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Resumen

A través del proceso de produccién convencional de cloro-dlcali, se producen elevadas cantidades de lodos
residuales contaminados con mercurio (Hg). La inapropiada manipulacién y disposicion de estos lodos puede
causar un peligro ambiental. El comportamiento de lixiviacién del Hg presente en estos lodos mercuriales,
procedentes de una planta de cloro-alcali que todavia estd en funcionamiento, se investigd mediante la prueba
aleman DIN 38414-S4. El contenido de mercurio total de las muestras se mostré por encima de 1500 mg/kg ,
permitiendo clasificar el material como residuo peligroso y de alto mercurio.

Las concentraciones de Hg en los lixiviados para ambas muestras fueron superiores a 0,02 mg/1, valor esta-
blecido por la Directiva de la Comunidad Econémica Europea (CEE) en 1991 sobre disposicién final en ver-
tederos , como limite mdximo de mercurio para su disposicion en vertederos. Las altas concentraciones de la
muestra 2 sugirieron la presencia de especies mas solubles de mercurio, tales como el HgC12. Los resultados
indican que el método utilizado para estabilizar el lodo en dicha industria, no ha sido suficientemente eficaz, y
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justifican la precaucion sobre los sitios de disposicion existentes asi como la gestion futura de estos residuos
mercuriales altamente peligrosos.

Palabras claves: Mercurio, Residuos mercuriales peligrosos, Movilidad del mercurio, Prueba de lixiviacién.

Abstract

Through the conventional chlor-alkali production process, highly mercury (Hg) contaminated waste sludges
are produced. Improper handling and disposal of this sludge may cause an environmental hazard. The leaching
behavior of Hg of land disposed mercurial sludge, originating from a chlor-alkali plant that still is in operation,
was investigated using the German DIN 38414-S4 test. The total mercury content of the samples was above
1500 mg/kg, allowing the material to be classified as hazardous and high mercury waste. Concentrations of Hg
in the leachates for both samples were higher than 0.02 mg/1 stipulated by the 1991 EEC Landfill Directive
Draft as a maximum limit for a waste that is to be landfilled.

The high concentrations of Sample 2 suggested the presence of rather soluble mercury species such as HgC12.

Results indicate that the approach used to stabilize the sludge has not been sufficiently effective, and warrant
caution about existing disposal sites and future management of these mercury containing wastes.

Keywords: Mercury, Hazardous mercurial wastes, Mercury mobility, Leaching test.
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Introduccion

Las plantas de cloro-élcali con celdas de mercurio (MCCAP) producen cloro y sosa cdustica por electrélisis de
salmuera, utilizando mercurio como cédtodo. En este proceso, son manejadas grandes cantidades de mercurio y
debido a la alta presion de vapor de mercurio a bajas temperaturas, considerables cantidades de mercurio son
emitidas a la atmdsfera, a causa de derrames o fugas en las celdas de mercurio y otras actividades (Southworth
G.R.,2004).

Aunque este proceso se basa en la tecnologia del siglo XIX, MCCaPs en todo el mundo, todavia representan
aproximadamente el 15% de la demanda mundial de mercurio, y son una fuente importante de contaminacioén
por mercurio local y global (Biester H., 2002); (Landis M. S., 2004); (Ulrich S., 2007); (K., 2009); (Reis A.
T., 2009).

Estimaciones mas recientes indican que las emisiones de la industria del cloro-dlcali son responsables de cerca
del 17% o 40,4 t/afio de emisiones antropogénicas de mercurio (Pacyna E. G., 2006). Estos procesos no se
consideran ya una buena préactica industrial. El comité de prevencion integrada y control de la contaminacion
(IPPC) de la Unién Europea ha indicado que las instalaciones de cloro-élcali requieren la obtencion de licen-
cias basadas en las mejores técnicas disponibles (200811/ EC, 2008). La tecnologia para la produccién de cloro
y sosa céustica base mercurio debe ser sustituida por otras tecnologias que son mas compatibles con el medio
ambiente, tales como las que implican el uso de diafragma y celdas de membrana.

