Cu (1), Cr (111),
Cd (1), Zn (11) y Ni (11) sobre el consumo de acetato (acetogénesis) y la produccién de
metano (metanogénesis) en granulos anaerobios provenientes del tratamiento de agua
residual de fermentaciones alcohdlicas. En dicho trabajo se observé que la produccion

de metano se inhibi6é en mayor grado que el consumo de acetato, ya que la Clso del cobre
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sobre las etapas de metanogénesis y acetogénesis fue de 360 mg/gSSV y 580mg/gSSV,
respectivamente. Cabe mencionar que en el trabajo de Bae et al. la inhibicion se midio

determinando la concentracién de cobre acumulado en la biomasa.

Como se menciono anteriormente, en la Figura 4.4 se observo que la Clso del sistema
binario corresponde a una combinacion de 150mg/L Cu (Il) y 400 mg/L Fe (Il). Estos
valores son de utilidad ya que corresponden a la concentracién maxima tolerable por la
biomasa. Arriba de dichos niveles el metabolismo de la biomasa se afecta mas del 50%,
lo que puede causar bajas eficiencias de remocion de materia organica durante un
proceso anaerobio e inhibir el crecimiento de la biomasa. Los resultados obtenidos en
esta investigacion indican que este tipo de lodo puede ser utilizado en condiciones
acidogénicas durante un proceso de tratamiento de aguas sin que se afecte el consumo de
sustrato de los microorganismos, siempre y cuando la concentracion de los metales no
sea mayor a 550 mgCu+Fe/L. Particularmente, esta biomasa puede ser utilizada en un
proceso de tratamiento de las aguas provenientes del rio San Pedro, ya que los niveles de
concentracion de cobre y hierro en el agua superficial del rio se han encontrado
generalmente por debajo de los valores de Clso obtenidos (Gomez-Alvarez et al., 2009).
Sin embargo, también es importante tomar en cuenta la inhibicién provocada por otros
metales que también se encuentran presentes en las aguas, entre los que se encuentran el
Cd, Mn, Pb, y el Zn.
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4.1.3 Isotermas de biosorcion del Cu (11) y el Fe (I1).

En las Figura 4.5, 4.6, 4.7 y 4.8 se presentan las cinéticas de biosorcion de los metales
Cu y Fe en los sistemas sencillos y en el sistema binario. Se puede observar en las
cinéticas de cada sistema que la biosorcion se lleva a cabo durante los primeros 30
minutos de contacto entre la solucion metélica y la biomasa. Este comportamiento indica
que el proceso de biosorcion de los metales es un fenémeno répido, ya que la mayor
captacion de los metales se lleva a cabo durante este tiempo. A partir de los 30 minutos,
la capacidad de biosorcion g, permanece relativamente constante hasta alcanzar el
equilibrio entre el metal presente en solucion y el metal presente en la biomasa. En la
Figura 4.7, correspondiente al sistema con hierro, se aprecia que el equilibrio se alcanza

a partir de los 45 minutos. Los datos experimentales se encuentran en el Anexo B.

La rapidez del proceso de biosorcion se ha reportado ampliamente en la literatura, en
donde se considera que la biosorcién se lleva a cabo en dos etapas: La primera etapa se
caracteriza por una sorcién rapida e intensa, la cual puede ocurrir durante los primeros
15 minutos en que la biomasa se pone en contacto con la solucién metalica. La rapidez
de esta etapa se debe al alto gradiente de concentracion producido por la accesibilidad de
los sitios activos que se encuentran en la superficie del biosorbente. En la segunda etapa,
la cual corresponde al tiempo en que se alcanza el equilibrio, la velocidad de captacion
de los metales disminuye debido en parte a la ocupacién gradual de los sitios activos,
aunque pueden ocurrir otros fendmenos, entre los que se encuentran: a) difusion del
metal dentro del biosorbente, b) intercambio idnico entre los iones metalicos y los iones
Na* y K" del biosorbente, y c) interaccion con los grupos funcionales de la biomasa
(Volesky y May-Phillips, 1995; Garcia-Mendieta, 2012; Witek-Krowiak, 2012).
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Es importante mencionar que existen varios grupos funcionales en la superficie celular
que pueden ser responsables de la captacion de los metales, entre los que se encuentran:
grupos fosfatos y aminos en los &cidos nucleicos, los grupos aminos, amidos,
sufihidrilos y carboxilos en las proteinas y grupos hidroxilos y carboxilos de los
polisacaridos. Sin embargo, la presencia de alguno de estos grupos no garantiza su

accesibilidad para la biosorcion (Volesky y May-Phillips, 1995).

Los datos correspondientes al punto de equilibrio se ajustaron a los modelos de
adsorcion de Langmuir Ec. (3.3) y Freundlich Ec. (3.4). Ambos modelos arrojaron
buenos factores de correlacion, como se observa en la Tabla 4.3. No obstante, el modelo
de Langmuir tuvo factores de correlacion mas altos que el modelo de Freundlich, con
excepcion del sistema con hierro en el sistema binario, en donde el factor de correlacion
de Freundlich fue ligeramente mayor. EI modelo de Langmuir ha sido el mas utilizado
en la literatura ya que sus parametros permiten tener un mayor entendimiento del
proceso de biosorcion (Volesky, 2003). Debido a esto, se selecciond el modelo de
Langmuir para la determinacion de las isotermas de biosorcién, utilizando los
pardmetros correspondientes. Las isotermas de Langmuir para los sistemas sencillos y el
sistema binario se presentan en las Figura 4.9, 4.10 y 4.11, respectivamente.

Tabla 4.3 Pardmetros del modelo de Langmuir encontrados en los diversos sistemas.

