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RESUMEN

El antimonio (Sb) es un metaloide toxico y potencialmente cancerigeno, ampliamente usado en la
industria. Casos de contaminacion han sido reportados alrededor del mundo como resultado de la actividad
antropogeénica. Proyecciones a futuro estiman un incremento en la aplicacion, explotacién y el riesgo de
contaminacion en cuerpos de agua por las descargas derivadas de actividades antropogénicas. Para el
tratamiento de aguas contaminadas con Sh, los tratamientos biolégicos presentan ventaja sobre los
tratamientos fisicoquimicos en que son econdémicos y amigables con el medio ambiente. En soluciones
acuosas, predominan las especies Sb(V) “antimoniato” (Sb(OH)elT) y Sb(III) “antimonito” (Sb(OH)3°). EI Sh
es calcofilo por lo que en su forma reducida tiende a la formacidn de precipitados. La reduccion de Sb(V) a
Sb(lll) con mediacion bioldgica se lleva a cabo en condiciones anaerobias por dos vias extracelulares,
desasimilatoria y al reaccionar con HS disuelto en sistemas de sulfato reduccion. Las propiedades del Sb
anteriormente descritas pueden utilizarse como un método de eliminacion de Sb para el tratamiento de aguas
contaminadas. Los reactores anaerobios de flujo ascendente con lecho empacado se han utilizado
exitosamente para la biotransformacion de metales presentes en aguas residuales y la formacion vy
recuperacion de precipitados. El presente proyecto consistié en determinar la eliminacion Sb total en agua
residual sintética con una concentracion de 5 mg/L de Sh(V), por vias desasimilatoria y sulfato reductora,
por medio de la operacion de dos reactores anaerobios de flujo ascendente con lecho empacado. Los reactores
fueron inoculados con lodo de un sedimentador secundario de un sistema de lodos activado y operados 44
dias en un sistema discontinuo secuencial por lotes, con una duracion de 48 horas por lote. El porcentaje
promedio de eliminacién de Sb total para el reactor desasimilatorio se encontr6 en 28.43 % y 58.88 % para
reactor de sulfato reduccion. Al término del experimento se realizé un analisis de difraccion de rayos x para
determinar las especies cristalinas presentes en las muestras recolectadas en la purga, encontrandose la
formacion de valentinita en el reactor desasimilatorio, mientras que en el reactor de sulfato reduccién se
encontrd estruvita, valentinita y quermesita, siendo esta Gltima un resultado de la oxidacion sufrida de la
estibina formada en el interior del reactor al exponerse a condiciones ambientales. De igual manera se realizé
un andlisis filogenético al final del experimento de la comunidad microbiana presente en el empaque y la
biomasa suspendida, donde en ambos reactores se reportd la aparicion de los géneros Geobacter y
Pseudomonas en baja proporcion, los cuales han sido asociados a la reduccion desasimilatoria. En el reactor
de sulfato reduccion se reporté mayor abundancia de organismos sulfato reductores, mientras que en el
reactor desasimilatorio el género Dysgonomonas, presentd la mayor abundancia, por lo que este género podria
llevar a cabo un papel clave en la transformacién del metaloide, sin embargo, se requieren mas estudios para

determinar el rol del microorganismo en la eliminacion de Sb.



ABSTRACT

Antimony (Sb) is a toxic and potentially carcinogenic metalloid widely used in the industry. Pollution
cases have been documented around the world and future projections show an increase in the use,
exploitation, and risk of contamination of water bodies due to anthropogenic activities. Biological treatment
of contaminated water with Sh has been determined to be more economic and friendly with the environment
than a physicochemical approach. In aqueous solutions, there is a predominance of Sb(V) “antimonate”
(Sb(OH)e) and Sb(III) “antimonite” (Sb(OH)s%) species. Sb is a chalcophile element, which means that in
its reduced species, tends to precipitate in the form of minerals. The reduction of Sh(V) to Sb(lll) mediated
biologically occurs under anaerobic conditions by two extracellular pathways, dissimilatory and by reacting
with dissolved HS in sulfate reduction systems, consequently, these properties can be used for water
treatment. Anaerobic up-flow packed bed reactors have been used successfully for the elimination of
dissolved metals and the formation and recovery of precipitates. The main objective of the present work was
to determine total Sb removal from synthetic wastewater with a concentration of 5 mg/L of Sh(V) by
dissimilatory and sulfate reduction pathways which the operation of two up-flow packed bed reactors. The
reactors were inoculated with secondary reactor sludge from an activated sludge system for municipal
wastewater treatment and operated for 44 days in a discontinued sequential batch system of 48 hours per
batch. The average percentage of total Sh elimination was 28.43 % and 58.88 % for the dissimilatory reactor
and sulfate reduction reactor, respectively. At the end of the experiment, an x-ray diffraction analysis was
conducted on the samples of the precipitates collected from the reactors during the purge, finding the presence
of valentinite in the dissimilatory reactor and struvite, valentinite and kermesite, in the sulfate reduction
reactor, being this last one crystal form a result of the oxidation of stibnite at the exposure to environmental
conditions. Additionally, a phylogenetic analysis from the sludge attached to the packed bed and suspended
sludge in the reactors purge was made, the result showed the presence in both reactors and in a low proportion
of genus Geobacter and Pseudomonas, which are associated with the dissimilatory reduction. In the sulfate
reduction reactor, a high abundance of sulfate-reducing bacteria was observed, while in the dissimilatory
reactor, there was a dominance of the genus Dysgonomonas, which could play a key role on the redox
transformation of the metalloid, however further studies are required to determinate the role of such genus in

Sb removal.



1. INTRODUCCION

1.1 Antimonio: importancia, usos y aplicaciones

El antimonio (Sb) es el noveno metal méas minado en el mundo (Scheinost et al., 2006). Es clasificado
como metaloide o semimetal, dado que posee propiedades fisicas y quimicas que son semejantes a los no
metales y conduce la electricidad, pero en menor medida que los metales (Sepulveda, 2005). Este metaloide
toxico de color blanco plateado se rompe facilmente, debido a esto es usualmente mezclado con otros metales,
como el plomo o el zinc, para formar aleaciones, las cuales son usadas en la fabricacion de baterias de plomo,
soldaduras, laminas, tuberias metalicas, cojinetes industriales, fundiciones, metal tipogréfico para imprentas,
explosivos, armamento y como agente de dopaje en la fabricacion de detectores infrarrojos, diodos y equipos
de efecto-hall (Abin & Hollibaugh, 2013; ASTDR, 2017). Entre los compuestos de mayor interés comercial
destacan la estibina (Sbh,Ss), la cual es usada en la fabricacién de microondas, televisores y baterias
recargables, y el trioxido de antimonio (Sb20s3), el cual es usado como un pigmento, retardador de flama,
opacificante de cerdmica, decolorante de vidrio, mordaz, estabilizador de PVC, en la fabricacion de
plaguicidas y catalizador para la produccion de tereftalato de polietileno (Filella et al., 2002; Yang et al.,
2007). Asimismo, compuestos tales como el tartrato de potasio, antimonil y el antimonio pentavalente son
usados en la industria farmacéutica para el tratamiento de maultiples enfermedades (Abin & Hollibaugh,
2013). Anualmente se producen 165,000 t y se consumen 100,000 t de antimonio, de las cuales, su uso en la
fabricacion de retardador de flama se estima representa el 52% del consumo global, mientras que el uso en
las aleaciones para las baterias plomo-acidas el 38%, el uso en la catalisis para la produccién de PET el 6%
y el resto de los usos comprende menos del 3% del consumo (Dupont et al., 2016; Guo et al., 2009; He et al.,
2019; He et al., 2012; Mubarak et al., 2015;).

1.2 Problemética de contaminacion

El antimonio se encuentra naturalmente en rocas (0.2 pg g*), agua superficial (< 1 pg mL™), agua de
origen geotérmico (> 1 ug L1), agua de mar, (0.2 ug L) y suelos (~0.5-1 pg g%) (Filella et al., 2007; INEGI-
SE, 2009; Obiakor et al., 2017; Pierart et al., 2015). Anualmente se liberan a la atmdsfera, por medio de
actividades volcénicas, alrededor de 5 toneladas por afio, lo cual representa entre el 3-5% de la emision global
total (Smichowski, 2008), por lo que la principal fuente de emision del Sb es de origen antropogénico a través
de la mineria y por las diversas actividades que se derivan de esta industria (An et al., 2009; Hockmann et
al., 2014). En areas urbanas las principales fuentes de emision se atribuyen a la contaminacion del aire

derivada de diversas actividades, principalmente el desgaste de la cubierta de los frenos en los automaviles,
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la combustion fosil particularmente de carbén, la incineracion de residuos, el uso de municiones, los articulos
gue contienen retardante de flama, lixiviados de rellenos sanitarios municipales y la escorrentia en sistemas
de alcantarillado combinados de aguas residuales (Cyr et al., 1987; He et al., 2019; Pacyna & Pacyna, 2001,
Patriarca et al., 1999; Qi et al., 2008; Tjandraatmadja et al., 2010). En aguas residuales se han reportado
concentraciones de 0.01 pg L™ (Palmquist & Hanaeus, 2005; Tjandraatmadja et al., 2010).

La preocupacién por la contaminacion por Sb ha sido asociada significativamente con las fuentes
geogeénicas (yacimientos mineros, sistemas geotérmicos y volcéanicos), los cuales incluyen a los Estados
Unidos de América, China, Australia, Nueva Zelanda, Japon, México, Espafia y Eslovaquia. (Ashley et al.,
2006; Henckens et al., 2016; McNamara et al., 2016; Simmons et al., 2016; Wang et al., 2011). China es el
mayor productor de antimonio a nivel mundial (>80%) (He et al., 2012). Asia y Europa, son los mayores
contribuyentes a la emision global de Sb al medio ambiente, representando 57% y 24%, respectivamente,
donde China, Estados Unidos y Japdn encabezan la lista de los mayores paises emisores (He et al., 2018; He
et al., 2012; Tian et al., 2014). Proyecciones realizadas a futuro estiman un incremento en las emisiones de
Sb al medio ambiente por actividades antropogénicas (He et al., 2019; Zhou et al., 2015).

En México los depdsitos de Sb estan estimados en 18,000 toneladas, los cuales estan distribuidos en
forma lineal a lo largo del limite este de la Sierra Madre Occidental. Tan s6lo en 2018 se extrajeron 240
toneladas. Las minas mas importantes se encuentran en los estados de Coahuila, Nuevo Ledn, San Luis potosi,
Querétaro y Oaxaca (Mascufano et al., 2011; USGS, 2019).

La mayor parte del Sb se emite al ambiente desde las fuentes de contaminacion en la forma de Sh,0;
al aire, luego se disuelve y transforma, lo que afecta su movilidad y biodisponibilidad. (He et al., 2019; He et
al., 2012; Hu et al., 2014; Tian et al., 2012). En la Figura 1.1 se muestra el esquema de ciclo de vida del

antimonio en el medio ambiente.

Procesoc Actividad
natural antropogénica
.. Residuo Residuo
Emision Agua-Agua =
sélido Gaseoso
J Pedosfera S m—————— Atmosfera
| 555555
Transporte S>el
“““““““
Biésfera e e e e e Hidrésfera
| Transformacién DMSb <—————— Sb(lll]) =———— Sh(V)
\Eﬂ@/ Reduccién

Especiacion/Biodisponibilidad
Efecto | Microrganismos-Plantas-Animales-Humanos
Figura 1.1. Esquema de fuentes de contaminacion, procesos ambientales y efectos ecoldgicos
(Modificado de He et al., 2019)




En la figura anterior se observa que el destino del Sb depende de su especiacion quimica, donde los
procesos de transporte y transformacién son influenciados por las condiciones ambientales que, a su vez,
pueden ser afectados por la microbiota presente en el medio, la cual, interactia a través de procesos de
oxidacidn, reduccion, metilacion, bioacumulacion afectando la movilidad del Sb (He et al., 2019).

En décadas recientes el Sb ha sido encontrado en turberas en Europa y en el artico canadiense en un
intervalo de 0.07 a 108 pg g * (Krachler et al., 2005; Shotyk et al., 1996). Del mismo modo, también se ha
detectado su presencia en sedimentos de Chesapeake Bay, USA en concentraciones promedio de 0.52 ug g*
(Dolor et al., 2012). Concentraciones de 0.31 pg L™de Sh(Ill) han sido registradas en Polonia en el rio de
Biata Przemsza; y 0.91 ug L™ de Sb en el agua del rio Bytomka (Jablonska, 2015; Jablonska & Zerzucha,
2019). Existen relativamente pocos estudios enfocados en la contaminacion por Sh en México; sin embargo,
elevados valores de enriquecimiento (EF) usando plantas como biomonitores, fueron reportados para las
subareas Gustavo A. Madero, Azcapotzalco y Tlalnepantla de la Ciudad de México, las cuales son
caracterizadas por una alta actividad industrial, lo que podria indicar la relacion de contaminacién por fuentes
antropogénicas (Guzman et al., 2011). Se ha detectado contaminacion por Sb en Wadley, San Luis Potosi en
concentraciones de 1645 ppb en aguas subterraneas de residuos mineros, lo anterior debido a la erosion y
dispersién en minas abandonadas (Levresse et al., 2012), asi mismo, se han reportado concentraciones traza
superiores al promedio de 5.01 ppm en sedimentos superficiales y 5.82 ppm en suelos de arroyos secos, en
la laguna de La Paz en Baja California (Shumilin et al., 2001).

Aungue no es un elemento esencial, este metaloide puede ser facilmente absorbido por las raices de
las plantas y aunque estudios han demostrado que pueden soportar mayores concentraciones que la fauna del
suelo, la absorcion se traduce en supresion de hojas y raices, incremento en el contenido de MDA vy
produccion de estrés oxidativo (Ainsworth et al., 1991; He et al., 2019). Una vez que el Sb ha sido absorbido
por las plantas, se puede implicar su entrada en la cadena alimenticia.

El antimonio, asi como el arsénico (As), no tiene una funcidn bioldgica conocida y es téxico para la
mayoria de los organismos vivientes (He et al., 2019; Nguyen & Lee, 2014), por ejemplo, el Sb(Ill) ha sido
reportado como toxico para varios organismos acuaticos en concentraciones letales medias (LC50) de 4.9 mg
L1y 261 mg L* para los crustaceos planctonicos (Simocephalus mixtus) y larvas de peces del arroz japonés
(Ozyzias latipes), respectivamente en 24 horas de exposicion (Nam et al., 2009). La contaminacién por Sb en
concentraciones de 19 a 1892 ppm y otros metaloides, causada por las descargas de las fundidoras en el
noroeste del estado de Washintong, USA, han representado una amenaza para las microfitas (Child et al.,
2018).

En lo que respecta a la exposicion de Sb en humanos, serios casos de contaminacion por Sb han sido
reportados en suelos, descargas mineras, agua potable, cultivos y biota local en China, donde la concentracion

de ingesta diaria en la poblacion se determiné en 554 pg d %, siendo esta 1.5 veces superior a la ingesta diaria
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tolerable de 360 ug d* determinado por la OMS (WHO, 2008; Wu et al., 2011). Al presente, la exposicion
en las poblaciones urbanas se estima en 60 y 460 ng d* por persona (Slooff, 1992).

Se sospecha que el antimonio puede alterar biol6gicamente varios mecanismos de defensa celular,
potenciando la carcinogénesis; de hecho, el Sb se encuentra listado como posible cancerigeno por la agencia
internacional de investigacion del cancer, mientras que el Sh,Os se encuentra clasificado por la OMS como
cancerigeno (Cooper & Harrison, 2009; Fowler et al., 1993; WHO, 2011). En contraste, se han realizado
diversos estudios en los que el Sb ha dado negativo en el aumento de aberraciones genéticas (Carvello et al.,
2002; Deboeck et al., 2003; Elliott et al., 1998; Gurnami et al., 1992; Sun, 2010).