En las ultimas décadas, los procesos celdas de membrana y diafragma han sustituido a la tecnologia de celdas
de Hg en Europa, Estados Unidos y Japén (Mukherjee A. B.,2004). Muchos propietarios de plantas en Europa
y EE.UU. ya han anunciado planes para el desmantelamiento antes del 2020.

Sélo alrededor de 50 plantas no han anunciado sus planes o no estdn obligadas a desmantelar en 2020 debido
a que su produccién combinada es bastante pequefia, por lo que la conversion de estas plantas restantes es
factible. Segun los datos recopilados por el PNUMA durante el inventario mundial de celdas de mercurio en
instalaciones de cloro-dlcali (PNUMA, 2009), 100 instalaciones en 44 paises hoy tienen produccién de cloro
industrial empleando tecnologia de catodo de mercurio. Sin embargo, s6lo 12 paises cuentan con un plan de
cierre o conversion a tecnologias sin mercurio durante el periodo 2010 a 2015 (Tabla 1).
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Tabla 1. Los paises con las mds altas capacidades de produccion de cloro empleando celdas de mercurio

Plantas de | Capacidad de | Planes para cierre o conversion a tecnologia sin mercurio
Pais celdas de | produccion de 2010-2015
mercurio | claro afio 2010*
e Ludwigshafen (BASF) no especifica la fecha de conver-
sion o cierre en el permiso.
e Akzo Nobel (Ibbenburen), la conversion o cierre estiman
Alemania 6 870 entre 2010-2015.
e Fecha de conversion o cierre de Evonic (Degussa) no se
especifica en el permiso.
e Akzo Nobel (Frankfurt), conversioén estimada para el afio
2010.
Espaiia 7 732 Todas las plantas de Espafia tienen que submitir su plan de
cierre o conversion para el 2011.
* Planta Jarrien espera su conversion tecnolégicaen el 2012.
Francia 6 690 e Solvay Tavaux - 2 plantas estdn fuera de las 4 unidades
que emplean mercurio, una planta se convirtié en el 2010.
Estados Unidos 4 437
Bélgica 2 420 Las plantas Tessenderlo y Antwerp planean cambiar a tecnolo-
gfa de membrana en el 2015 y 2012 respectivamente.
Rusia 3 401
Irdn 4 332
Reino Unido 1 277
Brasil 4 217
Cuba® 1 7

* En miles de toneladas de capacidad de cloro. ° Cuba en comparacién.
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En Cuba, la produccién de cloro y sosa cdustica se inicié a mediados de los afios 30 en la ciudad de Sagua La
Grande, situada en el centro del pafs. La planta tiene una capacidad de produccién por dia de 48 toneladas de
cloro gaseoso y 108 toneladas de sosa cdustica en una concentracién del 50%.

En la actualidad, la Electroquimica “Elpidio Sosa”, la tinica industria de este tipo en el pafs, cubre la demanda
interna de estos productos y el excedente se exporta a la region del Caribe. En el 2008, el gobierno cubano
aprobd los planes para un cambio en la tecnologia de celdas de mercurio a la tecnologia basada en membranas.
Si bien esta transicion evitarfa una mayor produccion de residuos contaminados con mercurio, miles de tonela-
das de lodos mercuriales se almacenan actualmente en los alrededores de la planta, lo que constituye un posible
riesgo para la salud humana y el medio ambiente si es que no se toman acciones para su adecuado tratamiento.

En la evaluacion de los riesgos ambientales, las pruebas de lixiviacion pueden proporcionar informacion sobre
la movilidad/disponibilidad esperada de los metales peligrosos a través del agua y aguas subterrdneas, el suelo,
los sedimentos y los residuos s6lidos. En la literatura, dos tipos de pruebas de lixiviacién se distinguen para
determinar la movilidad de los metales pesados en las muestras: pruebas individuales por lotes/dindmicas y
pruebas de extraccion multiple/flujo continuo (R. C. V., 2008) .