Langmuir Freundlich
Omax b R? n k R?2

Sistemas | Cu(ll) | 28.65 | 0.00627 | 0975 | 151 | 050 | 0969
sencillos | Fe(ll) | 3472 | 000207 | 0992 | 162 | 037 | 0.951
Sistema | Cu(l) | 3546 | 0.00096 | 0983 | 131 | 0.10 | 0959
Binario | Fe(1) | 23.86 | 0.00214 | 0947 | 134 | 013 | 0.969

Metal
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La isoterma de Langmuir considera que la “sorcion” es un fendémeno quimico. El
modelo no arroja conclusiones sobre los aspectos mecéanicos de la biosorcion, solo
genera informacion sobre las capacidades de biosorcion y puede predecir el
comportamiento del proceso. También se asume que las fuerzas por medio de las cuales
los &tomos no saturados (sitios activos) atraen a los metales no se extienden mas alla del
didmetro de una sola molécula, y por lo tanto, el proceso se restringe a una monocapa de
moléculas adsorbidas (Volesky, 2003). Se puede observar en la Tabla 4.3 que el valor de
la capacidad maxima de biosorcion del cobre, aumento de gmax = 28.23 mgCu(l1)/gSSV
en el sistema sencillo a gmax = 35.46 mgCu(ll)/gSSV en el sistema binario de
concentraciones iguales. Esto permite suponer que la biosorcion de cobre se favorece en
presencia del hierro en el rango de concentraciones utilizadas. Sin embargo, se debe
tener en cuenta que gmax €S un pardmetro inherente al modelo de Langmuir que se define
como el nimero total de sitios activos que se encuentran disponibles para la biosorcion,
mientras que la capacidad de equilibrio, ge, representa el nimero de sitios que realmente
se encuentran ocupados por el sorbato a la concentracion de equilibrio, Ce. Por lo tanto,
Omax €S UN pardmetro que solamente da una idea de la maxima cantidad de metal que
podria ser captada por la biomasa en el proceso de biosorcion, pero no representa un
resultado experimental, pues aunque el modelo de Langmuir indica que la capacidad
maxima de cobre aumenta en presencia de hierro, los datos experimentales muestran que
la capacidad de biosorcién de la biomasa en equilibrio, ge, disminuye cuando se

encuentran combinados, como se observa en las Figuras 4.6 y 4.8.

En las Tablas 4.4 y 4.5 se presentan las capacidades de biosorcion de distintas clases de
biomasa reportadas en la literatura. Se puede concluir que la biomasa acidogénica
utilizada en este estudio posee un potencial intermedio para la biosorcion del metal
cobre, aunque su capacidad para biosorber hierro es mas baja que la reportada por otros
autores. No obstante, es importante mencionar que se han encontrado pocos reportes en
la literatura acerca de la biosorcion del hierro y sus parametros de equilibrio, a diferencia
del cobre (el cual ha sido ampliamente estudiado), por lo que los resultados de este

trabajo aportan informacion adicional a la existente en la literatura.



Tabla 4.4 Capacidades de biosorcion del Cu por distintas clases de biomasa.

Biomasa g [mg/g]
Hojas de Moringa Oleifera (modificada) 146.87
Candida Tropicalis (levadura) 80.0
Semilla de girasol 57.14
Residuos de Zanahoria 32.74
Biomasa acidogénica (Este trabajo) 28.65
Bacillus thioparans (cepa U3) 27.35
Abono de estiércol 27.18
Cascara de cacahuate 25.39
Cladosporium resinae (hongo) 18
Céscara de naranja (tratada) 15.27
Aspergillus flavus 10.82
Scenedesmus obliquus 10
Bacillus sp (bacteria) 5
Semilla de aceituna 1.97

Fuente: Volesky y May-Phillips, 1995; Witek-Krowiak, 2012.

Tabla 4.5 Capacidades de biosorcion del Fe por distintas clases de biomasa.

Biomasa g [ma/qg]
Biomasa (Bacilos) 107
Bacillus licheniformes 45
Biomasa acidogénica (Este trabajo) 34.72
Bacillus subtillis 20

Fuente: Volesky y May-Phillips, 1995.
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4.2 Estudios en continuo.

4.2.1 Etapa de acondicionamiento.

En esta seccion se presentan los resultados correspondientes a la etapa de
acondicionamiento, la cual tuvo una duracion de 125 dias. En esta etapa se realizo la
caracterizacion de lecho, y los pardmetros analizados en el reactor fueron la demanda

quimica de oxigeno y los acidos grasos volatiles.

4.2.1.1 Caracterizacion del lecho.

Un anélisis previo de la clinoptilolita por difraccion de rayos X se presenta en el Anexo
C. El difractograma indica que el medio de soporte esta compuesto efectivamente por
clinoptilolita, ademas de cuarzo y albita alta. Por otra parte, la composicion elemental
del material se ajusta la definicion de las zeolitas, las cuales son aluminosilicatos
hidratados y cristalinos compuestos de una red tridimensional de tetraedros de SiO4 * y

AlO4 * enlazados a través de atomos de oxigeno (Montalvo et al., 2012).

La produccion de biomasa fue analizada durante la operacion del reactor acidogénico,
tomando muestras de la parte superior de la columna durante dias especificos de cada
etapa. Los resultados de estos analisis se presentan en la Tabla 4.6. Los so6lidos
suspendidos volatiles (SSV) calculados en el reactor muestran que la cantidad de
biomasa dentro del reactor se increment6 durante la etapa de acondicionamiento, lo que
indica que las condiciones de operacion utilizadas, en conjunto con el medio de
alimentacion, propician el desarrollo de los microorganismos. Garcia-Morales et al.,
(1999) realizé un estudio con biomasa anaerobia en un reactor de lecho fijo con volumen
de operacion de 2 L (T=55°C) utilizando un material poroso comercial (SIRAN) en
forma de perlas de vidrio con un diametro medio de 1.5-2 mm, obteniendo un valor de
0.0530 gSSV/qg, el cual es similar al que se obtuvo en este trabajo durante los Gltimos

dias del acondicionamiento.
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Tabla 4.6 Evolucion de solidos en el reactor durante la experimentacion en continuo.

Acondicionamiento

Sélidos Suspendidos
Volatiles (SSV)*

Arranque

85d

125d

0.0264

0.04632

0.05297

*g/g lodo+clinoptilolita



73

En la Figura 4.12, obtenida en el microscopio éptico (amplificacion de 100X), se
observa que la biomasa del biorreactor consistié en bacterias Gram positivas (+) y Gram
negativas (-) con estructuras bacilares y en forma de cocos, y ademas se observo la
presencia de levaduras. Las bacterias se pueden encontrar en numerosas formas, entre
las que se incluyen tubos (bacilos), cocos, espirilos y filamentos. Las paredes celulares
de los microorganismos no son idénticas, por lo que su composicion es uno de los

factores mas importantes en el analisis y en la diferenciacion de las especies bacterianas.