La inhalacion del referido metaloide puede dafiar el sistema respiratorio, el higado y la piel, por lo
tanto, este elemento y sus compuestos han sido listados como contaminantes de interés prioritario por la
Union Europea (EU, por sus siglas en inglés) y la Agencia de Proteccion Ambiental de los Estados Unidos
(EPA, por sus siglas en inglés) (Guo et al., 2018). Tales organizaciones proponen limites maximos
permisibles (LMP) de 6 y 5 ug L™, respectivamente (Ungureanu et al., 2015; USEPA, 2009). EI LMP en
China coincide con lo establecido por la EPA 'y la EU en 5 ug L, mientras que otros paises como Polonia y
Japoén establecen un limite menor de 2 ug L (Rozporzadzenie et al., 2016; WHO, 2017; Zheng et al., 2000).

En la Tabla 1.1 se muestra un comparativo entre los LMP de diversos paises y organizaciones.

Tabla 1.1. Limites maximos permisibles de antimonio en agua potable

Pais, region u organizacion LMP pg L*?
Union Europea 6
China, Estados Unidos, OMS 5
Polonia y Japén 2

En México la regulacién para Sb en el ambiente es limitada, sin embargo, la norma NOM-SSA-201-
2015, “productos y servicios. agua y hielo para consumo humano, envasados y a granel. Especificaciones
sanitarias”, establece un LMP de 0.005 mg L* (NOM-201-SSA-2015, 2015), mientras que la norma NOM-
014-CONAGUA-2003, Requisitos para la recarga artificial de acuiferos con agua residual tratada establece
un LMP de 0.006 mg L (NOM-014-CONAGUA,2003).

1.3 Propiedades fisicas y quimicas del antimonio

El antimonio pertenece al grupo 15 de la tabla periddica, tiene un nimero atbmico de 51, un peso

atémico de 122 g, una densidad de 6.697 kg m=a 26 C°y un promedio de dureza de 3.0 en la escala de Mohs



(Anderson, 2012). EI Sb es considerado un pobre conductor de calor y electricidad, ademas no se oxida
realmente y es resistente al ataque de acidos (Anderson, 2019; Hernandez 2011). ElI Sb tiene una
configuracion electrénica orbital externa de s?p® y puede existir en una variedad de estados de oxidacion
(-3, 0, 3y 5); sin embargo, en la naturaleza predomina en estados +3 y +5 (Filella et al., 2009; Wilson et al.,
2010). En la Tabla 1.2 se muestran las principales caracteristicas fisicoquimicas del antimonio.

Tabla 1.2. Propiedades fisicoquimicas del antimonio (modificado de Emsley, 2011 y WHO,2003)

Propiedad Valor
Punto de fusion °C 630.5 °C
Punto de ebullicion °C 1587 °C
Densidad 6.697 kg/m?
Electronegatividad 1.9
Presion de vapor 886°C 0.133 kpa
Solubilidad en agua insoluble
Radio de Van Der Waals 0.159 nm
Radio Iénico 0.245 nm (-3); 0.062 nm (+5); 0.076 nm (+3)
Is6topos 12
Potencial estandar 0.21V (Sb3+/ Sh)
Energia de primera ionizacién 834 kJ.mol*
Energia de segunda ionizacion 1595 kJ.mol*
Energia de tercéra ionizacion 2443 kJ.mol*
Capa electrénica [Kr] 4d° 5s25p3

En el medio ambiente el Sh se encuentra en forma mineral como Sb,S3 (estibina), NiSbS (ulmanita)
HgSh4Ss (livingstonita), CusShS; (tetrahedrita), FePbsShsS14 (jamesonita) y Sh.Os. La forma predominante
estd relacionada con el pH, donde en condiciones muy alcalinas predomina el SbO,* y en condiciones

ligeramente &cidas, neutras o bésicas, el SbOs (Herndndez, 2011).

1.3.1 Especiacion del Sb en soluciones acuosas

En general se considera que el antimonio tiene baja solubilidad; sin embargo, incrementos en el pH
facilitan su movilizacion en el medio (Zhang, et al.,2016). Ambas especies, Sb(V) y Sb(lll), pueden estar
presentes en medios acuosos en formas quimicas organicas (especies metiladas) e inorganicas en condiciones

aerobias y anoxicas (Obiakor et al., 2017).



En soluciones acuosas a pH neutro, Sb(lll) y Sb(V), no existen como iones libres, en su lugar se

hidrolizan para formar Sb(OH):° (antimonita) y Sb(OH)el1 (antimoniato) respectivamente (Abin &

Hollibaugh, 2013). En la Figura 1.2 se presenta un esquema de la especiacion, donde se aprecia que bajo

condiciones aerobias, sistemas ligeramente reductores y pH > 2.7 predomina el Sh(OH)el, mientras que en

condiciones andxicas y pH entre 1.4 y 11.8 parece ser termodindmicamente favorecida la presencia de

Sh(OH)3° (Filella, 2002); no obstante, se ha observado que Sb(V) es generalmente la especie predominante,

aungue en ambientes naturales contaminados, ambas especies coexisten fuera de lo termodindmicamente

establecido, lo que se atribuye a actividad bioldgica (Filella et al., 2002; Filella & May, 2003; Zhang et al.,

2016).

Eh (V)

1.3

1.0

0.5

0.0

2w

Sb(OH),"

Sb(OH)g

pH

10 12

Figura 1.2. Diagrama Eh-pH para la especiacion del Sb a 25°C y una concentracion de 2.90 x 10-10
mg L™ (10-14.6 mol L™) en total (Filella et al., 2002)

El antimonio es un elemento calcdfilo y, por lo tanto, tiende a ocurrir en forma mineral como Sh,Ss

y Sh,0s, los cuales tienen solubilidad limitada en soluciones acuosas y pueden precipitar en un amplio

intervalo de pH (2-10) (Filella et al., 2002; Sun, 2010; Zhu et al., 2018).
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1.3.2 Transformacion redox de antimonio en soluciones acuosas

La oxidacion del Sb no se lleva a cabo en presencia de oxigeno molecular, sino que depende de
oxidantes naturales como peroxido de hidrégeno a pH neutro o alcalino. Minerales como la pirita pueden
oxidar el antimonio a pH acidos, ademas se ha estudiado que elementos traza como manganeso (Mn) y hierro
(Fe) pueden fungir como catalizadores y acelerar la reaccion. Lo anterior proporciona una posible explicacion
a la baja concentracion de Sh(ll1) en agua y suelos (He et al., 2019; Kong et al., 2015; Leuz & Jhonson, 2005;
Wang et al., 2012).

En cuanto a la reduccién en medios acuosos, existen pocos estudios, pero se sabe que en condiciones
anoxicas, Sh(V) puede ser reducido a Sb(lIl) en suelos con la asistencia de Fe?* u otros complejos de hierro
(Fan et al., 2016; He et al., 2019; Mitsunobu et al., 2008).

Estas propiedades hacen que se dificulte su eliminacion por medios tradicionales para metaloides,
como la precipitacién electroguimica, la cual se considera que tiene un alto costo con posible contaminacion
secundaria derivada del proceso, y la adsorcion, la cual se ha reportado es baja en comparacién con otros
metaloides (Filella et al., 2007; Wang et al., 2013; Zhang et al., 2011). Por ello es importante el desarrollo de
nuevos métodos para el tratamiento de aguas residuales, entre los que destaca el tratamiento por medios

biolégicos, como bio-sorcion, bio-precipitacion y bio-consumo (Pardo et al., 2003; Zhang et al., 2016).

1.4 Reduccidn biol6gica de antimonio

1.4.1 Digestién anaerobia

Las interacciones entre microorganismos y el Sb se entienden muy poco; sin embargo, se sabe que
en el ambiente la reduccién del Sb tiende a ocurrir en condiciones anaerobias (Abin & Hollibaugh, 2013). En
la Figura 1.3 se presenta el esquema general de la digestion anaerobia, el cual es un proceso biolégico multi
etapa para la descomposicion y estabilizacion de materia organica en la ausencia de O..

La digestion anaerobia tiene lugar a través de 4 etapas sucesivas: hidrolisis, acidogénesis,
acetogénesis y metanogeénesis, y depende de la interaccion entre diversos microorganismos. En la hidrolisis,
las macromoléculas que conforman la materia organica e insoluble se descomponen en compuestos mas
pequefios. Durante la acidogénesis, los microorganismos fermentan compuestos solubles como azUcares,
aminoacidos, etc., para producir &cidos grasos volatiles intermedios como acetato, propionato y butirato,
hidrogeno, didxido de carbono y pequefias cantidades de etanol y &cido l&ctico. Aunque se ha producido algo
de acetato en esta etapa, el resto de los acidos grasos volatiles son convertidos a acetato en la acetogénesis,

donde ademas se produce hidrogeno. En la etapa final, las arqueas metanogénicas consumen los componentes
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intermedios para producir metano en un proceso conocido como descarboxilacion del acetato. En presencia
de concentraciones altas de sulfato se generan las condiciones para el desarrollo de microorganismos sulfato
reductores (Meegoda et al., 2018; Visser, 1995; Wu et al., 2019).

Compuestos organicos
complejos

Bacterias

m Hidroliticas
Carbohidratos monomeéricos, Bacteibis
aminodcidos, Polioles, AGCL sulfato-reductoras
Bacterias
Acidogénesis Acidogénicas
Sulfato
. reduccion
AGV
Etanol Bacterias Bacterias
sulfato-

reductoras

A Y

Sulfato
AT reduccién
CH4 o coz Bacterias

Sulfato-r

Sulfato reduccién

H,S+ CO,

Figura 1.3. Esquema de la digestion anaerobia (Modificado de Gujer & Zehnder, 1983; Valenzuela,
2011)

1.4.1.1 Reduccién bioldgica del sulfato

Los microorganismos sulfato reductores son capaces de crecer de forma heterotréfa usando
moléculas organicas de bajo peso molecular y de manera autotr6fa usando hidrégeno y dioxido de carbono
(Nagpal et al., 2000; Lens & Kuenen, 2001). Dicho proceso esta acoplado a la reduccion del sulfato a acido
sulfhidrico por medio de diversas rutas metabdlicas, siendo la reduccién desasimilatoria la mas comun en el
medio ambiente (Cypionka, 2011; Itoh et al., 1999).

En la digestion anaerobia, cuando existe presencia de altos niveles de sulfato en el medio, los
organismos sulfato-reductores compiten con las bacterias fermentativas o acidogénicas por los productos de
la hidrolisis, con las bacterias acetogénicas por sustratos intermediarios como los &cidos grasos volatiles
(AGV) y alcoholes, y con las bacterias metanogénicas por los sustratos menos complejos como hidrégeno y

acetato. Esta competencia determina el rendimiento de los productos finales de la mineralizacion (sulfuro y

12



metano), donde la actividad de los organismos sulfato-reductores depende de diversos factores como la
2
concentracion de la materia organica y sulfato, la relacion DQO/SO.%, 6ptima es de 1.49 ‘gg%del compuesto

organico, el tipo de sustrato (etanol potencia el proceso, otros como acetato tienden a degradarse lentamente
y acumularse), la presencia de metales traza y otros nutrientes, el tipo de indculo, las propiedades de
inmovilizacion, los factores ambientales como el pH (6.3 a 7.0) y temperatura, y la inhibicion por sulfuros
(Choi & Rim, 1991; Drury, 1999; Espinosa-Chavez, 2007; Lens et al., 2000; Valenzuela, 2011).

El diagrama de la reduccion del sulfato se encuentra en la Figura 1.4. En la primera etapa el anion
doblemente cargado tiene que ser tomado por sistemas especificos de transporte. Luego una molécula de ATP
es hidrolizada para activar sulfato, convirtiéndose en adenosin fosfosulfato; después, éste es reducido a (bi-)
sulfito, el cual es reducido a sulfuro por la enzima sulfito reductasa. Al final, se forma acido sulfhidrico, el
cual es un fuerte agente reductor, altamente toxico para otros microorganismos (Atlas & Bartha, 2002;
Zamora et al., 2012).

1
24xH* (1) (2—X+y)/4
ATP
S0, ' S0,
(

o
4H —
2 (6) i (3) i
APS '
2e |~ 2H*
s (4) N-H,0 + AMP
8H* (7)
6e” 3032" ATP
(5)
+ 8-x+yH*
6H
yH* 2ADP (8)
3H.0 . ADP
(82‘) + p,
-t
L pre—— st
0.5H*

HS ———H:S

Figura 1.4. Diagrama de la reduccién del sulfato (Bleam, 2017; Bradley et al, 2011; Cypionka, 2006)
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Se han determinado més de 120 especies de procariotas sulfatoreductoras, siendo los grupos mas
importantes proteobacterias mesofilicas delta (Desulfovibrio, Desulfobacter, Desulfobulbus), Bacterias
Termofilicas Gramnegativas (Thermodesulfovibrio), entre otras (Cypionka, 2011; Itoh et al., 1999).

La concentracion de éacido sin disociar esta en funcion del equilibrio quimico, donde pequefias
variaciones en un intervalo de pH de 6 a 8, tiene un gran efecto del acido sulfhidrico sin disociar. En la Figura
1.5 se muestran la especiacion del sulfuro en relacion con el pH, donde la zona oscura representa el pH 6ptimo
de los organismos sulfato reductores (Dean, 1999; Kaksonen & Puhakka, 2007; Visser, 1995).

D L] T L] L] L} L] L} Ll L]
4 5 & ¥ 8B 9 10 11 12 13 14
pH

Figura 1. 5. Especiacion del sulfuro en relacion con el pH a 25 °C (Hao et al., 1996; Kaksonen &
Puhakka, 2007)

1.4.2  Antecedentes de la reduccion biol6gica de antimonio

La pareja redox del antimoniato y antimonito tienen un potencial eléctrico (E+0 0.59V) que permite
a microorganismos derivar energia Gtil de la reduccion a la oxidacién de compuestos organicos e inorganicos
(Wilson et al., 2010).

Se sabe que el Sb(lll) es 10 veces méas toxico que Sb(V), lo que podria explicarse por su accion
toxicoforica, ya que el antimonito presenta gran afinidad por las proteinas que contienen un grupo tiol, este
grupo puede ser parte de las caracteristicas estructurales de las proteinas o se encuentran de manera transitoria
como parte de un ciclo catalitico o regulatorio. Dichas proteinas se encuentran predominantemente en los
compartimentos extra-citoplasmaticos donde juegan papeles importantes en el plegado de las proteinas,
ademas de que catalizan reacciones de oxidacion o etapas de reduccion en diversos procesos metabolicos;
por lo que la interferencia provocada por los enlaces con antimonito tiene un detrimento significativo en su
funcionamiento (Filella et al., 2002; Finch et al., 2010; Hamamura et al., 2013; Ritz & Beckwith, 2001; Sun,
2010).
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En estudios usando metano como sustrato, se ha descubierto que cuatro genes que codifican para la
molibdopterina oxidorreductasa se transcriben en respuesta a la reduccion del antimoniato, lo que indica que
codifican la unidad catalitica de la enzima antimoniato reductasa, donde dichas enzimas podrian tener una
union a cofactor de molibdeno 4Fe-4S, ademas de encontrarse en regiones extracelulares (Shi et al., 2019).