Las pruebas individuales de extraccién por lotes tipicamente implican mezclar una muestra con una cantidad
especifica de la solucion de lixiviacion sin renovacion de la misma (Ecology, 2003) (Bayar S., 2009). En ensa-
yos de lixiviacién dindmica, donde el tiempo es también una variable importante, una cantidad especifica de la
soluciodn de lixiviacién y material de ensayo se mezclan y la solucién de lixiviacion se renueva periddicamente
o de forma continua. La mezcla se realiza en un periodo relativamente largo de tiempo (dias o meses), en com-
paracion con las pruebas de extraccién de lotes individuales (Fytianos K ., 1998).

El ensayo de lixiviacion DIN 38414-S4 es un método de lixiviacién dindmica para la evaluacién del impacto
ambiental. Ha sido desarrollado por el Instituto Aleman de Normalizacién (DIN) en 1984. Se utiliza habitual-
mente para evaluar la lixiviacién de metales para su disposicidn final en vertederos (Viguri J., 2000); (Kylefors
K., 2003); (Kazi T. G., 2005); (Gonzalez-Fernandez 0., 2009). Segin (Quevauviller P. H., 1996) la prueba
DIN es un método simple para evaluar aquella fraccién de mercurio méas débilmente unida a la matriz sélida,
que sea facilmente movilizable o biodisponible en las muestras de residuos s6lidos o suelo contaminado.

El limite permisible de mercurio en el liquido lixiviado es de 0,02 mg/I de acuerdo con la legislacién de 1991
de la Comunidad Econémica Europea (CEE) en su Directiva sobre disposicion en vertederos (Bayar S., 2009).

Los residuos sélidos conteniendo mercurio son generados en la industria cubana después de mezclar el mercu-
rio agotado de la celda electrolitica con sulfuro de sodio en un primer paso, y con cloruro de sodio, carbonato
de calcio, hidréxido de magnesio y la tierra de diatomeas en un segundo paso. Actualmente, este lodo mercurial
constituye un riesgo ambiental pues estd dispuesto en nichos de hormigén. El contacto con el agua subterranea
o la lluvia puede hacer que el mercurio se filtre y contamine el suelo y las aguas subterrdneas. Estudios sobre
el comportamiento de lixiviacion de los lodos mercuriales generados en la industria de cloro-alcali no estdn
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disponibles. En el presente trabajo, se utilizé la prueba de lixiviacion DIN-S4 para evaluar las liberaciones de
mercurio a partir de este lodo contaminado. El objetivo principal de este estudio es evaluar el riesgo ambiental
real que este lodo mercurial representa para el hombre y el medio ambiente.

Materiales y métodos
Descripcion del sitio

Las muestras de lodo mercurial se tomaron de un sitio cerca de la planta electroquimica que produce cloro y
sosa, ubicada al norte de la region central de Cuba. El lodo mercurial generado por el proceso electrolitico esta
enterrado en nichos de concreto dispersos alrededor de la fabrica. Los nichos son de 9.5 m de largo, 4,5 m de
ancho y 3,5 m de alto. Los mismos, permiten el almacenamiento de 150 m? de lodo mercurial.

Muestreo y preparacion de las muestras

Dos muestras fueron recolectadas en diferentes nichos. La muestra 1 ha estado un afio y cuatro meses en el
nicho, mientras que la muestra 2 ha tenido un tiempo de residencia de s6lo cuatro meses en el nicho antes del
muestreo. Cada muestra se prepar6 como una muestra compuesta de cantidades iguales de los lodos extraidos
de tres puntos diferentes en una linea diagonal, a 20 cm de los dos extremos de los nichos y en el punto central,
asi como a tres profundidades: 0-20, 20-40 y 40-60 cm (C ., 2004). Inmediatamente después de su llegada al
laboratorio, las muestras se secaron al aire durante siete dias, trituradas a mano en un mortero, pasadas por un
tamiz de 2 mm y mezcladas completamente.