En base a su estructura externa, las bacterias se clasifican en Gram positivas (+) y Gram
negativas (-). La membrana celular de las bacterias Gram + consiste en una capa gruesa
compuesta en un 90% de peptidoglicano conectada mediante puentes de aminoacidos.
En esta capa se encuentran incrustados algunos polialcoholes conocidos como acidos
teicdicos. Por otro lado, la membrana de las bacterias Gram - es mas delgada y se
compone sbélo de 10-20% de peptidoglicano, pero presenta una capa adicional
compuesta de fosfolipidos y polisacaridos. La naturaleza de estos grupos funcionales
anionicos confieren a las bacterias Gram + y Gram - una carga global negativa, la cual es
la responsable de la capacidad de captacion de los cationes metalicos (Vijayaraghavan y
Yun, 2008). Algunos de los géneros mas comunes asociados con las bacterias
acidogénicas son: Lactobacillus, Selenomomas, Sarcinas y Zymomonas (Almendariz-
Tapia, 2001), sin embargo, para determinar especificamente el tipo de bacterias se deben
llevar a cabo pruebas de biologia molecular, las cuales no se contemplaron en el

desarrollo de este trabajo.

Por su parte, la presencia de levaduras en el consorcio microbiano también beneficia al
proceso de biosorcion, ya que las paredes celulares de las levaduras contienen un gran
numero de compuestos organicos complejos como: glucano (28%), manano (31%),
proteinas (13%), lipidos (8%), quitina y quitosano (2%). Estos compuestos organicos
proveen a las levaduras una distribucion de cargas muy variada que permite la captacion
de una gran variedad de compuestos entre los que se encuentran los metales pesados
(Pachecho et al., 2011).
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Figura 4.12 Microorganismos dentro del reactor.

b) Muestra fresca.
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Los resultados obtenidos por Microscopia Electronica de Barrido (MEB) se presentan en
la Figura 4.13, en donde las micrografias corresponden a muestras de clinoptilolita sin
biomasa y clinoptilolita con biomasa. En las muestras de clinoptilolita sin biomasa,
correspondientes al inicio de la experimentacion en continuo, se aprecian estructuras
cristalinas en la superficie, las cuales son propias de las zeolitas. Como consecuencia de
la inoculacién del reactor con lodos anaerobios y la alimentacion del medio mineral,
también se puede observar el desarrollo de una biopelicula compuesta por bacterias y
levaduras, ademas de sustancias poliméricas extracelulares (EPS). Esta biopelicula
recubre la superficie de la clinoptilolita y es en donde ocurre la inmovilizacion de los

microorganismos dentro del bioreactor.

Las EPS son biopolimeros producidos durante el crecimiento de microorganismos
eucariotes y procariotes ya sea en ambientes naturales o artificiales. Estos compuestos se
localizan en el exterior de la membrana celular y estan constituidas por una gran
variedad de moléculas organicas de alto peso molecular como proteinas, &cidos
nucléicos, fosfolipidos y polisacaridos como componentes principales, que representan
del 40 al 95 % de las EPS. Las EPS juegan un papel importante en la adhesion celular y
en la formacion de la biopelicula microbiana, pero también se ven involucradas en la
captacion de solutos disueltos como los metales pesados. La union de cationes metalicos
a estos biopolimeros celulares ocurre generalmente debido a la accion de interacciones
electrostaticas con los grupos funcionales anidnicos presentes en las SPE como los
acidos urénicos (&cido glucurénico, galacturénico y manurénico), los grupos fosforilos
asociados con la membrana celular y los grupos carboxilicos de los aminoéacidos (Pal y
Paul, 2008). También se puede apreciar que la biomasa se encuentra conformada por
microorganismos con estructuras alargadas (bacilos) y esféricas (cocos), lo que guarda
semejanza con las imagenes obtenidas en el microscopio Optico. La presencia de la
biopelicula sobre la superficie de la clinoptilolita indica que éste mineral, abundante en
nuestro estado, puede ser utilizado adecuadamente como medio de soporte para la

inmovilizacién de biomasa en reactores de tipo APBR.
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Figura 4.13 Micrografias representativas durante la etapa de acondicionamiento.

a) Clinoptilolita sin biomasa. b) Clinoptilolita con biomasa.
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4.2.1.2 Demanda quimica de oxigeno (DQO).

En la Figura 4.14 se presenta la DQO de entrada y salida en el reactor. Se puede
observar que el reactor present6 valores cercanos al 30% de eficiencia cuando el reactor
se aliment6 con 4.266 gDQO/L (Etapa I), mientras que al aumentar a 5.333 gDQO/L
(Etapa Il) la eficiencia de remocion disminuyd a valores cercanos a 20 %. Los bajos
porcentajes de remocidn de DQO, inferiores al 30%, muestran que el efluente del reactor
contiene materia organica, lo que indica que la biomasa no degradd por completo la
materia organica hasta la produccion de metano, como sucede durante la metanogénesis,
en donde se alcanzan altas eficiencias de remocion. Por el contrario, la presencia de
materia organica permite concluir que la digestion solo se llevo a cabo hasta una etapa
intermedia, como la acidogénesis, en donde ocurre la formacion de &cidos grasos
volatiles (AGV’s). Bajo condiciones estables de operacion, tanto el acido acético como
el hidrégeno (H2) producido por los microorganismos acidogénicos y acetogénicos son
utilizados inmediatamente por los microorganismos metanogénicos y convertidos a
metano. En consecuencia, la concentracion de AGV’s es baja y estable. Sin embargo,
cuando existe una sobrecarga de alimentacién, o en la presencia de compuestos toxicos,
la actividad de las bacterias metanogénicas disminuye, ocasionando una disminucion de
la remocién completa de la materia orgéanica y una acumulacion de AGV’s que aumenta

la acidez del medio interno (Lahav y Morgan, 2004).

Es importante mencionar que el efluente del reactor siempre arrojo valores acidos de pH,
en el rango de 3 — 3.5 (Anexo C). Durante el proceso de digestién anaerobia, el pH es
uno de los parametros mas importantes, ya que cada uno de los grupos microbianos
involucrados en las reacciones de degradacion anaerobia tiene un rango de pH especifico
para su crecimiento. El pH puede influir sobre la utilizacion de las fuentes de carbono, la
asimilacion del sustrato, la sintesis de proteinas y la liberacion de productos
metabdlicos. El pH optimo para el desarrollo de los microorganismos metanogénicos se
encuentra dentro del rango 6.8-7.2, y su velocidad de crecimiento se ve afectada

severamente a pH’s por debajo de 6.6 (Parawira et al., 2004).
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4.2.1.3 Acidos grasos volatiles (AGV’s).