En una investigaciéon en sedimentos andxicos se observd un proceso de respiracion que utiliza
antimoniato como aceptor final de electrones y carbono organico como donador; obteniendo como resultado
la produccion de CO; y de Sh,Ss y la reduccion del Sb(V) a Sb(lll) (Kulp et al., 2013). Asi mismo, se
documentd la existencia de comunidades microbianas enddgenas capaces de llevar a cabo la reduccién de
antimoniato en el suelo de un campo de tiro militar (Hockmann et al., 2014). Otro estudio demostr6 que el
enriquecimiento y el cultivo de microorganismos del orden de las bacilliales (MLFW-2), es capaz de usar
antimoniato como aceptor de electrones terminal para el proceso de respiracion anaerobia, usando lactato
como fuente de carbono y energia, obteniendo Sh,Os cristalino como subproducto (Abin & Hollibaugh, 2017;
Abin & Hollibaugh, 2013). Otro organismo, aislado cerca de una fabrica de Sbh, Sinorhizobium sp, puede
reducir el antimoniato y producir un bio-mineral de Sb(OH)s° (He et al., 2019; Nguyen & Lee, 2014).

La bio-reduccién del Sb ha sido asociada a la oxidacion de donadores de electrones organicos,
destacando el uso de metano como donador (Lai et al., 2018), sin embargo, se ha demostrado que es posible
una biorreduccién autotréfica usando hidrégeno (Lai et al., 2016), asi como realizar la reduccion biol6gica
de antimoniato usando un método bioeléctrico con catodos como donador de electrones (Nguyen et al., 2019).

Por otra parte, otro estudio comparé el desempefio en la reduccién de Sb(lll) en sistemas aerobios y
anaerobios, con lactato como donador de electrones. Los resultados revelaron una menor toxicidad por
exposicion a los microorganismos en sistemas anaerobios, reduciendo la actividad metanogénica al 50% en
concentraciones de 250 mg L*de Sh(V) y de 11 mg L*de Sb(Ill) (Moreno et al., 2019). Otros experimentos
de toxicidad realizados sobre la influencia de la especiacion del Sh en los microorganismos, determinaron
que la concentracion de inhibicién al 50% es de 150 mg L™ para Sh(V) y entre 10 y 12 mg L*para Sh(lll)
(Regidor, 2017).

Existen diversos microorganismos capaces de realizar el proceso de reduccién del antimonio, como
Simpliscispira, Brevibacillus, Sporosarcina, y Lysinibacillus. Ademas se ha demostrado que existe una
correlacion entre el incremento de la presencia de la clase Bacilialles y la habilidad del in6culo de reducir
Sb(V) a Sb(lll), mas no para remover Sb total; en contraste, un decremento en la presencia de la clase
Bacilliales es correlacionada con bajas en intervalos de reduccion de Sb(V) y una alta eficiencia de
eliminacion de Sb total (Moreno et al., 2019; Moreno et al., 2018). Otros microorganismos identificados son
Rhizobium, Pseudomonas, Acinetobacter, Geobacter, SRB, Allivibrio fishery, Methanosarcina, Shewanella

sp. CNz-1, Clostridium sp., Escherichia coli, Ruminococcaceae, Chryseobacterium koreense y
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Stenotrophomonas nitritireducens (Abin & Hollibaugh, 2013; Chen et al., 2019; Nguyen et al., 2019; Lai et
al., 2018; Lai et al, 2016; Zhang et al., 2019; Zhu et al., 2018).

Se ha estudiado que durante la reduccion de Sb(V), los genes que codifican para la deshidrogenasa,
citocromos, reductasa, proteinas de resistencia al estrés y transportadores, juegan un papel primordial durante
el proceso (Zhang et al., 2019).

Se sabe que la reduccion biolégica de antimonio en condiciones anaerobias es influenciada por el
donador de electrones, asi como por el pH y la presencia de azufre en la fase liquida en forma de sulfato, pues
afectan la especiacion y hace que el Sh(Ill) reducido, forme componentes altamente insolubles como Sb,Ss,
el cual precipita en un intervalo de pH de 5 a 8 (Regidor, 2017; Zhang et al., 2016).

La bio-reduccion de Sb(V) a Sb(lll), requiere que la acumulacion del Sh(lll) producido sea
controlada para que se considere un método significativo para la eliminacién del metaloide, por lo que existe
un gran interés por la inmovilizacion de Sb a través de la subsecuente formacion de precipitados de Sb(lll)
(Filella et al., 2002; Zhu et al., 2018).

En resumen, es posible distinguir 3 vias para la reduccion biolégica de antimonio en condiciones

anaerobias: intracelular, desasimilatoria y por la accion de bacterias sulfato reductoras.

1.4.3 Reduccion biolégica del antimonio intracelular

Los microorganismos han desarrollado diversas estrategias para reducir la acumulacién de Sh(lll)
intracelular, como inhibir su entrada a la célula, promoviendo su extrusion activa en caso de que logre entrar
o0 logrando su secuestro en una forma no téxica dentro de la célula (Wysocki et al., 2001). Experimentos han
determinado que el aporte de eliminacion del Sb por sorcion en la biomasa es considerablemente pequefio en
relacion con otras vias (Zhang et al., 2016). En el caso de cuando el elemento logra entrar en la célula, se han
identificado dos diferentes familias transportadoras responsables de la descarga de Sb(lll) en organismos
procariéticos: La proteina ArsB, la cual pertenece a la superfamilia de iones transportadores y Acr3p,
perteneciente a la super familia transportadora de arsenita. ArsB es un antiportador trivalente de metaloides
H+. En presencia de ArsA, ArsB cataliza la extrusion de As (111)/ Sb(I1l) por la hidrélisis de ATP, mientras
que puede extraer As(l11) y Sb(Ill) por si misma, usando el gradiente electroquimico de protones. Por otro
lado, ArsC es una As(V) citoplasmatica reductasa, reduciendo As(V) a As(lll). De este modo, permite la
descarga desde la célula a través del bombeo de ArsAB. ArsC podria estar involucrada también con la
resistencia al Sb(lll), pero no se sabe si esta relacionado con la reduccion intracelular del Sh(V). El otro
antipolador trivalente de metaloides H+, Acr3P y su homélogo YqcL, que estdn normalmente presentes en
Actinobacteria y Alphaproteobacteria, pueden sustituir a ArsB como bomba de descarga de Sb(lll). La

eliminacion del gen acrl en la enzima Acr3p en Agrobacterium tumefaciens 5A resulta en una mayor
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sensibilidad a Sb(ll1). También se ha demostrado que la expresion de acr3 es estimulada por la presencia
Sh(lll) y el producto de este gen confiere tolerancia al Sb(lll) en levaduras. A pesar de lo anterior, el
mecanismo molecular de la reduccion bacteriana intracelular del Sb(V) sigue siendo desconocido y las
enzimas involucradas aun no han sido identificadas (Li et al., 2016).

En consideracion de la toxicidad del antimonio, la biometilacion del Sb se interpreta como un
mecanismo de desintoxicacion biotico (excluyendo mamiferos), en el cual el Sb(lll) se puede transformar a
formas menos toxicas (mono, di y tri metilantimonio); sin embargo, esto ha sido cuestionado, dado que se ha
observado que la metilacion del Sb se da a una velocidad e intensidad menores que con el arsénico (Filella et
al., 2002; Gebel, 1997; He et al., 2019; Ungureanu et al., 2015; Zhu et al., 2018). En la Figura 1.6 se presenta
un posible modelo de la introduccién, movilidad y transformaciones dentro de las células procariotas.
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Figura 1.6. Modelo de interaccion intracelular del Sb (Modificado de Li et al., 2016)

1.4.4  Reduccién bioldgica del antimonio por via desasimilatoria

El proceso de reduccidn biolégica de antimonio puede llevarse a cabo por medio de un camino
reductor desasimilatorio de los microorganismos en la forma hidrolizada de Sb(V) “antimoniato”
(Sb(OH)e) a Sb(l1) “antimonito” (Sb(OH):%) (Abin & Hollibaugh, 2013). En esta ruta respiratoria, los
microorganismos oxidan la materia organica usando metales como aceptores finales de electrones, lo que no
esta relacionado con la asimilacion del metal (Lovley, 2002). Este proceso se lleva a cabo en una extension

de la cadena respiratoria en la superficie exterior de bacterias gram negativas, reduciendo aceptores de
17



electrones extracelulares, siendo para ello esenciales las llamadas proteinas citocromicas trasportadoras de
electrones. Dichas proteinas hacen posible el viaje de los electrones desde la membrana citoplasmatica hacia
el periplasma y sobre la membrana exterior. Los citocromos exteriores de la membrana tienen la habilidad de
catalizar los ultimos pasos de la cadena respiratoria transfiriendo los electrones al metal (Ritcher et al., 2012).
Esta via ha sido reportada e identificada para otros metaloides como el As y se considera que la enzima
ArrAB reductasa podria estar involucrada en esta via para el caso del Sh. Sin embargo, esto ain no ha sido
probado y existe evidencia que sugiere que otros factores podrian intervenir en el proceso; por ejemplo, se
ha observado que la reaccion es limitada por la acumulacién de Sb(lll), lo que podria estar relacionado con
la resistencia y tolerancia de los microorganismos a Sb(lll) (Filella et al., 2007; Li et al., 2016).
Investigaciones recientes atribuyen a las enzimas pertenecientes a la familia dimetil sulfoxido reductasas la
capacidad para reducir antimoniato en microorganismos (Abin & Hollibaugh, 2019; Shi et al., 2019).

En esta via, cuando el sustrato es organico, éste es reducido a acetato y presumiblemente HCOs segun
la siguiente reaccion (Abin & Hollibaugh, 2013):

C3HesO3™ +2Sb(OH)s™ + H+ — C,H30,™ + HCOj3™ + 2Sb(OH):° + 4H,0

En la naturaleza el Sh,O3; puede ocurrir en la poliforma clbica de senarmontita y ortorrombica de
valentinita, a temperatura ambiente puede formarse una combinacion de ambas formas, por lo que el producto
inmediato de la reduccion de Sh(V) es hidréxido anfotérico Sb(OH)<?, el cual pierde subsecuentemente agua
y se precipita en una combinacion de ambas formas de Sh.O; senarmontita y valentinita de acuerdo con la

siguiente reaccion (Zotov et al., 2003):

ZSb(OH)so — Sh,03(s) +3H-0.

Las especies bacterianas identificadas que realizan esta via son Pseudomonas, Acidobacter,

Geobacter, Escherichia coli, Ruminococcaceae y Clostridium sp (Chen et al., 2019; Zhu et al., 2018).
1.45 Reduccién de Sb por acoplamiento de sulfato reduccién por SRB
El sulfuro biogénico producido por organismos sulfato reductores, es capaz de precipitar los metales
disueltos como sulfuros de baja solubilidad, lo que ha sido reportado para diversos metales y metaloides

como Zn?*, Cu®+, Ni?*, Co?*, Fe?", Hg?', Pb?*, Cd?*As**, entre otros, motivo por el cual ha sido ampliamente

utilizado en el tratamiento de aguas residuales (Kaksonen &Puhakka, 2007).
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Estudios recientes muestran que comunidades microbianas sulfato reductoras, pueden afectar los
ciclos biogeoquimicos del Sb, donde la via de la reduccién de Sb(V) a Sb(lll) es seguido de la reaccion de
Sh(I1l) con H.S, resultando en la precipitacidn de Sh,Ss. En este proceso, el Sb(V) es quimicamente reducido
a Sb(lll) por el H.S que se genero en la reduccion del sulfato por las bacterias sulfato reductoras (SRB),
donde las SRB no son capaces de reducir Sb(V) enziméaticamente (Chen et al., 2019; Zhang, et al., 2016). En
el proceso de reduccidon del Sb(V) a Sb(lIl) por H.S, éste es convertido a azufre elemental, similarmente a la
reduccion observada en Cr(IV) por el sulfuro generado por las SRB, donde el azufre elemental se genera de
la reaccion de sulfuro con Cr(VI). Ademas, se sabe que el Sb(lll) puede formar complejos Sb(lll)-S(-11),
como por ejemplo Sb,S4 2y HSh,S4~ en presencia de sulfuros (Chen et al., 2019; Filella et al., 2002b; Krupp
1988; Planer-Friedrich & Scheinost, 2011).

Una vez reducido a Sh(lll), el Sb puede reaccionar con el exceso de sulfuro formando sulfuro de
antimonio (ShSs), lo cual puede comprobarse mediante la disminucién de H.S y Sb(lll), asi como por la
presencia de precipitado del Sh,Ss. A pH 7 se ha observado que la principal especie formada como producto
de la reduccion del sulfato es HS", lo que favorece que se lleve a cabo la reaccion de reduccion del Sb; sin
embargo, estudios recientes muestran que a pH relativamente bajo (<7.3) los complejos formados por Sh(lll)
se disuelven y se disocian lo que da lugar a la formacién del precipitado, mientras que a pH de 6.3 se da una
completa transformacién de Sb(lll) a Sb,Ss. Dicha disminucion en el pH incentiva la formacién del
precipitado. Por el contrario, el aumento en el pH provoca una reaccion inversa donde el precipitado se disocia
nuevamente en complejos de Sb(lll) (Chen et al., 2019; Helz et al., 2002; Rodriguez-Freire et al., 2014;
Spycher & Reed, 1989; Wang et al., 2013).

La posible reduccion del Sb(V) a Sbh(lll) se describe a continuacién (Chang & Kim, 2007; Chen et
al., 2019; Johnson & Hallberg, 2005; Kieu et al., 2011; Neculita et al., 2007; Wang et al., 2013).

2Sb(OH)g (aq) + 6H2S 2 Sb2Ss%(ag) + 2S(s) + 12H,0

Sb2Ss%*(aq) + 2H* =2 Sb,Ss) + H2S(aq)

El proceso de bio-produccion de sulfuro es considerado econémico y para llevarse a cabo se requiere
de la presencia de altos niveles de iones sulfato en el medio. Se ha reportado que el pH 7 es dptimo para el
crecimiento de las SRB y para la eliminacién de Sb(V) y Sb total, ademas de que la concentracion de sulfuro
producido es mas alta en medios alcalinos que en acidos. No obstante, la reduccion de iones sulfato es una
reaccion que produce acidez, lo que puede derivar en la acidificacion del medio (Filella et al., 2007; Wang et
al., 2013; Zhang et al., 2011).
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En reactores donde se lleva a cabo la sulfato reduccién la literatura reporta potenciales éxido
reduccion de 281.6 + 6.5 mV; lo anterior, junto con la aparicién de H.S, indica el crecimiento de
microorganismos sulfato reductores y unas condiciones altamente reductoras, necesarias para que la
reduccion del metal pueda llevarse a cabo (Chen et al., 2019).

Las bacterias identificadas capaces de llevar a cabo el proceso por esta via, en condiciones de
laboratorio son Pseudomonas, Geobacter y SRB, de la cuales se ha observado que la especie dominante es
Clostridium Sp (Zhang et al., 2016; Zhu et al., 2018), mientras que se han observado los géneros Alkaliphilus,
Clostridiaceae, Tissierella 26 y Lysinibacillus en la sub-superficie cerca de una mina activa de Sb (Wang et
al., 2018a).

1.4.6 Comparacion entre via desasimilatoria y via sulfato reductora

En la Tabla 1.3 se resumen los estudios realizados sobre la reduccion biolégica de Sh, cuyos
resultados se discuten a continuacion.