Caracterizacion de las muestras

El pH de los residuos sélidos se midié después de 18 horas utilizando un medidor de pH modelo Orion 520
(Orion, Boston, MA, EE.UU.) en una suspension de 50 ml de agua destilada con 10 g de lodos mercuriales
(Cottenie A ., 1982). La materia organica se estimé pesando 1g de la muestra antes y después de calcinacién a
400 °C durante 2 horas (Van Ranst E., 1999). El contenido de carbonato se determind por titracién en retroceso
de un exceso de 0,50M de H2S04 adicionando 0,25 g de la muestra con 0,5 M de NaOH (E . N.R., 1982). La
capacidad de intercambio catiénico (CIC) a pH neutro se determiné por el método de acetato de amonio (S.,
1996) utilizando 5 g de la muestra de lodo mercurial.

Para determinar el contenido de cloruro, 1g. de muestra de lodo se suspendié en 50 ml. de 0,15mol/l de
HNO3 y se agit6é durante 30 minutos. El filtrado se valoré con 0,05mol/l de AgNO3 con punto final de detec-
cién potenciométrica (Van Ranst E., 1999) usando un potenciémetro Metrohm 761 Compact IC (Metrohm,
Herisau, Suiza).
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El contenido total de mercurio se determind mediante la técnica de espectrofotometria de absorcién atémica
por vapores frios (Mercury Analyzer MAS-50, Coleman, Oak Brook, Illinois, EE.UU.), después de una des-
truccién especifica segtin lo reportado por (Cottenie A., 1982). El procedimiento de destruccion implicé la
adicién de 0,05 g de V205, y 10 ml de HNO3 concentrado a 0,5 g de muestra, con una digestién de 30 minutos
a 160°C. Después de que las muestras se enfriaron se afadieron 15 ml. de H2S04 concentrado y la digestion
se completd durante 2 horas sin calentamiento adicional.

Una solucién estandar de 0,25 mg/l de mercurio se prepard a partir una solucién patrén de 1000 mg/1 (Solu-
cién Estdndar Mercury, Merck, Darmstadt, Alemania). La curva de calibracién se obtuvo midiendo la trans-
mitancia después de la inyeccion de diferentes volimenes (0,0,5, 1, 2,4 y 8 ml). El contenido pseudo-total de
metales se determind después de la destruccion en agua regia (M., 1990), utilizando la técnica de Espectrome-
tria de emision Optica con plasma acoplado inductivamente (ICP-OES, Vista MPX CCD simultanea, Varian,
Mulgrave VIC, Australia). Cada determinacion se realizé por triplicado y todos los reactivos utilizados fueron
de grado analitico.

Prueba de Lixiviacion DIN384 14 -54

El nivel de lixiviaciéon de Hg presente en el lodo mercurial se evalué mediante el ensayo de lixiviacion
DIN38414-S4 (38414-S4, 1984). La razén liquido a sélido (LIS) se establecié como la relaciéon mésica entre
el agente lixiviante y la muestra de lodo durante la lixiviacion. La relacion LIS acumu lativa oscilé desde 10
hasta 40.

5g. de residuos sélidos se transfirieron a un tubo de centrifugado (volumen 100 ml) y se suspendieron en 50 ml.
de agua destilada como agente de lixiviacion, correspondiendo con una relacién LIS de 10. Las suspensiones
se agitaron de forma continua utilizando un agitador mecanico del tipo “end over end” a 30 rpm.

Después de 24 horas, se centrifugaron las muestras (Megafuge 1.0, Heraeus Instruments GmbH, Heraeus, Ale-
mania), durante 12 minutos a 3000 rpm para permitir la sedimentacion de los materiales suspendidos. La so-
lucién sobrenadante se decantd y se filtré empleando un filtro de membrana de tamaiio de poro de 0,45 micras
(CM, Porafil, Macherey-Nagel, Diiren, Alemania). Se afiadié agente de lixiviacion fresco, y el procedimiento
de extraccion se repiti6 hasta que se tuvieron las 4 fracciones.

Después de la determinacion del pH y la conductividad eléctrica de la muestra de lixiviado, se acidificé a un
pH por debajo de 2 con HNO3 concentrado para almacenar la muestra antes del andlisis de mercurio. Todas las
extracciones se llevaron a cabo por triplicado. La conductividad eléctrica se midio en los extractos utilizando
un microprocesador medidor de conductividad (LF 537, Weilhem, Alemania).