Para corroborar la formacion de AGV’s, el efluente del reactor se analizé por HPLC, en
donde se determind la concentracion de &cido acético, acido propionico y acido butirico.
Los resultados de dicho analisis se presentan en la Figura 4.15. Se ha reportado que la
presencia de acido butirico en concentraciones superiores a 5 mg/L es un indicador de
fallas en la digestion de la materia orgéanica; por otra parte, se menciond anteriormente
que la concentracibn maxima de A&cido acético tolerable por microorganismos
metanogénicos es 500 mg/L (Fernandez et al., 2007). Se puede observar también que el
acido butirico en el efluente se encuentra en concentraciones muy pequefias, lo que es un
resultado favorable. Se observa también que la concentracion de &cido acético aumenta
a partir del dia 45 con respecto a la concentracion de acido propidnico, lo que concuerda
con el incremento de 4 g/L a 5 g/L de dextrosa entre las Etapas | y Il. Ademas, los
niveles de acido acético se encuentran por encima de 500 mg/L, lo que favorece a los
microorganismos acidogénicos. La presencia de AGVs, incluyendo la baja remocion de
DQO vy la acidez del medio interno del reactor, permiten concluir que la biomasa se

encontraba en la etapa acidogénica de la digestion anaerobia.

Los datos de concentracion de la Figura 4.15 obtenidos por HPLC fueron convertidos a
moles con el fin de realizar una comparacion con resultados obtenidos con el método de
retrotitulacion, por medio del cual se obtiene una aproximacion de los AGV’s totales (en
unidades de Mol/L) (Anexo C). Se pudo apreciar que ambos métodos arrojaron
comportamientos similares, con la diferencia de que la curva de AGV’s obtenida por
HPLC se encontrd por debajo de la curva obtenida por retrotitulacién, este resultado es
adecuado ya que la técnica de retrotitulacion arroja una aproximacion de los acidos
grasos totales presentes en la muestra, entre los que se pueden incluir no sélo el acido
acetico, acido propionico y el acido butirico, sino también otros &cidos como &cido
caproico, acido valérico, &cido iso-valérico, entre otros. Debido a que los resultados
entre las dos técnicas empleadas durante el acondicionamiento fueron similares, se

decidié seguir con la técnica de retrotitulacion durante la etapa de biosorcion.
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Figura 4.15 Concentracion de AGV’s en el efluente del reactor.
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4.2.2 Etapa de biosorcion.
4.2.2.1 Caracterizacion del lecho.

La caracterizacion de la superficie de los materiales utilizados como biosorbentes es de
mucha importancia, ya que la biosorcion es un proceso que se realiza en mayor parte
sobre la superficie del material. Esto quiere decir que las etapas principales de la
transferencia de masa ocurren en la capa externa del material que se utiliza como
biosorbente, donde los iones metalicos son captados por medio de distintos mecanismos
(Witek-Krowiak, 2012). En cuanto a la fraccion de soélidos, durante la etapa de
biosorcion se puede observar que los SSV disminuyeron gradualmente conforme los
metales eran alimentados al reactor (Tabla 4.7). Esta disminucion de los SSV, de
aproximadamente un 40 %, puede ocasionarse por un desprendimiento de los
microorganismos presentes en la biopelicula, este fendmeno se conoce como muda o
sloughing (Garcia-Morales et al., 1999), y se debe fundamentalmente a la actividad
inherente al desarrollo de la microbiota, el cual puede ser afectado por la presencia de
los metales. Ademas, cabe mencionar que la recirculacion del efluente fue interrumpida
durante esta etapa para evitar la obtencion de resultados imprecisos en la biosorcion de

metales, lo que también pudo haber afectado el desarrollo de los microorganimos.

En la Figura 4.16 se presentan las micrografias obtenidas por MEB de las muestras al
final de la etapa de biosorcién. Se observa que la morfologia de los microorganismos no
fue afectada por la adicion de los metales, ya que alin se pueden apreciar las estructuras
bacilares y esféricas que se observaron en las muestras correspondientes a la etapa de
acondicionamiento (Figura 4.13). Asimismo, se puede apreciar como el metal fue
bioacumulado en los microorganismos que componen la biomasa, lo que indica que la
remocién del metal se llevd a cabo por el consorcio bacteriano y no por el medio de
soporte. Las particulas brillantes que se observan en la superficie de los microrganismos
corresponden a restos de tetroxido de osmio utilizado en la tincion bioldgica para la

observacién por MEB.



Tabla 4.7 Evolucion de solidos en el reactor durante la etapa de biosorcion.

Biosorcion
Solidos Suspendidos 125d 127d 135d 150d
Volatiles (SSV)* 0.05297 0.03536 0.03055 0.03014

*g/g lodo+clinoptilolita
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Figura 4.16 Micrografias representativas por MEB durante la etapa de biosorcion.

c) Microorganimos observados al final de la experimentacion.
d) Metales bioacumulados y biosorbidos en los microorganismos.
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4.2.2.2 Efecto del Cu (IT) y Fe (II) sobre la DQO y AGV’s.

En la Figura 4.17 se pueden observar los resultados de la medicion de la DQO en el
reactor acidogénico antes y durante la etapa de biosorcion. Los primeros 125 dias
corresponden a la operacion del reactor antes de la alimentacion del cobre y el hierro. El
porcentaje de remocion se mantenia en valores por debajo del 30 %; como se mencion6
anteriormente, esto indica que la biomasa se encontraba en la fase acidogénica de la
digestion. A partir del dia 125 se comenz6 la alimentacion de la mezcla metélica
conformada por 100 mg/L Cu (I1) y 300 mg/L Fe (Il). Se observa que los metales no
causaron un efecto significativo sobre la remocion de la DQO. Sélo durante los ultimos
10 dias (Etapa I11) se aprecia una disminucion en el porcentaje de remocién, alcanzando

valores de 10 %.