En la mayoria de los experimentos consultados sobre la reduccién bioldgica de antimonio, se utilizé
antimoniato en grado reactivo y las configuraciones de reactores fueron de tipo discontinuo. La temperatura
en casi todos los experimentos se mantuvo alrededor de 30 °C, debido a que en el proceso de digestion
anaerobia se ha determinado que la temperatura éptima esta alrededor de los 35 °C, mientras que las bacterias
sulfato reductoras encuentran las condiciones dptimas de crecimiento a un intervalo de temperatura entre 28
y 32°C (Acosta & Abreu, 2005; Hao et al., 1996).

El pH se mantuvo cerca de la neutralidad en todos los experimentos, dado que a ese valor se ha
observado que ambas especies hidrolizadas Sb(OH):° (antimonita) y Sb(OH)e! (antimoniato) pueden
coexistir. Asi mismo, permite la formacién de precipitados de estibina, la cual requiere de la presencia de
altas concentraciones de sulfato, y triéxido de antimonio, necesarios para la eliminacion del contaminante.
En cuanto a las comunidades microbianas, los experimentos demuestran que los consorcios capaces de llevar
a cabo la reduccion desasimilatoria se ven favorecidas por un pH neutro, mientras que se ha reportado que
las bacterias sulfato reductoras encuentran su intervalo 6ptimo de 6.3 a 7.5 (Chen et al., 2019; O’Flaherty et
al., 1998; Valenzuela, 2011; Visser et al., 1996).

En general la reduccion por la via desasimilatoria mostré ser menos eficiente en la reduccion
bioldgica de Sb(V), en comparacion con la via de sulfato reduccion, probablemente debido a la acumulacion
de Sh(l1l) el cual tiene un efecto inhibitorio en los microorganismos. Experimentos realizados para examinar
la bio-reduccion desasimilatoria de Sh, usando biomasa con y sin presencia de sulfato, mostraron que 0.8
mM de Sh(V) fue casi reducido en su totalidad en menos de 20 h, con un 48.6% de recuperacion de Sb(lll) y

la formacidon de Sb,O3 como precipitado, mientras que concentraciones de sulfato coexistente de 0.8 mM, 1.6

20



mM y 4 mM, la reduccidn se consiguié en 17, 9 y 5 h, respectivamente, con una ausencia de Sb(lll) final y
la aparicion de precitados de Sh,S3 y Sh20s, donde la bio-reduccion del sulfato ocurrié de manera simultanea
(Zhu et al., 2018). Conforme a lo anterior, la reaccidn de bio-reduccién ha mostrado ser relativamente rapida,
registrdndose TRH para reactores de sulfato reduccion de 24 horas (Chen et al., 2019). El esquema general
del proceso se encuentra descrito en la Figura 1.7

Donador de 0 Donador de
electrones C 2 electrones

Pseudomonas Sulfato Pseudomonas
Acinetobacter Geobacter
Geobacter SRB
SB(llljag Sb,S;
Sh(V) $b,0, SB,0, sb(V)

Figura 1.7. Reduccidn biolédgica de Sb(V) (Modificado de Zhu et al., 2018)

Lo anterior demuestra que tanto la reduccion desasimilatoria, como la via sulfato reductora, son rutas
con las que es posible obtener Sb(lll) y que juntas pueden coexistir, mejorando el proceso a través de la
formacion de precipitados. Es sabido que el agua residual de la mineria y fundicién con altas concentraciones
de antimonio contiene altas concentraciones de sulfato (Zhu et al., 2018), por lo que en la naturaleza han sido
reportados ambos procesos. Aunque los compuestos de antimonio trivalente se consideran mas téxicos que
los de antimonio pentavalente, se ha demostrado que es mas sencilla su eliminacion, ya que pueden ser
facilmente adsorbido por hidroxidos de Fe(l11) a pH neutro, y eliminados por centrifugacion o filtracion (Xiao
et al., 2013), por lo que un procesos biolégico es una herramienta Util como proceso de tratamiento.

Estudios recientes indican que la ruta metabodlica relacionada a la reduccion bioldgica de antimoniato
esta vinculada al tipo de sustrato suministrado como donador de electrones; por ejemplo, usando lactato, la
reduccion se da por medio de una respiracion anaerdbica heterotrofica. (Jurtshuk, 1996; Lai et al., 2016). El
potencial de reduccién de los microorganismos con H, como donador de electrones; es mayor que aquellos
suministrados con moléculas organicas, como el lactato. También ha sido reportada una menor recuperacion
de electrones en los sistemas alimentados con lactato de alrededor de 77-83%, comparado con 98% con H..
Lo anterior probablemente por una mayor red involucrada en la sintesis de biomasa debido al anabolismo
heterotréfico, donde los electrones se van al acetato y propionato a través de la fermentacion, y a metano a

través de la metanogénesis; lo que representa una pérdida del 15% en la recuperacién de electrones (Lai et
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al., 2016; Wen et al., 2015). En cuanto a otras moléculas orgénicas, también ha sido reportado el uso de
acetato; pero, se puede inferir que al igual que el lactato, al ser otra molécula orgénica, representara una
pérdida en comparacién con el H.. Asi mismo, se ha estudiado el uso de etanol, el cual ha mostrado una
recuperacion de electrones similar al lactato, con la ventaja de ser mas econémico, ademas de que como
resultado de la oxidacion se produce menor cantidad de HCOg', el cual es el factor que mas afecta al pH en
los sistemas de sulfato reduccion (Chen et al., 2019; Dvorak et al., 1992; Kousi et al., 2011).

Experimentos realizados controlando la adicion de sulfato, en la reduccion por SBR, mostraron que
éste se consume casi en su totalidad y que la especies en la que se encuentre, sulfato, sulfito o tiosulfato, tiene
un efecto en el proceso, donde sulfito y el tiosulfato llevaron a la formacion del precipitado de estibina,
mientras que esto no fue posible con el sulfato. Sin embargo, esto fue en condiciones para un microorganismo
marino especifico, por lo que se requieren mas estudios para determinar el efecto de la especie de sulfato y
su influencia en la reduccion del Sb (Zhang et al., 2019; Zhu et al., 2018).

Las comunidades microbianas presentan grandes diferencias dependiendo el tipo de sustrato; por
ejemplo, cuando se emplea lactato proliferan principalmente fermentadores y microorganismos
heterotréficos, mientras que cuando se emplea Hz, predominan Rhizobium (a-Protobacteria) (Lai et al, 2016).
Otros experimentos han mostrado una relacién entre la presencia de la clase Bacilialles y la reduccion de Sb
(Moreno et al., 2018). Los estudios de control de la presencia de sulfato mostraron que los géneros Geobacter
y Pseudomonas persistieron y aparecieron tanto en la etapa desasimilatoria como en la de sulfato reduccion
(Zhu et al., 2018).
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Tabla 1.3. Resumen antecedentes reduccion Sb

. Donador de 3 Precipitados Microorganismos Configuracién Parametros de .
Ruta metabdlica Inéculo . . o Sb . Resultados Referencia
electrones obtenidos identificados de reactor operacion
Sedimento de Bacillaes MLFW- pH 7, 30°C, . . . i Abin &
Lactato Batch . Aislamiento de microorganismo i
lago 2 oscuridad Hollibaugh, 2013
Sedimento de o pH7.0+0.2, Reduccién de 650 pM of Sh(V) a i
Hz i Rhizobium Batch . Lai et al., 2016
mina 30°C y oscuridad Sb(111) en 10 dias
Batch con . X .
. i . . Reduccién de antimoniato usando i
Desasimilatoria CHas N.E. Sb203 Methanosarcina KSb(OH)s biopelicula en 35+1°C . Lai et al., 2018
metano
membrana
Chryseobacterium
Electrod Muestra de koreense y Cémara Potencial del Reduccion bioeléctrica de Nguyen et al.,
ectrodo
suelo fabrica Stenotrophomonas biolectroquimica | biocatodo —0.7 V antimoniato 2019
nitritireducens
Fase
. desasimilatoria:
Ausencia de i
Pseudomonas, 0.8 mM de Sb(V) reducido en 20
sulfato: 3.3 mM . »
o i Acinetobacter y h, con un 48.6% de recuperacion
Desasimilatoria acetato Lodo de Sh2Ss pH7.0+£0.2,
L Geobacter de Sb(l11) y Sb203. Sulfato
y Sulfato digestion y KSb(OH)s Batch 35°C.y . Zhu et al., 2018
» i i . coexistente de 0.8mM, 1.6mMy
reduccion Presencia de anaerobia Sh203 oscuridad » L
Fase sulfato 4mM, la reduccion se consiguio en
sulfato: 8 mM B
reduccion: 17,9y5h
acetato
Pseudomonas,
Geobacter y SRB
Concentracion de inhibicién para
Inéculo de . . .
. microorganismos anaerobios al
Acetato biorreactor pH 7.0, 30+2°C y X
. i -N.E. KSb(OH)s, Batch . 50% es de 150 mg L-*para Sb (V) Regidor, 2017
(2569 LY. industria oscuridad
y entre 10 & 12 mg L*para Sb
papelera
Sulfato (.
y Sh2Ss
reduccion
Lactato de Ensayos de Ensayos de
sodio, sulfato de reduccion: reduccion: Identificacion de genes especificos
. . Shewanellasp. Batch (caAmara pH7.2+0.2 X Zhang et al.,
sodio, sulfito de 100 mL CNZ- Sh(V): . para la reduccion de Sh(V) a
i CNZ-1, anaerobia) 20+2°C. 2019
sodio, 1 KSb(OH)s (10 Sh(l111)
thiosulfato de mM) de (0.2,
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Donador de

Precipitados

Microorganismos

Configuracién

Parametros de

Ruta metabdlica In6culo i . » Sb . Resultados Referencia
electrones obtenidos identificados de reactor operacion
sodio y acido Efecto del 0.4,08,1.2y16
ascorbico sulfato: 0.1 g mM)
1y0gL%L02g LICNZ-1
Lt 049y Efectos del
L,08gL'& Proveniencia: sulfato, sulfito y
129 LY sedimentos tiosulfato:
respectivamente marinos 0.8mM
Reactor
SbSs, S°, anaerobio flujo B
. . Operacion a largo plazo de
3 calcita Clostridium sp., ascendente con pH i
Etanol y Inéculo o . reactor flujo ascendente con lecho
o (CaCoO3), Escherichia coli, y KSb(OH)6 lecho empacado (6.58-7.96) . Chen et al., 2019
Lactato sintético . . empacado y estudio de la
dolomita Ruminococcaceae. aescala B
. formacién de Sh2S3
(CaMg(CO3)? laboratorio.
Sh(V):
KSb(OH)sy -
Acetato L pH 7.0, 30+2°C y Menor toxicidad para Moreno et al.,
N.E. Allivibrio fishery Sb(Hy/ Batch . . . .
(2569 LY. oscuridad microorganismos anaerobios 2018
CsH1K2012Sb>
*H.0
Diferentes Correlacion entre el incremento
N.E. lodos ) de la presencia de la clase
. Género - L2
anaerobios . Bacilialles y la reduccion de Sb(V)
Simpliscispira,
o 19 mg LSbh(V): 30+2°C, a Sb(I11), mas no para remover Sb Moreno et al.,
H2 N.E. Brevibacillus, Batch .
KSb(OH)s oscuridad total. Decremento de la clase 2019

Sporosarcina, y
Lysinibacillus

Bacilliales conlleva baja reduccién
de Sb(V) y una eliminacién de Sb
total

N.E. No especificado
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2. JUSTIFICACION

El antimonio es un metaloide que presenta una elevada toxicidad y que es ampliamente usado en la
industria. Aunque la contaminacion esta asociada a sus fuentes geogénicas, casos de contaminacion han sido
reportados en distintas partes del mundo, como resultado de la actividad antropogénica. Proyecciones a futuro
estiman un incremento en la aplicacion y explotacion de este metaloide y por ende el riesgo de contaminacion
en cuerpos de agua por la descarga de efluentes industriales, lo que, sumado a que sus propiedades
fisicoquimicas dificultan su eliminacién de cuerpos de agua, hace de la contaminacion por antimonio una
problematica de interés creciente. El ciclo biogeoquimico del antimonio en el medio ambiente, asi como la
interaccion de éste con microorganismos han sido poco estudiados; sin embargo, se sabe que en soluciones
acuosas la bio-reduccion del Sb(V) a Sb(lll) se lleva a cabo en condiciones anaerobias por dos vias
extracelulares, desasimilatoria y al reaccionar con H.S disuelto en sistemas de sulfato reduccion, por lo que
dichas propiedades pueden utilizarse como un método de eliminacion de Sb para el tratamiento de aguas
contaminadas. Los reactores anaerobios de flujo ascendente con lecho empacado se han utilizado
exitosamente para la biotransformacién de metales presentes en aguas residuales y la formacion vy
recuperacion de precipitados. El presente proyecto pretende conocer la capacidad de eliminacién del
antimonio total y su efecto sobre la actividad de los microorganismos en un proceso anaerobio operado a
largo plazo a través de realizar el arranque de dos biorreactores para la transformacion biolégica de antimonio
presente en agua residual sintética, por sulfato reduccién y reduccion desasimilatoria; asi como la viabilidad
del uso de un sistema UAPB (por sus siglas en inglés, Upflow Anaerobic Packed Bed). para la
biotransformacion de antimoniato a antimonito y la recuperacién del metaloide en forma de precipitados de
szSs Yy szOs.
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3. OBJETIVOS
3.1 Objetivo general

Evaluar la eliminacién antimonio total en agua residual sintética por vias desasimilatoria y sulfato

reductora en reactores anaerobios de flujo ascendente con lecho empacado a nivel laboratorio

3.2 Objetivos particulares

1. Determinar la capacidad de eliminaciéon de Sb total por via desasimilatoria y sulfato reductora
empleando reactores de flujo ascendente con lecho empacado para el tratamiento de aguas.

2. Comprobar posibles vias metabolicas al destino final del Sb total analizando la composicion de los
precipitados producidos por via desasimilatoria y sulfato reductora mediante la técnica de difraccién
de rayos X.

3. Determinar la dindmica poblacional de los procesos caracterizando filogenéticamente las
comunidades microbianas en la biopelicula del empaque y en la purga de los reactores anaerobios de
flujo ascendente con lecho empacado.
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4. METODOLOGIA

4.1 Disefio experimental

La estrategia experimental para este proyecto se dividid en 3 etapas como se muestra en la Figura

4.1.
o iy )
« Arranque de reactores UAPB, colonizacién del empaque y formacion y
maduracion de la biopelicula
*Determinacion de los porcentajes de eliminacion de Sb total
«Analisis de especiacion
J
~
«Obtencidn de precipitados y caracterizacion
J
~
«Caracterizacion de la comunidad microbiana
J

Figura 4. 1. Etapas experimentales

La primera etapa consisti6 en el arranque de dos reactores anaerobios de flujo ascendente con lecho
empacado (UAPB, por sus siglas en inglés). Al reactor uno, (R1), le fueron adicionados sulfato en el influente
para propiciar la aparicion de bacterias sulfato reductoras y realizar la bio-reduccion del antimonio presente
por medio de la reaccion con H.S disuelto. En el reactor dos (R2), no fueron adicionados sulfatos, esperando
asi que proliferaran los microorganismos capaces de utilizar el Sh(V) como aceptor final de electrones por
via desasimilatoria. A dichos reactores se les hizo pasar agua residual sintética adicionada con antimoniato,
el cual fue recirculado del efluente en la parte superior para introducirse en la parte inferior del reactor con
la finalidad de incentivar la colonizacion del lecho empacado y la formacion de una biopelicula. Ademas, se
determinaron los porcentajes de eliminacion que se llevaron a cabo en el proceso de bio-reduccion en los

UAPB. En la segunda etapa, una vez obtenidos los precipitados, éstos se extrajeron y se almacenaron para
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determinar su composicion. En la tercera etapa se realiz6 una caracterizacion de la comunidad microbiana

adherida al empaque, asi como en la biomasa suspendida de cada reactor.