El pH se determiné potenciométricamente usando un pH-metro modelo Orion 520 (Orion, Boston, MA,
EE.UU.). La medicién de los metales Ca y Mg se realizé mediante ICP-OES (Vista MPX CCD simulténea,
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Varian, Mulgrave VIC, Australia). Por otra parte la técnica de fotometria de llama (ELEX 6361, Eppendorf,
Hamburgo, Alemania) se utilizé para determinar la concentracion de los metales Na y K.

El contenido total de mercurio en los lixiviados se determiné empleando la técnica de espectrofotometria de
absorcién atémica por vapores frios (Mercury Analyzer MAS-50, Coleman, Oak Brook, Illinois, EE.UU.).
Para el andlisis, una alicuota de 20 ml de solucién de la muestra, 10 ml de HNO3 concentrado y 15 ml de
H2S04 concentrado se anadieron en 250 ml de matraz volumétrico y se diluyé a ese volumen con agua desio-
nizada. La calibracién se realizé como se ha explicado antes. El limite de deteccién (LDD), definido como
tres veces la desviacion estdndar de las muestras de partida fue de 0,02 mg/l. Todos los analisis se llevaron
a cabo por triplicado.

Resultados

Caracteristicas quimicas del residual solido

El lodo mercurial exhibié un pH alcalino de 9.3 a 9.4 (Tabla 2). Esto es causado por la presencia de carbonato
de calcio e hidréxido de magnesio, dos componentes afiadidos durante la estabilizacion del producto residual.

Tabla 2 . Caracteristicas quimicas del lodo mercurial

Ph.D. Yailen Busto Yera

Parametros Muestra 1 Muestra 2
pH-H,O 9.3 (0,03) 94 (0,03)
Materia orgdnica 158 (5,1) 102 (5.8)
CaCO, (g/kg) 667 (5,8) 733 (5.8)
Cloruros (g/kg) 57.2(04) 60.5 (1,8)
CIC" (cmol/kg) 11.8 (04) 7.8 (0,3)

Valores entre paréntesis representan la desviacion estandar de tres réplicas.
Capacidad de intercambio cataténico.

Fuente: autora.

El contenido de carbonato estaba en el orden de 60-70%, mientras que el andlisis de metales pseudo totales
reveld altas concentraciones de Ca 'y Mg (Tabla 3). Aproximadamente 300g. de tierra de diatomeas se utiliza
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para la produccién de 1kg. de lodo mercurial, por lo que también contribuye en el nivel de carbonato en el
producto final de residuos.

Tabla 3. Contenido pseudo-total de metales en el lodo mercurial.

Contenido de metales Muestra 1 Muestra 2
Ca(g/kg) 223 (1) 275 (3)
Mg (g/kg) 32(0,2) 18 (0,2)
Fe (g/kg) 10 (0,1) 10 (0.4)
Hg (g/kg) 5.6(0,2) 1.5(0,1)
Pb (mg/kg) 44 (14) 58 (44)
Zn (mg/kg) 177 (2) 181 (0.5)
Ni (mg/kg) 31(0,3) 23 (1)
Cu (mg/kg) 169 (1) 455 (4)
Cr (mg/kg) 40 (0.4) 27 (1)
Cd (mg/kg) 1.8 (0,1) 2.6(0,1)
Mn (mg/kg) 235(1) 232 (2)
Valores entre paréntesis representan la desviacion estandar de tres réplicas.

Fuente: autora.

La tierra de diatomeas también contiene alrededor de 6% (w/w) de la materia orgdnica y aproximadamente 2%
(w/w) de Fe (E. A. L., 1998). Esto explica las concentraciones relativamente altas de hierro (Fe) en el lodo
mercurial. Niveles elevados de cloruro, en el orden de 50 g/kg se encontraron, lo que indica la presencia de una
cantidad sustancial de sales solubles.