El efecto de los metales sobre la produccion total de &cidos grasos en el reactor se
observa también en la Figura 4.17. Previo a la alimentacién de los metales, la
concentracion de AGV’s se encontrd en un nivel promedio de 0.012 eg/L. A partir del
dia 125 se observa una disminucion significativa sobre la produccion de AGV’s, ya que
durante los primeros 3 dias en que se aliment6 el cobre y el hierro, su concentracion
disminuye desde un valor de 0.008 eg/L hasta un valor de 0.004 eg/L. Esto indica que
los metales provocaron una inhibicion de casi 70% sobre la produccion de AGV’s.
Después de los primeros 10 dias en que se alimentaron los metales, se puede apreciar un
ligero aumento en la produccion de AGV’s, alcanzando valores de 0.0065 eq/L, lo que
puede indicar que la biomasa se encontraba en una etapa de adaptacién a la presencia de

los metales.

El efecto de los metales sobre la produccion y degradacion de AGV’s ha sido reportado
ampliamente por Lin et al., (1996, 1997), quienes han estudiado la toxicidad de los
metales Cu, Cr, Zn, Cd, Ni, y Pb sobre biomasa acidogenica; en dichos estudios se
encontré que el metal mas téxico fue el cobre. La concentracion de cobre que ocasiono
una disminucion del 50 % sobre la produccion de AGV’s fue de 282 mg/L, mientras que

para la biomasa metanogenica la concentracion fue de 31 mg/L de cobre. Cabe
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mencionar que estos estudios se llevaron a cabo en sistemas en lote, en donde el metal
no es alimentado de manera continua, pero demuestran el efecto toxico ejercido por los
metales y ademéas confirman la mayor resistencia a los metales de la biomasa

acidogénica.

Es importante mencionar que los AGV’s producidos en un reactor acidogénico pueden
ser reutilizados como sustrato para un reactor metanogénico en un sistema en serie. Esto
permitiria establecer un proceso ecoldgico y sustentable con altas eficiencias de
remocion de materia organica, por ello, la medicion de la inhibicion ejercida por los
metales aporta informacion que ayuda en el disefio y planeacién de un proceso de

biorremediacion.

4.2.2.3 Efecto del Cu (11) y Fe (11) sobre el consumo de dextrosa.

Una manera de evaluar el grado de acidogénesis puede ser midiendo el consumo del
sustrato utilizado por los microogranismos (Garcia-Morales et al., 1999). En la Figura
4.18 se presenta el grado de consumo de dextrosa en el reactor. La dextrosa fue
alimentada a una concentracion constante de 5 g/L durante todo el experimento. Se
observa que antes de la alimentacion de los metales al reactor, la dextrosa presente en el
efluente se encontré en niveles cercanos a cero, lo que indica que la biomasa se
encontraba metabdlicamente activa, pues se tenian porcentajes de remocién de dextrosa

mayores a 90%.

Una vez que el cobre y el hierro fueron alimentados (dia 125), la dextrosa consumida
disminuyd gradualmente. El porcentaje de consumo de dextrosa disminuyd a valores
entre 85% y 80% durante los primeros 20 dias de la Etapa Ill, para finalmente disminuir

hasta un 750 % en los Gltimos dias del experimento (dias 145-150).
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Figura 4.17 Remocion de la DQO antes y durante la etapa de biosorcion.
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El efecto tdxico de los metales pesados se atribuye al rompimiento de las proteinas
celulares y a la inhibicion de las enzimas que participan en las reacciones de
transformacion anaerobias. Por lo tanto, una concentracion en exceso de metales causa
una disminucidon en el crecimiento de las células microbianas y constituye una de las
desventajas de utilizar biomasa viable (viva). Sin embargo, el uso de biomasa viable,
con un sustrato adecuado, permite la implementacién de sistemas autoregenerables de
células microbianas en los que ocurre una remocion simultanea de materia organica y
metales pesados. Esto tiene aplicaciones practicas ya que la mayoria de las plantas
municipales de tratamiento de agua operan con organismos Vvivos, pero la contribucion
de los fendmenos de biosorcion y bioacumulacion en el proceso de la digestion han sido
poco estudiados (Chojnacka, 2010). Los resultados de este trabajo guardan estrecha
relacién con lo mencionado anteriormente, ya que los datos experimentales permiten
tener un mayor entendimiento de las eficiencias de los procesos de remocién, tanto de
contaminantes organicos como inorganicos, y de la tolerancia de los sistemas

microbianos a compuestos toxicos, como lo son el cobre y el hierro.

4.2.2.4 Cinética de biosorcion del Cu (I1) y el Fe (11).

El rendimiento de los procesos de biosorcion en reactores de columna se analiza por
medio de las curvas de ruptura, las cuales consisten en graficas de concentracion de
salida del metal contra tiempo. Las curvas de ruptura del cobre y el hierro obtenidas en
este trabajo se presentan la Figura 4.19. El tiempo de ruptura, ty, de las curvas C/C, vs t
se define como el punto en el que la concentracion de salida del soluto alcanza un nivel
maximo permisible de descarga con respecto a la concentracién de entrada, mientras que
el tiempo de exhaucion, te, es el tiempo en el que la columna se satura completamente
por el sorbato y se vuelve ineficiente (Volesky et al., 2003). En este trabajo, el nivel
maximo permisible de descarga se consideré como el punto en que la C/Co=0.1. Se
observa en la Figura 4.19 que el t, para ambos metales ocurrié a los 3 dias del
experimento, ya que de ese punto en adelante, C/C, fue mayor a 0.1. La biosorcion se
sigui6 llevando a cabo durante los 25 dias hasta que C/Co ~ 0.9, tiempo en que se

considero que la columna se saturé completamente (te=25).
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Figura 4.19 Curvas de ruptura de los metales Cu (I1) y Fe (I1) en el reactor.
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Otro punto importante a considerar es el hecho de que las curvas de ambos metales
exhibieron comportamientos similares. Esto permite suponer que la biomasa tiene una
mayor afinidad por el ion cobre, pues considerando que la cantidad de hierro alimentado
fue 3 veces mayor, se esperaria que los grupos funcionales de la biomasa fueran
saturados por el hierro en mayor proporcién, eliminando los sitios disponibles para la
biosorcion del cobre. Este resultado concuerda con lo reportado en un estudio en donde
se investigo el efecto del hierro sobre la biosorcién de cobre, en donde se concluy6 que
la presencia de Fe (Il), en un rango de concentracion de 50 — 300 mg/L, aumentd la
biosorcion de cobre (el cual se mantuvo a 50 mg/L). Esto se puede deber a la transicion
de Fe (II1) y Fe (Il) por accion de bacterias reductoras de hierro y a la formacién de
compuestos minerales que precipitan en el medio como siderita (FeCO3), vivianita
[Fe(PO4)2-(H20)?], y sulfuro de hierro (FeS) (Certucha-Barragan et al., 2011).