4.1.1 Etapa 1
4.1.1.1 Arranque de reactores UAPB

4.1.1.1.1 Reactivos

e Agua residual sintética: Se utiliz6 agua destilada a la cual se le adicion6 Sb(V) en una concentracion
de 5 mg L"*como hexahidroxoantimoniato de potasio, con la finalidad de mantener la concentracion
por debajo de lo reportado para inhibicién de microorganismos anaerobios para Sb(lll), cuya
aparicion derivada del proceso de reduccion bioldgica, puede provocar inhibicion en el sistemas
anaerobios en concentraciones superiores a 11 mg L* (Moreno et al., 2019; Barrera, 2020). Las
concentraciones en aguas residuales provenientes de minas de antimonio son muy variadas; sin
embargo, se han reportado concentraciones de 1.3 a 7.9 mg L (Anawar et al., 2011; Chen et al.,
2019; Flynn et al., 2003; He, 2007; Parker et al., 1979).

e Antimonio: El Sb utilizado para alimentacion y en las pruebas analiticas, fue Sb(V) como
hexahidroxoantimoniato de potasio (KSb(OH)s, CAS # 12208-, pureza > 99.0%), mientras que el Sb
(1), usado para la realizacion de estandares fue tartrato de potasio de antimono (I11) hidratado
(CsH1K2012Sh, *H,0, CAS # 331753-56-1, pureza > 99.0%).

¢ In6culo: Lodo mesoéfilo aerobio proveniente del sedimentador secundario una planta de tratamiento
de aguas residuales ubicada en el municipio de Santa Rosa Juriquilla, en el estado de Querétaro; se
eligio este indculo ya que se ha observado que el lodo de recirculacion de un sistema de lodos
activados para el tratamiento de aguas residuales domésticas, presenta una gran diversidad
microbiana, lo que posibilita la adaptacion a condiciones anaerobias y la presencia del antimonio y
que luego de un periodo de aclimatacién, aparezcan aquellos microorganismos capaces de realizar el
proceso de bio-reduccion del antimonio (Jiang et al., 2008). Dicho indculo fue tamizado para retirar
el agua en exceso y caracterizado en su concentracion de solidos volatiles segin el método APHA,
1999, obteniéndose una concentracién de 87 g de SSV L*lodo hiimedo.

e Medio basal mineral: Se utiliz6 un medio mineral para adicionar nutrientes necesarios para la
inoculacion del reactor desasimilatorio (Angelidaki & Sanders, 2004) y para el de sulfato reduccion
(Postgate, 1984).

e Sustrato: Se emple6 etanol grado reactivo en una concentraciéon de 5 g L.
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4.1.1.1.2 Disefio y configuracion del reactor de reactor

Un lecho empacado permite incrementar la estabilidad y el desempefio de los reactores anaerobios,
ademas, un empaque sirve como un filtro que previene el lavado de los microorganismos y provee una mayor
area superficial, lo que acelera la formacion de la biopelicula y mejora la metanogénesis. Los reactores de
lecho empacado dependen de la tendencia natural de las poblaciones microbianas mixtas que se adsorben a
superficies y forman biopeliculas (Parawira et al., 2006). Los reactores de lecho empacado han sido
ampliamente usados en experimentos y en la industria para la eliminacion y recuperacion de metales como
Cu, Zn, Ni, Fe, Al, Mg, As, Sb y sulfato, los cuales pueden ser adsorbidos o co-precipitados, dependiendo
del potencial redox y del pH. Dichos reactores han registrado porcentajes de eliminacion de sulfato de 82%
y de metales superior al 70%, particularmente para antimonio, se ha reportado 96% para pH entre 6.2y 7.0
en sistemas de sulfato reduccion (Chen et al., 2019; Isosaari & Sillanpéd, 2017; Jong & Parry, 2003).

En consideracion de lo anterior, se construyeron 2 reactores de flujo ascendente con lecho empacado,
fabricados de material acrilico con doble pared y con un volumen util de 2.5 L. Las medidas se especifican
en la Figura 4.2.

VISTA TRANSVERSAL TAPA VISTA SUPERIOR DE TAPA
Valvula neumética 6 mm 6 Roscas tomilio 1/4 in 6 Roscas tomilio 1/4 in
Sy e / gl \\ par (parte g
7 ‘_\ l Goéndolas Y,
e, Le / \

. Tubo 0.9 de didmetro ® °

VISTA TRANSVERSAL DE REACTOR ‘ % . ‘!
mati R / Tubo 0.9 de diametro y 2 de
Vivuia neumdtica © mm.¢ ® <./ longitud pegado en la parte inferior
15.42 (6 in) X 57
Tubo 10.16 (4 in) \ _

,diédmetro x 6 mm ———

1

- - B |
w|
B e

Vélvula neumética »\-

o
3 0.5 didmetro
L1
™= .
& \ ///
o
1\ é/ =
@ A\ /%, 60° Unidades: cm
S IV Escala 1:3.3
i A Vélvula neumética 10 mm Material: Acrilico
2.42 diametro *Tubos 4inx6mm,2inx3 mm, 3/8inx1mm

* Placas 9 mmy 3 mm

Figura 4. 2. Disefio del reactor

En la Figura 4.3 se muestra la configuracién que tuvieron ambos reactores.
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1.2

11 4 JW

Figura 4. 3. Diagrama de flujo de reactor

El reactor (8) previamente llenado con empaques, contd con un puerto de alimentacion/extraccion
(1), donde el agua residual sintética era introducida al reactor o extraida para toma de muestra, lo anterior a
través de una bomba peristéltica (2). EI monitoreo de pH al interior del reactor consistio en un electrodo de
pH sumergido y un monitor (3). Por medio de una bomba peristéltica (4) se realiz6 la recirculacién (5) para
mantener el reactor en constante agitacion. Los precipitados que pudieran formarse se depositarian por
gravedad en el fondo cénico del reactor, lo que permitiria su drenado por medio de una valvula (6) y
recoleccién (7). El biogas producido en el proceso bioldgico fue conducido a un puerto de extraccién para
toma de muestra de biogas (9) y luego a una trampa de H.S (10), la cual contenia rebaba metalica para
neutralizar el gas corrosivo. Luego, el gas limpio pasaba a una segunda trampa de control de humedad (12)
la cual contenia silica gel en perlas a lo que sucedia un segundo puerto de extraccién de biogéas (12)
depositandose en un sistema de medicion de flujo de gas por desplazamiento de agua (13), el cual consistid
en un recipiente cerrado con agua salada a pH 2, donde el volumen de agua desplazado por el gas permitid
estimar el volumen generado. En la Figura 4.4 se muestran los reactores ensamblados, segun la configuracion

descrita anteriormente.
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Figura 4. 4. Reactores ensamblados: R1. Reactor de sulfato reduccion; R2. Reactor de reduccion
desasimilatoria

4.1.1.1.3 Empaque

Como empaque para fijar los microorganismos se utilizaron anillos plasticos de polietileno de alta
densidad (2H-BCN-007), los cuales tienen un didmetro promedio de 7mm, 9 mm de largo, 7 mm de ancho,
area superficial de 884 m?m, y una densidad de 160 kg m™. En la Figura 4.5 se muestra el empaque utilizado.
Ambos reactores se llenaron con un volumen equivalente a 1 litro de estos empaques, lo que equivale a 0.884

m? de area superficial disponible.

Figura 4. 5. Anillos plasticos de empaque
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4.1.1.1.4 Técnicas generales

Con el fin de conocer las caracteristicas del sistema se evaluaron los pardmetros descritos en la Tabla

4.1 en ambos reactores.

Tabla 4. 1. Analisis Fisicoquimicos e instrumentales realizados a los reactores UAPB R1y R2

Técnica Analisis Referencia Equipo utilizado rilégtigigﬁ Rl?leact%;
Alcalinidad | \pyia et a1, 1999 NA. Efluente v | v
Total
Mulfla Vulcan A Lodo de purga,
Solidos 550, Estufa solidos y
Andlisis Volatiles APHA et al., 1999 Venticell y balanza | biopelicula en VoY
fisicoquimicos . analitica empagque.
Sulfato Método turbidimétrico
disuelto estandar 8051/ APHA, et v X
al., 1999; HACH, 1992 HACH DR 1900 Efluente
Sulfuro APHA et al., 1999; v X
disuelto HACH, 1992
Cromatografo de
gases Agilent
Acidos 7890B con detector
- de ionizacion de
grasos y Mejia C., (2018) flama FID y Efluente v v
volatiles columna DB-FFAP
(15 em x 530 pg x
lum, Agilent).
Composicién Cromatégrafo
de Biogas Cardefia et al., 2017 & 8610C, SR
Instruments, Efluente v
(H2, CO,, Cobos, 2019
Torrance, CA,
CHy) USA)
GBC, 2005; Chapple G., .
g 1990; Fuentes et al., Espectrofoto.r[]etro Efluente, Lodo
Analisis 2003 de la Calle de absorcion de puraa
instrumentales Sb total ) : atomica purgay v v
Guntifas et al., 1992; adherido al
GBC HG3000,
Apte S. & Howard A., N empaque
GBC Scientific
1986
Display para
interior de
reactores: Butech
Instruments pH 190
series (R1) y Cole - Interior de
Parmer pH/ORP reactores para
pH APHA, 1999 350 en el (R2); con control y en v v
electrodos Hanna efluente.
HI11230B
Efluente:
Hanna H15222
* Determinado; x No determinado; N.A. No aplica; R1. Reactor de sulfato reduccién; R2. Reactor
Desasimilatorio,
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a) Andlisis instrumental

e Sb total: Las muestras liquidas efluente previas al analisis se filtraron usando filtros de nitrocelulosa
de 0.45 um, para remover las particulas suspendidas, luego se acidificaron a pH 2 con &cido
clorhidrico concentrado para evitar la formacion de microorganismos en la muestra y se almacenaron
a4 °C previo al analisis. Se sabe que el antimonio tiende a oxidarse lentamente cuando se almacena
en una solucidn fuertemente acida y puede perderse como oxicloruro de antimonio en HCI diluido,
por lo que, para prevenirlo en acidos débiles, se puede adicionar &cido tartarico en exceso a las
muestras y estandares en caso de largos periodos de almacenamiento. Para el caso de las muestras de
lodo, estas se incineraron a 550 °C, para eliminar la fraccidn organica, luego las cenizas se lavaron
en una solucioén acido clorhidrico 0.1 N con la finalidad de solubilizar el metal presente, para luego
continuar con el proceso de preparacion utilizado para las muestras liquidas del efluente
anteriormente descrito (Apte & Howard, 1986; Antanasopoulos,1993; Chapple, 1990; de la Calle
Guntifas et al., 1992; Fuentes et al., 2003; GBC, 2005).

En esta etapa se evaluaron los resultados experimentales de los andlisis fisicoquimicos y se realizd
un calculo para determinar el porcentaje de eliminacion del Sb total en ambos reactores usando la ecuacion
1.

[SbT purga]+100

% Eliminacion = ShT lote (D)

4.1.1.2 Colonizacion del empaque

En esta primera fase se llevo a cabo la inoculacién de los reactores y la colonizacion y maduracion
de la biopelicula. Luego de ser inoculados de manera simultanea, los reactores R1 y R2 se alimentaron con
agua residual sintética adicionada con antimoniato en concentracion de 5 mg L. El control de pH se realizé
mediante la adicion carbonato de calcio para mantener en un intervalo entre 6.0 y 7.0 dentro de los reactores
replicando condiciones cercanas a la neutralidad. La temperatura de 30°C £5°C se control6 por medio de un
recirculador Julabo CORIO CD-BT5, con el cual se hizo pasar agua por una manguera alrededor de la

superficie externa de los reactores.
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La recirculacion continua del liquido al interior del reactor se realizd6 por medio de bombas
peristalticas Masterflex LS 77200-50, a una velocidad de 50 r.p.m. para mantener completamente mezclado
el reactor en un caudal de recirculacion de 0.20 mL /min con un TRH de 48 h.

La operacion durante todo el experimento se realizd en discontinuo, lo que consiste en 4 etapas
consecutivas las cuales son: etapa de llenado para la adicion de sustrato, el medio mineral y el antimoniato al
reactor con una duracién de 10-20 min; etapa de reaccion, en la cual se llevo a cabo la reduccion de
antimoniato a antimonito; etapa de sedimentacién, donde se dio la formacion de precipitados; y etapa de
vaciado cuyo propdsito es la extraccion del efluente, con una duracién de 10-20 min. La etapa de reaccion y
sedimentacion se llevo a cabo de forma simultanea en la duracion del periodo de 48 h (Cardenas et al., 2006;
Paredes & Ramos, 2014; Santiago, 2013).

En ambientes favorables, cuando los microorganismos entran en contacto con toxicos, ocurre una
fase de aclimatacion. Diferentes mecanismos se han sugerido para explicar la aclimatacion de consorcios
microbianos, sin embargo, se ha sugerido que existe una seleccién y multiplicacion de microorganismos y
gue ocurren transformaciones fisiolégicas en el sistema metabdlico como por ejemplo alteraciones al nivel
enzimatico, regulacion y produccién, mutacion, etc. (Moreno & Buitron, 2004; Aelion et al., 1989; Wiggings
et al., 1987); en consideracion de lo anterior, se determind un tiempo de 30 dias para el proceso de arranque
y aclimatacion, al término del cual se observd la formacion de la biopelicula, por medio de la formacion de
exopolimeros extracelulares que permitieron a los microorganismos adherirse al empague en ambos reactores
(Chen et al., 2019; Qureshi et al., 2005).

Las condiciones durante la etapa de arranque y etapa de operacion de ambos reactores se encuentran
en la Tabla 4.2.

Tabla 4. 2. Parametros de operacion de reactores UAPB R1y R2

Parametro R1 Sulfato reduccion | R2 Reduccion desasimilatoria
pH 6-7 6-7
Temperatura; C° 30 30
Concentracion inicial de Inoculo 0.18 L 0.18 L
L de lodo himedo
Concentracion de Sh(V); mg L! 5mgL? 5mgL?
Concentracion de Sulfato 1 g L 'como Na;SO4 Ausente
TRH 48 h 48 h
Caudal de recirculacién 0.20 mL /min 0.20 mL /min

4.1.1.3 Maduracién de la biopelicula

Con la finalidad de determinar el crecimiento total de biomasa (Xr), se utilizé la ecuacion 2 (Mejia,

2018, Anzola-Rojas & Zaiat, 2015), Donde Xr es igual a la sumatoria de la biomasa suspendida (Xs), la
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biomasa adherida a los soportes (Xa) y la biomasa descargada en el efluente (Xg); sin embargo, se realiz6
una modificacion, donde Xs=Xe debido a que Xg se encuentra conteniendo Xs dado que se utilizé una
cantidad de empaques suficiente para inmovilizar el lecho, ocupando la mayoria del espacio disponible del

reactor dejando libre inicamente un espacio gaseoso de 300 ml.

XT= X5+XA+ XE (2)
Xs= X (3)
XT: XA+ XE (4)

Para el calculo de Xa, se utilizaron soportes de cada uno de los reactores, a los cuales les fue retirada
la biomasa adherida con ayuda de una espatula y agua destilada. El lodo obtenido se utiliz6 para calcular los
solidos volatiles, suponiendo un crecimiento homogéneo, tomando en cuenta el volumen de muestra
recolectada (Vm) y nimero de soportes utilizados como se ilustra en la ecuacion 5. Para Xe se determinaron
los solidos volatiles suspendidos en el interior del reactor y en el efluente respectivamente, considerando el

volumen (til de operacion (Vgr) conforme a la ecuacion 6.