Entre las muestras, los contenidos totales de mercurio difieren por un factor de tres, que apuntan a una mar-
cada variabilidad en la produccién de dichos lodos mercuriales. En ambas muestras, las concentraciones de
mercurio fueron muy superiores a 260 mg Hg/kg de lodo, por lo que los materiales se clasifican como residuos

QO



Evaluacion de la lixiviacion de mercurio en residuos peligrosos en industrias de Cloro-Sosa Ph.D. Yailen Busto Yera

peligrosos y de alto contenido de mercurio de acuerdo a la EPA de EE.UU. (USEPA , 2008). Otros elementos

traza potencialmente toxicos se encontraron en niveles superiores a los rangos normales presentes en los suelos
(H., 1984).

Lixiviacion real

El ensayo de lixiviacién DIN S4 proporciona indicaciones sobre la liberacién de los elementos cuando se pone
en contacto el material contaminado con cantidades crecientes de agente de lixiviacion.

Los altos valores de pH de los lixiviados (Tabla 4) son resultado de la presencia de hidréxidos libres propor-
cionados por el Mg(OH)2 utilizado durante la preparacion de los lodos. Para las dos muestras el pH aument6
atn mds en la segunda fraccion. Este aumento puede reflejar un efecto cinético, donde los lodos inicialmente
secos interactian mas lento con el agente de lixiviacién afiadido que el lodo himedo en las fases de extrac-
cién subsiguientes. Los valores altos de conductividad eléctrica en la primera fraccién revelan la presencia
de cantidades significativas de sales solubles. Este lixiviado se clasifica como altamente salino segtin la FAO
(Rhoades J., 1992).

Tabla 4 . pH y conductividad eléctrica en fracciones de la prueba de lixiviacién DIN384 14-S4a

Razoén L/S
Muestras 10 20 30 40
pH
1 9.49 (0,06) 9.92 (0,05) 9.97 (0,03) 9.97 (0,01)
2 9.51 (0,03) 9.84 (0,05) 9.8 (0,05) 9.65 (0,02)

Conductividad eléctrica (mS/cm)

1 19.1 (0,2) 242 (0,04) 0.58 (0,01) 0.25 (0)

2 19.7 (0,11) 2,19 (0,02) 0.48 (0) 0.18 (0)

Valores entre paréntesis representan la desviacion estandar de tres réplicas.

Fuente: autora.
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Esto puede ser principalmente NaCl segun lo sugerido por los niveles muy altos de Na en comparacién con
los otros cationes presentes en los extractos (Tabla 5, tenga en cuenta que Na estd en g/l). El sodio se utiliza
en diferentes puntos del proceso de produccion de cloro-élcali, como materia prima (NaCl) en el proceso de
celda electrolitica y como Na2S afiadido al lodo residual para estabilizar el Hg en el lodo. La rdpida dismi-
nucion de la conductividad eléctrica con el aumento de relacion L/S acumulada, indica la eliminacién de las
sales solubles durante los pasos consecutivos de la prueba de lixiviacion. A diferencia del Na, el K y en menor
medida del Mg, las concentraciones de Ca fueron mds constantes en las fracciones posteriores (Tabla 5). Esta

observacion es consistente con la limitada solubilidad de los carbonatos de calcio.

Tabla 5 . Concentracion de metales en las fracciones de la prueba de lixiviaciéon DIN38414-S4a

Razoén L/S 10 20 30 40

Muestra 1

Na (g/1) 3.75 (0,09) 0.44 (0,01) 0.092 (0,02) 0.041 (0,01)

K (mg/l) 23.6 (0,87) 3.8 (0) 1.73 (0,23) 1.13(0,12)

Ca (mg/l) 241 (0,18) 1.61 (0,07) 1.04 (0,04) 1.19 (0,04)

Mg (mg/l) 10.2 (1,76) 0.93(0,12) 0.27 (0) 0,29 (0,05)
Muestra 2

Na (g/1) 4.05(0,12) 0.4 (0,003) 0.074 (0) 0.031 (0,004)

K (mg/l) 9.67 (2,67) 1.67 (0,23) 0.73 (0,23) 0.67 (0,12)

Ca (mg/l) 2.51(0,05) 1.65 (0,03) 1.2 (0,05) 1.66 (0,09)

Mg (mg/l) 8.56 (0,54) 0.71 (0,03) 0.27 (0) 04 (0,01)

Valores entre paréntesis representan la desviacion estandar de tres réplicas.