En la Tabla 4.8 se presentan algunos parametros de biosorcion calculados durante la
alimentacion del reactor. Los resultados de la integracion numérica en la Ec. (3.11) y el
calculo de la capacidad de biosorcion de la columna se presentan en el Anexo C. Se
observa que el rendimiento general de la biosorcion en el reactor fue ligeramente mayor
para el cobre que para el hierro. En un estudio realizado por Pakshirajan y Swaminathan
(2009), en el que se realizaron dos ciclos de biosorcion, se obtuvo un rendimiento de
hasta 57 % durante el primer ciclo utilizando el hongo P. chrysosporium en una columna
empacada con cubos de espuma de poliuretano (1x1x1cm). Este resultado es parecido al
rendimiento de biosorcion del cobre de 53% encontrado en esta investigacion. Por otro
lado, la capacidad de retencién de cobre en la columna es similar al reportado por
Certucha-Barragan (2009), quien estudio la biosorcién de cobre en un reactor UASB
utilizando lodos metanogénicos (alimentando el cobre a una concentracién de 20
mgCu(ll)/L y a un flujo de 1.7 L/d), alcanzando una concentracion de 61.6
mgCu(I1)/gST durante un periodo de 30 d.

Generalmente para que un material se considere buen biosorbente, es deseable que el

tiempo de ruptura sea grande, que tenga una alta capacidad de biosorcién y que la
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pendiente de la curva de ruptura sea muy marcada; estos pardmetros permiten evaluar
con facilidad el rendimiento del proceso, sin embargo, factores como la concentracion
inicial de metal, el flujo volumétrico y la cantidad de biosorbente utilizada también
tienen una influencia sobre los parametros antes mencionados (Park et al., 2010). Estos
resultados indican que este tipo de biomasa acidogénica podria ser utilizada durante un
proceso de tratamiento secundario de las aguas provenientes de los efluentes mineros,
pero se deben tomar en cuenta los efectos toxicos provocados por el cobre y el hierro
con el objetivo de incrementar la eficiencia del proceso, asi como también se debe

considerar la toxicidad ejercida por la presencia de otros metales presentes.

Tabla 4.8 Pardmetros de biosorcion del Cu (I1) y el Fe (11) en el reactor anaerobio.

Metal Carga de metal | Metal adsorbido | Rendimiento Qads
eta
[mg] [mg] [%6] [mg/gSsV]
Cu 4,400.15 2,344.12 53.27 73.25 mgggsl)
9
Fe 12,913.35 6,482.08 50.19 202.56”‘%2;;/”)
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CAPITULO 5

CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES

5.1 Conclusiones.

Estudios en lote:

Los valores de la Clso permitieron conocer la concentracion méaxima que puede ser
tolerada por la biomasa. Los resultados indican que la biomasa puede utilizarse para
tratar aguas residuales con concentraciones menores a Cu (I1): 205 mg/L, Fe (I1): 606
mg/L y Cu (I1) - Fe(Il): 150 mg/L - 400 mg/L.

Los datos experimentales obtenidos en las cinéticas de biosorcion se ajustaron
adecuadamente al modelo de adsorcién de Langmuir, y se encontrd que la biosorcion de
cobre se favorece en presencia de hierro en el rango de concentraciones utilizadas, ya
que la capacidad méaxima de biosorcion de la biomasa aumentd de Qmax = 28.23

mgCu(l1)/gSSV en el sistema sencillo a gmax = 35.46 mgCu(I1)/gSSV (sistema binario).

Estudios en continuo:

Las condiciones de operacion establecidas en el reactor fomentaron el crecimiento de la
biomasa inoculada. Ademas, el analisis del efluente del reactor — produccion de AGV’s

y baja remocion de DQO - indica que se favorecio la etapa acidogénica de la digestion.

Se observd que la poblacion microbiana del reactor consistio en un consorcio de

microorganismos con estructuras en forma de bacilos y cocos.

El analisis por MEB permitio observar el desarrollo de una biopelicula compuesta por
microorganismos Yy sustancias polimericas extracelulares sobre la superficie de la
clinoptilolita. Esto indica que la clinoptilolita funcioné adecuadamente como medio de

soporte, y se puede utilizar para la inmovilizacion de biomasa en un reactor tipo APBR.
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La alimentacion continua de los metales Cu (1) y Fe (Il) provoco inhibicién sobre la
produccion de AGV’s sOlo durante los primeros diez dias en que se alimentaron los
metales. Mientras que el efecto sobre los solidos suspendidos volatiles (SSV) vy el
consumo de dextrosa fue minimo. Esto permite concluir que la biomasa acidogénica

puede utilizarse en un proceso de remocion de Cu (I1) y Fe (11).

Se encontro una eficiencia de remocion global del 51 % de Cu (I1) y Fe (I1) durante los
25 dias en que el reactor se aliment6 con los metales y se establecié un tiempo de
ruptura de 3 dias. Ademas, los resultados obtenidos por MEB muestran que hay una

biosorcién y una bioacumulacion de ambos metales.
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5.2 Recomendaciones.

Con la finalidad de mejorar y ampliar la informacidn obtenida en esta investigacion y

sugieren las siguientes recomendaciones:

= Continuar con los estudios de toxicidad, realizando ensayos con otros metales
pesados, por ejemplo: Ni, Mn, Zn, Cd, Co, Pb y Cr, los cuales se han encontrado

en las aguas del Rio San Pedro, en Sonora, México.

= Llevar a cabo pruebas de biologia molecular para obtener la caracterizaciéon del

consorcio microbiano utilizado en este estudio.

» Realizar un ensayo con efluentes reales en el sistema continuo para obtener
resultados que permitan conocer las aplicaciones practicas de éste proceso de

biorremediacion.

» Realizar un analisis del efecto del tiempo de residencia hidraulica (TRH) sobre la
eficiencia de remocion de DQO vy la produccion de AGV’s. Esto con el objetivo

de conocer si existe un tiempo 6ptimo que mejore la eficiencia del proceso.

» Realizar un analisis de costos y escalamiento para determinar la rentabilidad del

proceso.
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ANEXO A: Curvas de Calibracion.