X, = SSV *V,, #SOPORTES (5)

Xt s6lo se determiné en la biomasa adherida a los empaques al final del experimento, mientras que
Xe, se calcul6 en la purga de lodo en los lotes donde se recolecté muestra liquida para determinacién del Sb
total. Asi mismo, se analiz6 la concentracion de Sb total absorbido en la biomasa adherida a los empaques y
en el lodo de purga, el cual consiste en una mezcla de biomasa y precipitados depositados en el fondo cénico
de los reactores. La muestra de la purga fue recolectada al finalizar el ciclo de aquellos lotes donde se tomé

muestra del efluente para determinacion de Sb total disuelto.

4.1.1.4 Andlisis de especiacion

Para el analisis de la especiacion, se utilizd la informacion determinada experimentalmente en el
efluente de ambos reactores, considerando los factores que intervienen directamente en la formacion del
precipitado, siendo estos el pH, alcalinidad y temperatura, adicionando la concentracion de sulfato y sulfuro
de hidrégeno disueltos exclusivamente para el reactor de sulfato reduccion. Con dicha informacion se
realizaron simulaciones con el programa visual MINTEQ (Gustafsson, 2013); usando la concentracion de Sb
total disuelto en el efluente, suponiendo una reduccion de antimoniato a antimonito del 25, 50, 75y 100 %

del total del antimonio disuelto en el efluente. Con los resultados se determinaron las condiciones que

35



generarian la formacién de los precipitados y se contrastd esta informacion con los resultados experimentales

para determinar el escenario mas probable dentro de los reactores.

4.1.2 Etapa 2

4.1.2.1 Obtencion de precipitados y caracterizacion

En los precipitados se esperd encontrar fases cristalinas, por lo que dichos precipitados fueron
extraidos previo al cambio de lote, extrayendo de la base conica de los reactores la muestra de sedimentos.
Posteriormente, los precipitados fueron centrifugados a 10,000 r.p.m. por 10 minutos, con la finalidad de
separar las fases y retirar el liquido sobrante. Al final del experimento, se formé una muestra representativa
del lodo de purga de ambos reactores, misma que fue secada a temperatura ambiente en un desecador para
evitar la alteracion de las fracciones cristalinas que pudieran estar presentes. Posteriormente el precipitado
seco se congel6 a -4°C para su preservacion (Bish & Reynolds, 2018), para ser enviado para su analisis por
difraccion de rayos X al Centro de Fisica Aplicada y Tecnologia Avanzada de la UNAM (CFATA), un
laboratorio externo ubicado en Juriquilla, Querétaro.

El andlisis de difraccion de rayos X, fue realizado por el método de polvos. Dicha técnica es Gtil para
analizar muestras policristalinas basandose en la ley de Bragg, 2dsen6=nA\, donde d es la distancia entre planos
atomicos, 0 es el angulo de difraccion y A es la longitud de onda de la radiacion utilizada (Chauhan &
Chauhan, 2014)., teniendo un valor de 1.54 A en este caso, misma que corresponde a la radiacién Ka del
cobre. Se empled un difractometro de rayos - X marca Rigaku, modelo UIV con detector de ultra alta
velocidad DteX. Las condiciones de operacion fueron las siguientes: rango de medicidn (20) de 5 a 80°

Velocidad = 4 grados por minuto; Muestreo = 0.02 seg, Incertidumbre de medicién: £ 0.017 grados.

4.1.3 Etapa 3

4.1.3.1 Caracterizacion de la comunidad microbiana

Al finalizar el experimento, se extrajo una muestra de biomasa de los empaques colonizados de
ambos reactores, procediendo a realizar lavados con apoyo de agua destilada y una espatula. De igual manera
se tomo6 muestra de lodo de la purga del dltimo lote. EI volumen obtenido se centrifug6 a 3500 r.p.m. durante

10 min, eliminando el sobrenadante para posteriormente ser congelado a -20 °C y almacenado hasta su
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analisis. EI ADN presente en las muestras se extrajo con un Kit de extraccion Power Soil DNA Isolation
(QIAGEN, Hidden, Alemania), siguiendo los procedimientos de extraccion y purificacion de acuerdo con el
protocolo del fabricante. La concentracion del ADN se determind por espectrofotometria utilizando el equipo
KANODmp 2000c (Thermo Scientific, EUA). La comunidad presente en el ADN extraido se analiz6
amplificando un gen 16s rADN y fue secuenciando mediante la plataforma MiSeq en un laboratorio externo
(RTL genomics, Texas, EUA). Fueron usados cebadores estandares para determinar todas las secuencias
presentes. El analisis de las secuencias y clasificacion de Unidades Taxondémicas Operacionales (OTU, por
sus siglas en inglés), y asignacion taxondmica fue realizado por el proveedor de secuenciacion de acuerdo
con lo descrito en trabajos anteriores (Barragan- Trinidad et al., 2017). Con las OTU obtenidas se realizaron
graficos con ayuda de RStudio V.3.6.3 (RStudio Team, 2020), utilizando la paqueteria especifica para la
determinacion de la abundancia relativa. Los resultados se contrastaron con lo reportado en la literatura (Abin
& Hollibaugh, 2017; Gonzéles, 2006; Zhu et al., 2018).

Con la informacion de la secuenciacion, se determinaron indices de diversidad alfa para realizar
comparativos entre los consorcios del empaque y la purga de un mismo reactor. Se calculé el indice de
Shannon-Wiener que expresa la uniformidad de los valores de importancia a través de todas las especies de
la muestra, por lo que se utiliz6 para medir el grado promedio de incertidumbre en predecir a que especie
pertenecera un individuo escogido al azar de una coleccion (Baev & Penev, 1995; Ferriol & Merle, 2012;
Magurran, 1988; Peet, 1974). Dicho indice asume que los individuos son seleccionados al azar y que todas
las especies estan representadas en la muestra. Adquiere valores entre cero, cuando hay una sola especie, y
el logaritmo de S, cuando todas las especies estan representadas por el mismo numero de individuos
(Magurran, 1988). Adicionalmente se determind el indice de Simpson, el cual manifiesta la probabilidad de
que dos individuos tomados al azar de una muestra sean de la misma especie, este indice esta fuertemente
influido por la importancia de las especies mas dominantes (Magurran, 1988; Peet, 1974).

Con la informacion de la secuenciacion se realizaron calculos para determinar indices de diversidad,
beta de similitud/disimilitud cuantitativa, eligiendo el indice de Morisita-Horn para realizar comparativos
entre los consorcios de los empaques y las purgas de ambos reactores. El indice de Morista-Horn mide la
probabilidad de que dos individuos seleccionados al azar, cada uno de un sitio o grupo diferente sean de la
misma especie. Para cualquier par de grupos el valor se encuentra entre 0 y 1, siendo los valores cercanos a
uno los mas similares; estos valores dependen del nimero de especies comunes y de la abundancia relativa
de éstas. Este indice esta fuertemente influido por la riqueza de especies y el tamafio de las muestras, y tiene
la desventaja de que es altamente sensible a la abundancia de la especie méas abundante (Baev y Penev, 1995;
Gutiérrez et al., 2012; Magurran, 1988; Moreno, 2000). También se calcul6 el indice de diversidad beta
cuantitativa de Sorensen entre los consorcios de los empaques y las purgas de un mismo reactor (Moreno,
2000).
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5 RESULTADOS Y DISCUSION

5.1 Etapa 1. Operacion de los biorreactores

5.1.1 Determinacion de porcentajes de eliminacion de Sb total

En total se realizaron 20 cambios de lote en intervalos de 48 horas, para el reactor desasimilatorio y
21 para el de sulfato reduccidn, por lo que los reactores fueron operados por un periodo de 44 y 46 dias
respectivamente.

En la Figura 5.1 se muestra el comportamiento del pH, la concentracion de Sb total en el efluente del
reactor desasimilatorio y el porcentaje de eliminacion a lo largo del experimento. Para el reactor
desasimilatorio (R2) se reporté un pH promedio de 6.13 £+ 0.76, lo que se encuentra por debajo de 7.0 en el
gue se ha reportado que la bio-reduccion desasimilatoria del antimonio puede llevarse a cabo en condiciones
anaerobias (Abin & Hollibaugh, 2013). La concentracion de Sb total disuelto en el efluente se encontré en
0.0003 + 0.0006 mg L1, con un porcentaje de eliminacién promedio de 28.43 + 15.02 %, donde los mejores
% de eliminacion, aquellos superiores a 30% en los puntos en lo que se realiz6 el estudio, se encontraron en
el lote 8, 9y 12 con pH cercano a la neutralidad de entre 6.77 y 6.89 respectivamente, lo que concuerda con
lo reportado para procesos de reduccién desasimilatoria de Sb en condiciones anaerobias (Abin & Hollibaugh,
2013; Zhu et al., 2018).
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En la Figura 5.2 se muestra el comportamiento del pH en comparacion con la concentracion de Sb

total en el efluente y el % de eliminacion a lo largo del experimento en el reactor de sulfato reduccion (R1).
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Figura 5. 2. pH/ % Eliminacion- Reactor sulfato reduccion (R1)

En el reactor de sulfato reduccion, el pH se encontré en 6.68 £+ 0.29, mientras que la concentracion
de Sb total disuelto en el efluente se encontré en 0.40 + 0.54 mg L, con un porcentaje de eliminacion
promedio de 58.88 + 11.72, lo que se encuentra por debajo del 96% reportado en sistemas de sulfato
reduccion. Lo anterior podria explicarse debido a las diferentes variaciones de pH donde los mejores valores
de eliminacion, aquellos superiores al 60%, se encontraron en el lote 5, 10 y 18 con pH entre 6.41y 6.72, lo
que es congruente con lo reportado en la literatura para que se lleve a cabo el proceso de reduccion por la via
de sulfato reduccién (Chen et al., 2019).

A lo largo del experimento, la concentracion en el efluente se registrd en un promedio de 148.65 +
204.03 mg L™, mientras que la concentracion de S disuelto en la fase liquida, el cual es el agente reductor
que posibilita la bio-reduccién del antimoniato en los sistemas de sulfato reduccion, se registr6 en un
promedio de 1.83 + 0.81 mg L. La conversién a gas a lo largo del experimento se calculé por medio de la
diferencia entre las concentraciones de sulfato en el medio mineral y la sumatoria de concentraciones de los
sulfato y S2 en el efluente, dicha conversion se encontrd en un promedio de 94.73 + 6.62 % de los 3.7 g del
sulfato disponible, proveniente de las sales disueltas del medio mineral, lo cual es consistente con lo reportado

en la literatura en sistemas UASB para la eliminacion de sulfato y metales (Jong, & Parry, 2003).
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5.1.2 Crecimiento de la biomasa

El comportamiento de los AGV durante el experimento, para el reactor desasimilatorio (R2) se
muestra en la Figura 5.3.
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Figura 5. 3 AGV-Reactor desasimilatorio (R2)

El comportamiento de los AGV durante el experimento, para el reactor de sulfato de reduccién (R1),

se muestra en la Figura 5.4.
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Figura 5. 4 AGV-Reactor sulfato reduccion (R1)

El consumo de sustrato es un indicador de actividad microbioldgica y que la reduccion bioldgica de

antimonio puede llevarse a cabo (Zhu et al., 2018). En ambas figuras se observa la formacion de acido butirico
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y acético. La formacion de butirato y acetato formado de la degradacion del etanol es la reaccién mas
exergonica, aunque la formacion de acetato homoacetogénico y propionato requieren casi una cantidad
idéntica de energia. La oxidacion de etanol a acetato con una inherente formacion de metano por via de
transferencia de hidrégeno interespecie, permite una considerable conservacion de la energia; la energia libre
en esta reaccion es incluso més alta si el sulfato sirve como aceptor de electrones en lugar de bicarbonato
(Gallegos-Garcia et al., 2010; Phelps & Zeikus, 1984; T. J. Phelps & J. G. Zeikus, observaciones no
publicadas; Schink, et al., 1985; Oude—Elferink et al., 1994). La actividad de los acetogénicos que utilizan
butirato es mas susceptible a la inhibicion que los metanogénicos que utilizan el acetato (Kong et al.,1994;
Lin, 1992).

En la Figura 5.3 correspondiente al reactor desasimilatorio, se observa una mayor concentracion de
butirato que de acetato producido en la mayoria de los lotes, con excepcion de los lotes 1,2,3,4,10 y 14, donde
el pH se encontrd entre 5.13 y 6.83, lo que podria estar relacionado con el pH, ya que en sistemas anaerobios
con uso de etanol como substrato el limite de inhibicion de la actividad microbiana por potencial de hidrégeno
es de pH 4, por lo que una baja en el pH tendria el efecto de inhibir la produccidn de butirato. Adicionalmente
se realizaron estudios de la composicion de biogas, resultando en un 97 £ 3.61 % de CO2, 2.04 + 3.14 % de
CH.y 0.96 + 2.01 % de H.. La pequefia cantidad de hidrégeno producido podria provenir de la fermentacion
del butirato, ya que se sabe que estas bacterias son tolerantes a pH acidos y pueden producir hidrégeno,
ademas este proceso requiere una supresion de los microorganismos metanogénicos, lo cual dadas las bajas
concentraciones del metano hace de ésta la ruta mas probable. Sin embargo, es importante destacar que se
considera un proceso deficiente ademas de que la adicion de metales inhibe a los microorganismos
consumidores de H: de los que dependen los microorganismos que oxidan el butirato (Hwang et al., 2004;
Kong et al.,1994; Lin 1992). La inhibicion provocada por la presencia del antimoniato se manifiesta en una
interrupcion de la ruta metanogénica, donde no se produce hidrégeno que es ocupado por organismos
hidrogenotroficos metanogénicos para reducir dioxido de carbono a CO-, lo que lleva a la acumulacion de
dioxido de carbono en la composicién del gas de salida.

La adicion de sulfato al reactor R1, permitié el desarrollo de microorganismos sulfato reductores,
cuya presencia se pudo constatar en el tercer cambio de lote y hasta el final del experimento, por la aparicion
del olor a materia en descomposicion caracteristico resultante de la reduccion del sulfato, donde el sulfuro
puede ser liberado a la atmésfera en la forma de diferentes compuestos como metil y dimetilsulfuro, sulfuro
organico y sulfuro de hidrégeno; ademas de una coloracién oscura en los lodos de purga caracteristico en
este tipo de microorganimos. Lo anterior indica el crecimiento y proliferacion de microorganismo sulfato

reductores en el efluente (Hartig, E., 2005).
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En la Figura 5.4 correspondiente al reactor de sulfato reduccion también se observé una mayor

produccién de butirato que acetato, con excepcion de los lotes 1 y 8 donde el pH se encontré en 6.72y 7.0

respectivamente, lo que podria deberse a la inhibicion provocada por el metal en sistemas anaerobios.

La determinacion del crecimiento total de biomasa (Xr) en el empaque de los reactores, asi como la

concentracion de Sb total absorbida por la biomasa se muestra en la Tabla 5.1.