Fuente: autora.

Las concentraciones de Hg en las fracciones de la prueba DIN difieren en gran medida, por mas de un orden
de magnitud, en tre las dos muestras (Figura 1). En general, las concentraciones de Hg disminuyeron en frac-
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ciones posteriores de la prueba de lixiviacion DIN, aunque la muestra 2 exhibié un aumento pronunciado, por
un factor de tres, en la concentracion de mercurio en-la segunda fraccién en comparacion con el primero. Es
dificil explicar el diferente comportamiento entre los lodos teniendo en cuenta que las caracteristicas quimicas
de ambos lodos verificadas experimentalmente fueron similares (Tabla 2).

Como la muestra 1 es un afio mayor, estuvo mds limitada la liberacion de Hg en esa muestra, a pesar de su ma-
yor contenido de Hg total (Tabla 3), esto puede atribuirse a un efecto de envejecimiento. Sin embargo, también
podria revelar una variabilidad significativa en la calidad de la estabilizacion aplicada a los lodos mercuriales.

Un mues treo y andlisis de los lodos producidos regularmente seria necesario para determinar la variabilidad
en la produccidn. La lixiviacion acumulada que mostré el mercurio en las muestras puede ser descrita por una
ecuacion logaritmica, segun:

CMR,=2.00In(L/S)-2.97

CMR, = 64.2In(LI S) - 129

Donde: CMR representan el mercurio acumulado en la lixiviacién en mg/kg de lodo seco, y L/S representa la
relacion liquido/sélido. Los subindices representan los nimeros de la muestra. Los valores de R2 de las ecua-
ciones 1y 2 fueron de 0,995 y 0,9904 respectivamente. Ecuaciones similares fueron reportadas por (R. C. V.,
2008) para describir la lixiviacion del mercurio y otros metales en suelos contaminados.

La pendiente de cada ecuacion se puede considerar como una medida de la intensidad de la lixiviacién de Hg,
y representa una ten dencia del Hg para ser liberado de la matriz de lodos. La lixiviacién acumulada de Hg
durante todo el ensayo. de lixiviacion ascen dié a menos de 0,1% para la muestra 1, pero estuvo en el orden de
7,0% para la muestra 2, que arroj6 un contenido total de Hg inferior pero una lixiviacién mucho mas intensiva.

La Directiva del Consejo 91/689/CEE, relativa a los residuos peligrosos es ampliamente utilizada para la ca-
racterizacion de los residuos antes de su vertido al medio ambiente. La Directiva establece cudndo un residuo
puede ser considerado un “desecho peligroso”. Asimismo, define los valores de concentracidn limite para cada
constituyente peligroso y los métodos de prueba aplicables (91/689/EEC, 1991).

De acuerdo con esta directiva, la prueba DIN38414-S4 se utiliza normalmente para caracterizar el compor-
tamiento de lixiviaciéon de compuestos en la muestra. El valor limite para la concentraciéon de mercurio en el
lixiviado es de 0,02 mg/l (Bayar S., 2009).

Las concentraciones de mercurio en todas las fracciones de la muestra 2, por mucho, superan este limite permi-
sible (Figura 1). Aunque la muestra 1 mostré una liberaciéon mucho mads lenta de Hg, los valores de las concen-
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traciones en todas las fracciones fueron todavia cien veces por encima del limite permisible. Estos resultados
permiten establecer que el material estudiado es un residuo altamente peligroso.

Figura 1. Concentracién de Mercurio en las fraccion de la prueba de lixiviacién DIN S4 en incrementos de la razones L/S para las
dos muestras de lodos mercualires
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Fuente: autora.