DQO.
Se prepar6 una solucion estandar de 1000 mgDQOJ/L, a partir de la cual se hicieron
diluciones y se realizo el procedimiento descrito en los métodos estandares (APHA,

1995). La absorbancia se leyé a una longitud de onda de 620 nm.

05 T T T T T T T T
@ Lectura ABS
—— Ajuste lineal g
0.4 .
9
0.3 1 i
%)
m
< 0.2- ? -
0.1 .
9
OO T T T T T T T 1
0 250 500 750 1000
DQO (mg/L)

Figura A.1 Curva de calibracion de la DQO.

El ajuste de los datos arrojé la siguiente ecuacion:
y =0.00045x - 0.0014
R* =0.9932
Esta ecuacion se utilizo en las muestras experimentales para el célculo de la DQO de

entrada y salida del reactor.



AGV’s (HPLC).

Para realizar las curvas de calibracion se prepararon soluciones estandar de los acidos
analizados (0-1,000 mg/L &. acético, 0-1000mg/L &. propionico, 0-250 mg/L a.butirico)

asi como las diluciones pertinentes. Al final del analisis el equipo arroja una gréafica

como la que se muestra en la Figura A.2.
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40 -
30
o 20+
dé 10+ R
0 A
B
o 0 e '
Nlirmtes
Peak Peal Mame Result () Ret. Time Area Rel Sep. Width Status Group
No Time  Offset (counts) Ret Code 1:2 Codes
(min)  (min) Time (sec)
1 L1712 6424 0.000 23769 oo EP 6.2 0
2 03620 7163 0.000 7347 ooo BV 0.0 il
3 0.1609 7361 0.000 3265 oo VB 0.0 0
4 26699 11.453 0.000 54184 ooo EP T8 il
5 0.0513 12401 0.000 1040 000 BB 10.4 il
] 01352 14038 0.000 2744 0oo BB 16.2 0
7 67502 15007 0.000 136903 ooo BY 176 il
2 1.2062  16.427 0.000 24479 oo WP 6.2 0
9 30594 17.409 0.000 62090 0oo FB 0.0 il
10 120595 20121 0.000 244744 oo BY 17.5 0
11 11862 21442 0.000 24074 ooo WP 50 il
12 20569 22393 0.000 41744 0oo FB 0.0 0
13 178795 25106 0.000 362840 ooo BY 17.5 il
14 1.0880  26.496 0.000 22082 ooo WP 54 il
13 1.9379 27 435 0.000 39329 oo FB 0.0 0
16 213949 30128 0.000 434345 000 BB 17.5 il
17 268288 35135 0.000 544433 000 BB 176 1]
Totals 100.0000 0.000 2029472

Figura A.2 Tabla de resultados arrojada por el equipo de HPLC.

En grafica de la Figura A.2 se pueden observar 5 picos principales (el resto
corresponden a pequefias interferencias) y el valor correspondiente del area bajo cada

pico. Estos valores se utilizaron para la elaboracion de las curvas de calibracion.
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Figura A.3 Curva de calibracion del &cido acético.
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Figura A.4 Curva de calibracion del acido propiodnico.
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Figura A.5 Curva de calibracion del &cido butirico.

El ajuste lineal de los datos experimentales resultd en las siguientes ecuaciones:

Acido acético: Acido propio6nico: Acido butirico:
y =0.561.31x y =527.11x y =451.29x
R? =1 R? =1 R? =1

Estas ecuaciones se utilizaron para el célculo de la concentracion de AGV’s en las
muestras experimentales.
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Dextrosa.

Se prepararon soluciones de dextrosa en el rango de 0-5 g/L y se analizaron por el
método del 4&cido dinitrosalicilico (DNS). Las muestras se leyeron en un

espectofotometro a una longitud de onda de 570 nm.

1009, Datos experimentales "
{ — Ajuste lineal
0.754 ]
g n
2
o 0.50 ]
)
m ]
<
0.25 ]
|
0.00 . s S e S——
0 1 2 3 4 S
Dextrosa (g/L)

Figura A.6 Curva de calibracion de dextrosa.

A partir del ajuste de los datos se obtuvo la siguiente ecuacion:

y =0.196x-0.07
R* =0.9423

Esta ecuacion se utilizd para la conversion de los valores de absorbancia a concentracion
de dextrosa.
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ANEXO B: Estudios en Lote

Estudios de toxicidad.

Wil Irrrmm
Ll i /

Etapa de pesado del lodo
acidogénico con clinoptilolita.

Botellas seroldgicas en la
incubadora durante la
experimentacion.

Medicion de la concentracion de
dextrosa por el método del DNS.

Figura B.1 Imagenes de la experimentacion durante los estudios de toxicidad.
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Tabla B.1 Resultados experimentales utilizados en el célculo de la actividad

acidogénica.

Cu ABS Dext. remanente [g/L] Dext. Consumida [g/L]
[mg/L] 1 1 2 1 2 Promedio
0 0.081 0.02 0.7704 0.4592  4.2296 4.5408  4.3852
50 0.175 0.172 1.2500 1.2347 3.7500 3.7653  3.7577
100 0.33 0.37 2.0408 2.2449 2.9592 2.7551 2.8571
150 0.39 0.46 2.3469 2.7041 2.6531 2.2959  2.4745
200 0.413 0.47 2.4643 2.7551 2.5357 2.2449  2.3903
300 0.5 0.59 2.9082 3.3673 2.0918 1.6327 1.8622
Fe ABS Dext. Remanente [g/L] Dext. Consumida [g/L]
[ma/L] 1 1 2 1 2 Promedio
0 0.06 0.12 0.6633 0.9694  4.3367 4.0306  4.1837
100 0.167 0.16 1.2092 1.1735 3.7908 3.8265  3.8087
200 0.2 0.192 1.3776 1.3367 3.6224 3.6633  3.6429
400 0.28 0.32 1.7857 1.9898 3.2143 3.0102 3.1122
600 0.505 0.515 2.9337 2.9847 2.0663 2.0153  2.0408
800 0.752 0.66 4.1939 3.7245 0.8061 1.2755 1.0408

Mezcla ABS Dext. Remanente [g/L] Dext. Consumida [g/L]
[mg/L] 1 2 1 2 1 2 Promedio
0 023 0.1 1.5306 0.8673 3.4694 4.1327 3.8010
150 0.24 0.245 1.5816 1.6071 3.4184 3.3929 3.4056
300 042 041 2.5000 2.4490 2.5000 2.5510 2.5255
550 0.53 0.48 3.0612 2.8061 1.9388 2.1939 2.0663
800 0.75 0.69 4.1837 3.8776 0.8163 1.1224 0.9694
1100 0.8 0.95 4.4388 5.2041 0.5612  -0.2041  0.1786
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Isotermas de biosorcion.