Tabla 5. 1. Biomasa total en el empaque (XT)

Xt Xs XA=XE | Vm LEM Vr LHE X Sbt

Muestra | Lote # 1
(g55V) | (gSsv) | (gssv) | () @ssviy | | ESSVED ] gL
LED 20 | 3395 | 9.61 | 0.001 | 100 |96.10 1.2 0.08 0.001
LES 21 | 3868 | 7.54 | 0.001 | 100 | 75.40 1.2 1.29 0.030
LPD 20 24.34 12| 20.28 0.510
LPS 21 31.14 12| 25.95 2.120

*LED. Lodo de empaque desasimilatoriorio; LES. Lodo de empaque sulfato reduccion; LPD. Lodo de purga desasimilatorio; LPS.
Lodo de purga sulfato reduccion; Vr. Volumen Gtil de operacion; Xt. Biomasa total; Xs. Biomasa suspendida; Xa. Biomasa adherida
a los soportes; Xe. Biomasa en el fluente; Vm. VVolumen de muestra; #. Numero de empaques, Vr. Volumen de operacion Util; LEM.
Lodo himedo del empaque; LHE. Lodo hiimedo efluente; XSbt. Promedio Sb total en muestra de lodo.

En los reactores anaerobios con lecho empacado se han reportado concentraciones operacionales de
biomasa que van de 4.9 a 35 g SSV L ** (Malina, 1992). En el caso del reactor desasimilatorio, la biomasa se
encontrd dentro del intervalo reportado en la literatura con 30.74 g SSV L 1, mientras que en el caso del
reactor de sulfato reduccion, se encontré ligeramente por encima del intervalo, con 36.17 g SSV L 1, lo que
podria atribuirse al exceso de produccién de biomasa inducido durante la etapa de arranque con una
concentracion de 0.1 mg Lt de FeSO4 g L (Chen et al., 2019; Zhang et al., 2008) adicional de sulfato en el
medio mineral, con el proposito de incrementar la adhesion de los microorganismos a los empaques. Para
sistemas de sulfato reduccidon se han reportado periodos de aclimatacion en consorcios microbianos de hasta
9 dias (Xi et al., 2020). En consideracion de lo anterior, ambos reactores concluyeron su etapa de arranque y

se alcanzd la maduracion de la biopelicula.

La determinacion del crecimiento total de biomasa (Xt) y Sb total en la purga del lodo de los

reactores, se muestra en la Tabla 5.2.
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Tabla 5. 2. Biomasa total en la purga (Xs)

Xs Vr LHE XSht
Reactor Lote
(g SSV) (L) (gSsSV LY (mg L™

5 36.43 30.36 0.58
8 42.74 35.62 2.35

D 1.2
9 26.30 21.92 1.75
20 24.34 20.28 0.51
6 7.87 6.56 0.37
10 68.88 57.40 1.43
11 14.33 11.94 2.25
S 13 24.20 1.2 20.17 2.68
15 38.57 32.14 1.68
18 64.37 53.64 1.68
21 31.20 26.00 2.60

*D. Desasimilatorio; S. Sulfato reduccion; Vr. Volumen Util de operacion; Xt. Biomasa total; Xs. Biomasa suspendida; Xa. Biomasa
adherida a los soportes; Xe. Biomasa en el fluente; Vm. Volumen de muestra; Vr. Volumen de operacion util; LHE. Lodo himedo

efluente; XSbt. Promedio Sb total en muestra de lodo.

En el reactor de sulfato reduccién, la concentracion de SSV en la purga, se encontr6 en un promedio
de 35.07 + 22.12 g SSV, mientras que en el desasimilatorio se reportd en 32.45 + 8.67 g SSV. La
concentracion de Sb total se determiné en 2.12 + 0.87 mg L?, y de 1.42 + 0.75 mg L para el reactor de
sulfato reduccion y desasimilatorio respectivamente. Lo anterior incluye tanto el antimonio posiblemente
absorbido por la biomasa en la purga como los precipitados formados durante la fase de
reaccion/sedimentacién de cada lote, dado que la configuracion del reactor no permite la separacion de estos

componentes.
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5.1.3 Especiacion de Sb en el efluente

5.1.3.1 Simulacién de especiacion reactor sulfato reduccion

Los resultados de las simulaciones para el reactor de sulfato reduccion, realizada con visual MINTEQ

se muestran en la Figura 5.5.
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La simulacion de la Figura 5.5, se elaboré considerando el Sb total determinado en el efluente
experimentalmente y diferentes porcentajes de reduccion supuestos de 50, 75y 100 %. Para dicha simulacion,
se fijé el potencial éxido reduccién en -300 mV, con la finalidad de generar condiciones reductoras estables
necesarias para el crecimiento estable de organismos sulfato reductores encontrado tipicamente en sistemas
de sulfato reduccion (Chen et al., 2019). Los resultados se contrastaron contra el pH. De acuerdo con la
simulacién, no fue posible determinar especies precipitadas; sin embargo, ésta indicé que la especie reducida
predominante formada cuando el porcentaje de reduccion de Sb(V) a Sb(lll) remanente era de 75y 100 %
fue Sb2S42, lo que indicaria que el camino para la reduccion del antimoniato y formacion de precipitado por
sulfato reduccion en condiciones cercanas a la neutralidad, se encuentra mas acorde a el esquema sugerido
por Wang et al., (2013), que al presentado por otros autores (Chang & Kim, 2007; Kieu et al., 2011; Johnson
& Hallberg, 2005 & Neculita et al., 2007).

5.3.2.2 Simulacion de especiacion en reactor desasimilatorio

La senarmontita (Sb20O3) es junto con la valentinita, uno de los resultados de la oxidacién del
antimonito, la cual tiene con una riqueza tedrica de antimonio de 83.5% y en la naturaleza suele presentarse
en cristales octaédricos si se trata de filones o en cristales opacos si se trata de bancos arcillosos. La diferencia
entre la valentinita y la senarmontita radica en que la primera tiene una configuracion cristalina ortorrombica
y la segunda tiene una configuracion polimorfa como lo son estructuras octaédricas, modificadas por cubos
y dodecaedros (Picado & Alvarez, 2011; Rossello, 1987; Vidal & Marti, 2007; Vitaliano & Masén, 1952). A
temperatura ambiente, como resultado de la reduccién del antimoniato, el precipitado formado es una
combinacion de ambas formas (Abin & Hollibaugh, 2013; Zotov et al., 2003).

En la Tabla 5.3 se muestran los resultados de la simulacion realizada con visual MINTEQ utilizando
la concentracién de Sb total determinada experimentalmente en el efluente, incluyendo Gnicamente aquellos
donde las condiciones eran favorables para la saturacion y posible formacion de los precipitados, valentinita

y senarmontita.
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Tabla 5. 3. Simulacién de especiaciéon con Sb total determinado efluente de reactor desasimilatorio:
Precipitados

% Sb V
Rl Lote Precipitado | Estado
del Sb P
total
50 12 Senarmontita | Saturado
12 Valentinita |Saturado
75
12,17
% 2’0 y Senarmontita | Saturado
100 9,12,17 y 20 | Senarmontita | Saturado
12 Valentinita |Saturado

En la Figura 5.6 se muestran el resultado de la simulacién de la especiaciéon contra el pH y el

porcentaje de eliminacion de Sb total. De acuerdo con lo presentado en dicha figura y la informacién de la

Tabla 5.3, el lote 12, es el Gnico cuyas condiciones pudieron haber generado la formacién de valentinita en

todos los porcentajes de reduccion, el cual registré un pH en el efluente de 6.89, lo que se encuentra cercano

a la neutralidad conforme a lo reportado en la literatura (Abin & Hollibaugh, 2013; Zhu et al., 2018). La

senarmontita podria haberse generado cuando el porcentaje de reduccién antimoniato de 75y 100 %, en los

lotes 9, 12, 17 y 20, para los cuales se registrd un pH entre 6.13 y 6.89.
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Figura 5. 6. Simulacion de especiacion tomando en cuenta distintos porcentajes de reduccién de Sb

total determinado en el influente en el reactor desasimilatorio: A. 50 %; B. 75 %; C. 100 %

La interaccion entre el metal y los microorganismos se efectud en la etapa de reaccion/sedimentacion,

por lo que el proceso de reduccion se llevé a cabo en presencia de una mayor concentracion de antimonio.

En consideracién de lo anterior se realizaron simulaciones utilizando la informacién experimental del

efluente, pero con la concentracion de Sb total inicial de 5 mg L. Los resultados de dichas simulaciones
presentados en la Tabla 5.4. Conforme a los resultados, existieron las condiciones para la formacion de
precipitados en porcentajes de reduccion de antimoniato iguales o superiores al 50%, como fue el caso para
las simulaciones con la concentracion de Sb total del efluente. La concentracion de valentinita que puede
generarse se encontré en 0.005 mmoles L con una reduccién del 50% del Sh(V) total y de 0.01 mmoles L*
para una reduccion de 75% y 100% del Sb(V) total, siendo la concentracion generada al 50% de reduccién
la que se asemeja con la concentracién de Sb total en la purga determinada experimentalmente, la cual se

encontr6 en 0.004 + 0.003 mmoles L.
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Tabla 5. 4 Simulacion de especiacion con Sb total inicial: Precipitados

% Sb V .,
e o Concgntrauon
Lote Precipitado Estado estimada
del Sb 4
mmoles L
total
50 1a20 Senarmontita | Sobresaturado
1a?20 Valentinita Equilibrio 0.005
1a20 Senarmontita | Sobresaturado
1,2,15,16,18 y 19 Valentinita | Sobresaturado
75
3,4,5,6,7,8,9,10,11,12,13,1 . o
417y 20 Valentinita Equilibrio 0.01
1a20 Senarmontita | Sobresaturado
1,2,5,6,15,16,18 y19 Valentinita | Sobresaturado
100
3’4’7’8’9’170&/1;’012’13’14’1 Valentinita Equilibrio 0.01

Los resultados de la simulacién utilizando la concentracion de Sb inicial en el influente comparados
contra el pH y el % de eliminaci6n de Sb total se encuentran en la Figura 5.7. En todos los lotes, existieron
las condiciones para la formacién de valentinita cuando el porcentaje de reduccién fue del 50%, mientras que
para los porcentajes de 75y 100 de antimoniato reducido las condiciones fueron favorables en 14 de los 20

lotes, con un amplio margen de pH que va desde los 4.84 a 7.03.
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5.2 Etapa 2. Analisis de precipitados

El difractograma del resultado experimental de la muestra del reactor de sulfato reduccion (R1), asi

como las fases cristalinas identificadas, estruvita (MgNHsPO4(H.0)s), quermesita (Sh.0S,) y valentinita

(Sb203), en baja proporcidn, se muestran en la Figura 5.8.
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Figura 5. 8. Difractograma reactor sulfato reduccion (R1)

El difractograma del resultado experimental de la muestra del reactor de reduccion desasimilatorio

se muestra en la Figura 5.9. Las lineas punteadas muestran las posiciones de los picos de difraccion de la

muestra y las lineas rojas los de la fase cristalina valentinita o trioxido de antimonio (Sb20s).
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Figura 5. 9. Difractograma reactor desasimilatorio (R2)
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En el difractograma de la muestra R2, los picos son méas anchos y de baja intensidad comparados con
los de la muestra R1 en la que se revelan picos méas delgados e intensos. Esto quiere decir que las fases
cristalinas de la muestra R2, no poseen un orden de largo alcance, o bien, tienen un tamafio de cristal muy

pequefio.

La presencia de los precipitados de valentinita en ambos reactores y quermesita en el reactor de
sulfato reduccién indican que se llevd a cabo la reduccion del antimoniato presente en el influente por
mediacion biol6gica, ya que no podrian ocurrir estas transformaciones de manera meramente fisicoquimica.

La quermesita (Sh.0S;) es un precipitado mineral rojizo a menudo encontrado en pequefias
cantidades en yacimientos de antimonio. Tanto la valentinita (Sb,O3) como la quermesita, en la naturaleza,
son productos producidos por la degradacion de la estibina, la cual es desestabilizada en favor de la
guermesita, el producto menos oxidado. Este proceso tiene a ocurrir a temperaturas inferiores a 150 °C, como
resultado inherente de la oxidacion en la zona supergénica y por la interaccion con los elementos
atmosféricos, aunque también ocurre como un producto mineral primario en la degradacion de la pirita
(Birkholzer, J., 2008; Williams-Jones & Normand, 1997).

En agua tanto la quermesita y la estibina, son relativamente estables en condiciones reductoras,
anaerobias, con pH neutros a acidos y/o actividad de H.S, donde es posible que la quermesita controle la
actividad del Sh. La estibina puede degradarse y formar quermesita como se muestra en la siguiente reaccion
(Birkholzer, J., 2008; Deimar, 2008; Gun, G., 2014; Williams-Jones & Normand, 1997).

Sh,Ss(s) + H20(1) = ShS:0 +H*(aq) + HS(aq)

La oxidacion de la estibina bio-precipitada en sistemas de sulfato reduccion, puede oxidarse y
disolverse al exponerse al medio ambiente durante su transporte o almacenamiento. En condiciones cada vez
més oxidantes la quermesita forma senarmontita, Sb.Os(s), 0 valentinita, para a continuacion formar
cervantita Sb,04(s) como la forma més oxidada (Klimko et al., 2011; Maruska et al., 2000; Wang et al., 2013;
Xietal., 2020). En la Figura 5.10 se muestra un diagrama de las fases minerales simples del Sb en soluciones
acuosas, donde la quermesita se encuentra estable en un pH de 4 a 6. Aunque la valentinita puede llevar a la
formacion de estibina, en un margen de pH de 2-11, con la siguiente secuencia:
valentinita>senarmontita>estibiconita>estibina; no se ha reportado a la quermesita como un producto
intermedio. Ademas, el intervalo de disolucion de valentinita es mayor en al menos dos 6rdenes que el

intervalo de disolucion de la estibina. Adicionalmente han sido identificados microorganismos (Paraccocus
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versutus XT0.6) capaces de realizar la oxidacion de la estibina en condiciones anaerobias, en pH de 7.2, dando
como resultado la formacidn de minerales secundarios; sin embargo, la quermesita no ha sido reportada como
uno de estos. Lo anterior, sumado a que la tendencia del antimonio a oxidarse lentamente en soluciones
acidas, hace posible que la estibina en la muestra se haya degradado hasta formar la quermesita. Estudios
recientes ligan la adicion de ion ferroso al medio como un método para la preservaciéon del precipitado
(Antanasopoulos,1993; Biver, 2011; Birkholzer, J., 2008; Diemar, 2008; Gun, G., 2014; Loni et al., 2020;
Williams-Jones & Normand, 1997; Zhu et al., 2018).
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Figura 5. 10. Diagrama de pourbaix para fases minerales simples de antimonio (Diemar, 2008)

En el reactor R1 de sulfato reduccién es posible obtener ambos precipitados, debido a que los
consorcios microbianos que reducen el antimonio por via desasimilatoria y sulfato reduccion pueden coexistir
(Zhuetal., 2018). La ausencia de azufre elemental, en los precipitados del reactor de sulfato reduccion, podria
explicarse dado que la reducciéon de antimonato mediada biol6gicamente es mucho mas rapida que la
reduccion abidtica de antimonato por el sulfuro disuelto, lo que lleva a una cantidad de sulfuro formado
durante la reduccion abiética de Sb(V) al minimo y simultaneamente el sulfuro producido podria estar siendo
usado como un donador de electrones por otros microorganismos (Zhu et al., 2018).

En los precipitados de los reactores bioldgicos se ha reportado la aparicion en la composicion de
precipitados de minerales secundarios como cuarzo y dolomita. La estruvita MgNH4PO4(H-0)s), fue el Gnico
mineral secundario reportado en el reactor de sulfato reduccion, dicho mineral ocurre de forma natural por

medios fisicos y quimicos cuando las cantidades de magnesio, amonio y fosfato estan presentes, de igual
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manera también se atribuye al resultado de le degradacidn que ejercen las bacterias sobre la materia organica
(Momberg, 1992; Whitaker & Jeffery, 1970; Chen et al., 2019).