Se desprende de los datos de la prueba de lixiviacién que el tratamiento actual de los residuos de mercurio
no es lo suficientemente eficaz para estabilizar el mercurio en dicha matriz. La lixiviacién a largo plazo y la
migracion de contaminantes de los residuos dispuestos inadecuadamente pueden dar lugar a la contaminacion
de las aguas superficiales y subterrdneas (1., 1998). Por lo que son necesarios para evaluar la posible liberacion
de mercurio de la matriz de lodo realizar ensayos de lixiviacién a largo plazo. Sin embargo, es bien sabido
que la lixiviacion y la biodisponibilidad de metales traza en suelos y sedimentos dependen de sus asociaciones
quimicas y fisicas (N. B.J., 1991); (G., 1993); (N.M . L., 1997).

Los metales en suelos y sedimentos pueden formar fases minerales especificas, estar enlazados libremente en
sitios intercambiables, co-precipitar, ser absorbidos en fases minerales, fijados por la materia orgénica y sul-
furos o estar enlazados estructuralmente en las estructuras de alumino-silicato (Belzile N., 1989). El destino,

transporte y la biodisponibilidad del mercurio en el lodo dependen de la especie en la que estd presente (Liu
G., 20006).

El sulfuro de mercurio (HgS) es polimoérfico, existente como el usualmente visto rojo (o), forma conocida
como cinabrio y en forma metaestable color negro (f3), el metacinabrio . Ambas formas son muy insolubles en
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agua (Brandon N . P., 2001). El negro HgS (metacinabrio) se forma por la adiciéon de H2S o Na2S a los iones
acuosos Hg2+ y existe indefinidamente a temperatura ambiente sin formacion de cinabrio (Brandon N. P.,
2001). La estabilizacion de los lodos de mercurio en la industria cubana utilizando el Na2S pretende convertir
el mercurio en HgS insoluble.

Las elevadas concentraciones de Hg observadas en las fracciones del ensayo DIN, especialmente para la
muestra 2, indican la presencia de formas de mercurio més solubles. El HgC12 tiene una solubilidad prictica
en agua de 70 g/l. (Bollen A., 2008) informé de que una alta concentracién de mercurio en el lixiviado de los
suelos contaminados se debe principalmente a la presencia de HgC12. Sin embargo, también la solubilidad de
las formas de mercurio sulfurado puede ser mayor de lo esperado por las extremadamente bajas constantes de
solubilidad de los compuestos, teniendo en cuenta el alto pH de los lodos mercuriales. A pH alto, un aumento
de la solubilidad de HgS resulta de la formacion de formas de mercurio polisulfuro como HgS22-y Hg(Sx)22-
(con Sx2- x=3-6) (R. P. K., 1997); (Jay J. A., 2000); (Svensson M., 2000). Ademds, la oxidacién de sulfuros
de mercurio durante el proceso de lixiviacion puede contribuir a mejorar la movilidad de mercurio (Barnett M.
0.,2001); (Holley E: A.,2007).

Conclusiones

Los resultados de la prueba de lixiviacion muestran claramente que el proceso de estabilizacion aplicado a los
lodos mercuriales no es capaz de prevenir la lixiviacion significativa de mercurio. Sitios de disposicion histo-
ricos pueden no cumplir con los estrictos requisitos necesarios para garantizar el almacenamiento seguro de
este material de desecho altamente peligroso. En nuestro caso de estudio, las medidas correctivas son definiti-
vamente necesarias para evitar una mayor dispersion del mercurio presente en lodos para eliminar el mercurio
o reducir la lixiviacion a niveles aceptables.

Alternativamente, es posible que el material sea dispuesto en los sitios de eliminacién dedicados para ellos,
y estén herméticamente sellados y completamente controlados. Mejores técnicas para estabilizar los lodos
mercuriales generados también pueden contribuir a un manejo seguro y almacenamiento de los residuos. Se
necesita mas investigacion sobre la lixiviacién a largo plazo, la especiacion del mercurio y de las tecnologias
de tratamiento de desarrollar estrategias adecuadas para la gestion de estos residuos.

Afortunadamente, la tendencia a desplazarse hacia otras tecnologias, que no requieran mercurio disminuird

su uso, y eventualmente conllevara a eliminar la produccion de estos lodos residuales mercuriales altamente
peligrosos.
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