Preparacion e inoculacion de
los matraces con el lodo
acidogénico y las soluciones
metalicas.

Matraces en la incubadora
durante la experimentacion.

Figura B.2 Iméagenes de la experimentacién de las cinéticas de biosorcion.
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Tabla B.2 Resultados experimentales obtenidos durante las cinéticas de biosorcion.

Sistema sencillo: Cu [mg/L]

t,min 50 100 150 200 300
0 41125 90.25 149.5 1985 297.25
15 39 83 142.125 187 278.5
30 36.75 81 137.125 184.75 275.25
45 36.25 79.25 132.625 182 273
60 35.625 80.25 132.625 183.75 271.25
75 33.875 78.625 130.375 174.833 2715

Sistema sencillo: Fe [mg/L]

t,min 100 200 400 600 800

0 106.5 200.5 419.5 617 816
15 104.16  198.83 410 610.5 806
30 101.66 194.16  406.5 599 799
45 99.5 190 400 592.5 796
60 98.83 189.83 3975  590.5 791
75 98.16 187.16 396 587.5 789
Sistema binario: Cu (Cu-Fe) [mg/L]

t,min 100 200 300 400 500
0 95.25 198.75 299 4025 4975
15 93.75 195 2925 3945 4875
30 94.25 194 2915 3925  486.5
45 9225 19475 2875  390.5 484
60 91.75 190.75 288 390 483.5
75 91.25 189.75 288 389.5 483

Sistema binario: Fe (Cu-Fe) [mg/L]

t,min 100 200 300 400 500
0 102.75 201 3135 4035 486
15 100.5 197 3085 3955  476.5
30 100 195.75 305 390.5 4705
45 99.75 1965  304.5 389 469
60 98.75 193.75 3005 3895 4685
75 96.75 19275 299.5 387 468
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Ajuste de la capacidad de biosorcion a los modelos de Langmuir y Freundlich.

04 T T T T T T T T
R & Cu
m Fe
A Cu (Cu-Fe) 7
0.3 o Fe (Cu-Fe)
Ajuste lineal
. i
o 0.2-
—
0.1
@)
0.00 0.01 0.02 0.03
1/C,
Figura B.3 Ajuste de los datos al modelo de Langmuir.
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¢ Fe (Cu-Fe)
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3 4 5 6 7
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Figura B.4 Ajuste de los datos al modelo de Freundlich.
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El ajuste lineal resultd en las ecuaciones lineales que se presentan en la Tabla B.3. A
partir de dichas ecuaciones se obtuvieron los pardmetros de cada modelo de acuerdo a la

metodologia descrita en el capitulo 3.

Tabla B.3 Ajuste lineal de los datos a los modelos de Langmuir y Freundlich.

_ Modelo de Langmuir Modelo de Freundlich
Sistema i i
Ecuacion R? Ecuacion R?
Cu y =5.55919% +0.34893 | 0.975 | y=0.656x-0.675 0.969
Fe y =13.856x +0.0288 0.992 | y=0.615x-0.987 0.931
Cu (Cu-Fe) | y=28.871x+0.0282 0.983 | y=0.760x-2.293 0.959
Fe (Cu-Fe) | y=19.567x+0.0419 0.947 | y=0.743x-2.00 0.969




ANEXO C: Estudios en Continuo.

Difractograma de la clinoptilolita por DRX.

Intensidad (c.p.m)

3000

2500 -

2000 -

1500 -

1000 1J

500 ~

20 (Grados)

—— Muestra M1

J-JCPDS-897539 (Na, 5,K, ,,Ca; 4)(Alg 5gSisg 4,0,)(H20),4 4, Clinoptilolita
K-JCPDS-331161 SiO,; Cuarzo
L-JCPDS-831609, Na(AlSi,Og); Albita alta

Figura C.1 Analisis de la clinoptilolita por DRX.
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pH en el efluente del reactor.
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Figura C.2 pH en el efluente del reactor durante las tres etapas de experimentacion.
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Comparacion de AGV’s por Retrotitulacion y HPLC.

| —&— HPLC—4— Retrotitulacion|
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Figura C.3 Comparacion de AGV’s totales por HPLC vy retrotitulacion.
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Célculo de la capacidad de biosorcién de la columna.

Tabla C.1 Resultados experimentales obtenidos durante la etapa de biosorcion.

Tiempo Cu Fe

D Co C Co C

1 102.5 55 297.5 3

2 99.5 7.25 302.5 18
3 104 8.75 296.25 33
4 100.75 23 298 72
5 96.5 20.75 283 73
6 99.25 22.25 | 289.25 | 855
7

8 100.5 25.5 296.5 | 80.25
9 100.5 32 297 97.5
10 102.5 525 292.75 105
11 103 49.5 298 97.5
12 101 55 296.25 140
13 99.5 40.25 | 292.25 170
14

15 103.25 | 66.25 298.5 | 208.5
16 101.25 68.5 300.75 | 2545
17 102.5 71.5 294.75 | 2145
18 98.75 74 295.75 | 218.25
19 99 67.75 | 296.25 | 2125
20 100.25 | 68.75 | 291.75 218
21
22 100 70.875 | 295.625 | 226.5
23 101.5 73 299.5 235
24 102.25 74 298.5 | 250.5
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Figura C.4 Concentracion de metal retenida (Cads=Co-C) durante la etapa de biosorcion.

Para el calculo de la capacidad de biosorcion de la biomasa se utilizo la ecuacion (3.11).
El célculo del &rea bajo las curvas se realiz6 mediante integracion numérica utilizando el

programa ORIGIN Pro8.

Tabla C.2 Valores de integracion numeérica para el calculo de Qads.

Cobre Hierro
:;Cadsdt =1233.75mg Cu (1) / L :;Cadsdt =3411.625mg Fe (11) / L
Fopte F cte
Qads = m_s t:OCadsdt Qads = m_s tzo(:adsdt
195 gL
= - 123375% — d 3411625 mgFe(Il)
Qucs 3zgssv( L ) Qucs 32gSSV( - )
Qg = 73.250 Q.5 = 20256
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