5.3 Etapa 3. Caracterizacion de las comunidades microbianas

En la Figura 5.11 se observa el calculo de la abundancia relativa de los consorcios microbianos de

las muestras tomadas tanto en los empaques como en la purga.
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Figura 5. 11. Caracteristicas de la comunidad microbiana dentro de los reactores: DE.
Desasimilatorio empaque; DP. Desasimilatorio purga; SE. Sulfato reduccion empaque; SP. Sulfato

reduccion purga.

La formacion de estruvita se atribuye a diversos microorganismos entre los que destacan Brucella,

Staphylococcus aureus, Pseudomonas calciprecipitans, Proteus mirabilis, Ureaplasma urealyticum,

Pseudomonas, Flavobacterium, Yersinia, Corynebacterium, Azotobacter, Bacillus pumilus y Myxococcus

xanthus. En sistemas de sulfato reduccion se ha atribuido a Acinetobacter calcoaceticus SRB4 la formacion

del precipitado (Da Silva et al., 2000; Han et al., 2015). En el reactor de sulfato reduccion se detectd la
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presencia en la biomasa del reactor de los géneros Pseudomonas y Acinetobacter, por lo que existe la

posibilidad de que la formacién del precipitado de valentinita se realizara por mediacion biologica.

5.3.1 Abundancia relativa en reacto de sulfato reduccion

En el empaque del reactor de sulfato reduccion se reporté con mayor abundancia los géneros
Petrimonas (23.07%), Methanolinea (14.47%), Cytophaga (10.40%), Clostridium (7.83%), Desulfocurvus
(6.5%), Desulfomicrobium (4.80%), Methanofolis (2.47%), Mesotaga (1.62%), Methanosaeta (1.57%), y
Desulfovibrio (0.8%). Adicionalmente, pero con menor abundancia, se reportdé Geobacter (0.06%). Mientras
que en la purga los géneros de mayor abundancia reportados fueron Petrimonas (13.86%), Methanolinea
(13.75%), Cytophaga (12.70%), Clostridium (7.82%), Desulfocurvus (6.9%), Pseudomonas (3.86%),
Mesotaga (1.98%), Syntrophobacter (1.85%), Aminobacterium (1.78%), Sedimentibacter (1.77%),
Desulfomicrobium (1.60%), Methanosaeta (1.56%), Synergistes (1.30%), Kosmotoga (1.06%) vy
Desulfovibrio (1.0%). Adicionalmente, pero con menor abundancia, se reporté Geobacter (0.07%).

La relacion DQO/SO, en el reactor de sulfato reduccion fue de 3.86, lo que proporciond las
condiciones para que los organismos sulfato reductores superaran en proporcion a las bacterias fermentativas
por la utilizacion del etanol, lo que tiende a suceder cuando la relaciéon DQO/SO4 es superior 0.5 (Sun et al.,
2016).

La aparicion en el empaque del reactor de los géneros de bacterias SRB como Petrimonas,
Desulfocurvus, Desulfomicrobium y Desulfovibrio, entre otros, asi como la aparicién de Geobacter y
Pseudomonas concuerda con lo reportado en la literatura para la eliminacion de Sb total por via sulfato
reductora en sistemas de flujo ascendente con lecho empacado (Chen et al., 2019; Zhu et al., 2018).
Particularmente, la aparicién en baja proporcién de los géneros Geobacter y Pseudomonas, podria sugerir
que se llevd a cabo la reduccidn desasimilatoria de manera simultanea en el sistema de sulfato reduccion (Zhu
etal., 2018). Adicionalmente, la presencia de géneros como Dethiobacter, y Desulfovibrio que pueden utilizar
sulfuros como aceptor de electrones (Sorokin et al., 2008), explica la ausencia de azufre elemental formado

durante la reduccién abiética del antimonato.

5.3.2 Abundancia relativa reactor de reduccién Desasimilatoria

En el empaque del reactor desasimilatorio se encontraron los siguientes géneros: Dysgonomonas
(54.76%), Methanolinea (9.3%), Bacteroides (8.90%), Commamonas (7.17%), Clostridium (1.5%),
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Bordetella 1.40%) Acquabacterium (1.26%), Syntrophobacter (1.48%) y Strenotophomonas (2.03%), asi
mismo, también fueron detectadas, en menor abundancia los géneros Acinetobacter (0.64%), Pseudomonas
(0.12%), Rhizombium (0.076%) y Shewanella (0.083%). Mientras que en la purga del reactor se encontraron
Dysgonomonas (26.53%), Methanolinea (9.89%), Commamonas (9.25%), Bacteroides (2.21%), Clostridium
(3.58%), Acidovorax (1.65%), Acquabacterium (1.58%), Acinetobacter (3.16%). Strenotophomonas (1.81)
%, Kosmotoga (2.06%) y Mesotoga (1.63%). Del mismo modo, también fueron reportadas en la purga, pero
en menor abundancia, los géneros Pseudomonas (0.58%), Geobacter (0.013%) y Rhizobium (0.028).

Conforme a lo reportado en la literatura, la aparicion de los géneros Pseudomonas, Geobacter y
Acinetobacter, concuerdan con lo reportado para sistemas desasimilatorios en la literatura (Zhu et al., 2018),
pero en bajas proporciones. Se encontrd6 mayor abundancia relativa del género Dysgonomonas, bacterias
gramnegativas, anaerobias facultativas, de forma cocobacilo, que han sido reportadas en consorcios en
sistemas de tratamiento bioldgico para la eliminacion de metales y que ademas se han clasificado algunos
microorganismos pertenecientes a este género como organismos generadores de electricidad. Este tipo de
microorganismos pueden ser capaces de trasferir electrones por medio de un pili conductivo, sintetizar
enzimas redox unidas a la membrana y estar involucrados en la oxidacion o reduccién de metabolitos
reducidos o mediadores redox solubles. Lo anterior sugiere que estos microorganismos pudieran presentar
los mecanismos para utilizar el antimonio como aceptor final de electrones en la cadena de la respiracion
(Awasthi et al., 2020; Boothman et al., 2006; Hofstad et al., 2000; Li et al., 2011).

5.3.3 Andlisis de diversidad

En la Tabla 5.5 se muestran los resultados de los indices de diversidad alfa y beta aplicados a los
resultados de la secuenciacion de ADN de la biomasa adherida a los empaques y en la purga al final del

experimento.
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Tabla 5. 5. Andlisis de diversidad

, , indices de diversidad Alfa | indices de diversidad Beta
Numero de | Numero de —
Muestra |, . . , ) indice
individuos | géneros Simpson Shannon Sorenson . .
Morisita-Horn
DE 43486 117 0.32 1.96 52.519%
DP 52711 140 0.11 3.02
SE 61465 113 0.11 2.78
37.45%
SP 46990 120 0.08 3.00
DE/SE 8.33%
DS/SP 31.11%

*DE, Desasimilatorio empaque; DP, Desasimilatorio purga, SE, Sulfato reduccion empaque; SP, Sulfato reduccién
purga

En el indice de Shannon, valores inferiores a 2 se consideran bajos en diversidad y superiores a 3 son
tipicamente interpretados como “diversos” (Pla, 2006). De acuerdo con los resultados mostrados en la Tabla
5.5, el indice de Shannon se encontro en el reactor desasimilatorio en 1.96 y 3.02 para el empaque y la purga
respectivamente, lo que indica que la biomasa suspendida cuenta con una diversidad mayor que la presente
en el empaque, aunque se puede considerar que ambas presentan una gran diversidad. En cuanto al reactor
de sulfato reduccion, el indice en el empaque se encontrd en 2.78 y en la purga en se entré en 3.00, por lo
que, de igual manera que en el desasimilatorio, la biomasa suspendida present6 una diversidad superior y
ambas comunidades se consideran diversas. Los resultados del indice Shannon concuerdan con los resultados
del indice de Simpson, los cuales se encontraron en valores inferiores a 0.5 en todas las muestras por lo que
se considera baja la probabilidad de que dos individuos tomados al azar de una muestra sean de la misma
especie (Magurran, 1988; Peet, 1974).

Se utiliz6 el indice de Sorenson para comparar las comunidades microbianas adheridas al empaque
y suspendida en cada reactor de forma independiente, el cual se encontr6 en 52.41% en el reactor
desasimilatorio y en 37.45% para el reactor de sulfato reduccidn, lo que indica que, el primero present6 una
mayor homogeneidad entre los géneros encontrados en el empaque y los expulsado en la purga del lote.
(Moreno, 2000). Los indices de Morista-Horn para la comparacion entre las comunidades de los empaques
de los reactores se encontré en 8.33% mientras que en la biomasa suspendida se encontr6 en 31.11%, lo que
indica que existe una mayor similitud entre la biomasa suspendida de ambos reactores, pero una muy baja
similitud entre las comunidades de los empaques (Baev & Penev, 1995; Gutierrez et al., 2012; Magurran,
1988; Moreno, 2000).
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6 CONCLUSIONES

Inicialmente se determiné la capacidad de eliminacion de Sb total por via desasimilatoria y sulfato
reductora empleando reactores de flujo ascendente con lecho empacado para el tratamiento de aguas,
encontrandose un porcentaje de eliminacion promedio de 28.43 + 15.02 % en el reactor desasimilatorio,
mientras que para el reactor de sulfato reduccion el porcentaje de eliminacion se encontré en 58.88 + 11.72
%. En ambos reactores se lograron porcentajes de eliminacidn de Sb total inferiores a los reportados para otra
configuracion de reactores (sistema en lote) (Chen et al., 2019; Zhu et al., 2018).

Por otro lado, fue posible comprobar las posibles vias metabdlicas al destino final del Sb total
analizando la composiciéon de los precipitados producidos, por via desasimilatoria y sulfato reductora,
mediante la técnica de difraccion de rayos X. Los resultados demostraron que en el reactor de sulfato
reduccion se obtuvo valentinita y quermesita, la cual fue el producto de la rapida oxidacion que sufre la
estibina al desestabilizarse por entrar en contacto con el medio ambiente como consecuencia de una pobre
preservacion de la muestra; en tanto que el Sb que no precipité permanecié disuelto, la especie trivalente en
la forma de complejos azufrados y la especie pentavalente hidrolizado como antimoniato. En el reactor
desasimilatorio los resultados mostraron que se obtuvo valentinita, lo que comprueba que se llevé a cabo la
reduccién con mediacién bioldgica por via desasimilatoria. EI Sb que no precipité permanecié disuelto
hidrolizado como antimoniato.

La caracterizacion filogenética de las comunidades microbianas en la biopelicula del empaque y en
la purga de los reactores anaerobios de flujo ascendente con lecho empacado demostré que en el reactor
desasimilatorio se encontraron los géneros asociados a la reduccion desasimilatoria Pseudomonas, Geobacter
y Acinetobacter, pero en baja proporcién en comparacion con el género Dysgonomona, el cual presentd la
mayor abundancia relativa, tanto en el empague como en la purga. Dicho género ha sido reportado en
consorcios en reactores para el tratamiento bioldgico para la eliminacion de metales y que ademas se han
clasificado algunos microorganismos pertenecientes a este género como organismos generadores de
electricidad, por lo que se puede inferir que este organismo podria estar relacionado con la reduccion
desasimilatoria. Sin embargo, se requieren mas estudios para determinar el rol del microorganismo en la
eliminacion de Sb. En el reactor de sulfato reduccion hubo una predominancia de géneros de bacterias sulfato
reductoras, aunque también hubo hallazgo de los géneros asociados a la reduccion desasimilatoria, pero en
baja proporcion Pseudomonas, Geobacter y Acinetobacter.

Finalmente, de la evaluacién de la eliminacion antimonio total en agua residual sintética por vias
desasimilatoria y sulfato reductora en reactores anaerobios de flujo ascendente con lecho empacado a nivel
laboratorio, se puede concluir que el reactor de sulfato reduccion tiene una capacidad superior para la
eliminacion del antimonio del agua residual sintética en comparacion con el reactor desasimilatorio, sin
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embargo, presenta la desventaja de que requiere de la adicién de sulfato, el cual aunque es posible encontrarlo
en aguas residuales de la mineria, podria estar escaso en otras fuentes que originen la contaminacién de aguas
con Sh, por lo que la ruta desasimilatoria, se presenta como una via mas econémica para el tratamiento de

agua contaminada con antimonio.

58



7 RECOMENDACIONES

En el reactor desasimilatorio los resultados tanto experimentales como de la simulacién, demostraron
que los mejores porcentajes de eliminacion de Sb total se obtuvieron cuando el pH se encontrd préximo a la
neutralidad, por lo que seria necesario realizar experimentos fijando este factor para determinar si es posible
incrementar el % de eliminacion, eligiendo distintos valores de pH considerando que la valentinita puede
formarse y mantenerse relativamente estable en un margen de pH de 4 a 7, pero que los microorganismos
encuentran las mejores condiciones en pH cercano a la neutralidad. De igual manera, en consideracién que
el precipitado formado es en realidad la combinacion de senarmontita y valentinita, son necesarios
experimentos con diferentes valores de pH que podrian ayudar a esclarecer si el pH esta relacionado con la
composicidn del precipitado y si es posible obtener un precipitado mayoritariamente compuesto por una sola
fase cristalina. También se recomienda reemplazar el medio mineral por un medio habitualmente usado para
incentivar la reduccion de metales por mediacién biol6gica por via desasimilatoria (Abin & Hollibaugh, 2013;
Widdel et al., 1983; Zhu et al., 2018), lo que podria influir en mejorar el porcentaje de eliminacion; o en su
defecto, adicionar al medio una sal que proporcione mejores condiciones para los microorganismos capaces
de funcionar como mediadores redox en la reduccién del antimonio, como Na;MoQO4+2H-0, dado que se ha
reportado que la molibdopterina oxidorreductasa se transcribe en respuesta a la reduccion del antimoniato, lo
gue indica que codifican la unidad catalitica de la enzima antimoniato reductasa, donde dichas enzimas
podrian tener una unién a cofactor de molibdeno 4Fe-4S (Shi et al., 2019).

Para el reactor de sulfato reduccion, la adicion de iones de hierro deberia prevenir la oxidacién de las
fases cristalinas en la purga de los reactores (Loni et al., 2020). Al igual que en el reactor desasimilatorio, los
mejores porcentajes de eliminacion de Sb total se encontraron cerca de la neutralidad, sin embargo, se ha
demostrado que un pH neutro se encuentra en detrimento de las caracteristicas del precipitado el cual tiende
a disociarse en compuestos azufrados, pero que a un pH de 6.3 se encuentran las mejores condiciones 6ptimas
para la formacion de la estibina, por lo que un pH entre estos dos valores podria ser éptimo para la
transformacion del Sb reducido a precipitado.

Adicionalmente se sugiere realizar un experimento para determinar el papel del género
Dysgonomonas, en la reduccién de antimoniato, dada la evidencia que sugiere que este tipo de organismos
pudieran tener la facultad de funcionar como mediador redox (Boothman et al., 2006; Li et al., 2011). Lo
anterior se podria realizar utilizando un cultivo puro.

La recuperacion de los precipitados de valentinita y estibina es también de interés dado que pueden
tener valor comercial (Abin & Hollibaugh, 2013; Zhu et al., 2018). Los reactores de flujo invertido de lecho
suspendido han demostrado mejores rendimientos para la recuperacion de precipitados en sistemas de sulfato

reduccion con separacion de la biomasa (Villa Gomez & Denys, 2013); en consideracion de lo anterior, dicha
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configuracion de reactor podria ser utilizadada para la recuperacion de precipitados de antimonio en sistemas

de sulfato reduccién y desasimilatorio
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