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IMAGEN DE PORTADA.

Instalaciones de vermicompostaje en un basurero municipal de una ciudad de Ecuador; se observan las camas
de lombrices rojas y el producto final (vermicompost) que se puede comparar con el producto orgénico inicial
(residuos orgénicos seleccionados de basura urbana). Notese también que, sobre el antiguo basurero sellado
(al fondo), se esta expandiendo la zona urbana. Autor: Juan F. GALLARDO (C.S.I.C., Salamanca, Esparia).

FOTOGRAFIAS DE CONTRAPORTADA:

Serie temporal de fotografias exponiendo un proceso restauraciéon de suelos amazénicos contaminados tras
intervenciones mineras de extraccion de casiderita (Estado de Rondonia, Brasil). Se puede observar el estado
inicial de los suelos (tras un primer intento de instalacion vegetal fracasado). Posteriormente se procedio a
realizar un encalado, generosos aportes de residuos organicos (serrin y estiércol bovino) y a sembrar con
especies seleccionadas de leguminosas y gramineas (Brachiaria, entre otras), tras lo cual comenz6 a producirse
un proceso paulatino de recuperacion edéafica en pocos afios, desarrollandose una sucesiéon secundaria en la
que aparecen especies resistentes a la acidez y contaminacién del suelo. Autores: W. José de MELO y Regina
M. LONGO, Universidade Estadual Paulista (UNESP, Sao Paulo, Brasil).

FOTOGRAFIAS DE SOLAPAS:

— Instalacion experimental de una depuradora de aguas en Toluca (U.A.E.M., Méjico). Se observa el producto
organico flotando antes de su precipitacion en las balsas que, posteriormente, daré origen a los lodos o fan-
gos residuales, en general, con fuerte carga de P y metales pesados. Autor: Juan F. GALLARDO (C.S.I.C.,
Salamanca).

~ Vista de la ciudad fronteriza de Tijuana (Méjico) con la clasica contaminacion atmosférica sobre ella. Autor:
Oscar Ivan RIOS LOPEZ (U.A.B.C., Tijuana, Mé&jico).

COMENTARIOS (Juan F. GALLARDO, Presidente de la SiFyQA):

El proceso de contaminacion es inherente a la actividad antrépica. En tiempos pasados la estrategia con
bajas poblaciones humanas fue buscar el efecto de dilucién copiada de la propia Naturaleza; los residuos orga-
nicos se afadian a las tierras y los liquidos al rio mas cercano, con lo cual el medio seguia siendo productivo,
siendo la accién depuradora natural eficaz (por el escaso impacto). Esa solucién de la contaminacién se vuelve
ineficaz cuando las cargas contaminantes son excesivas, no sélo por el efecto estético, si no por el peligro
que representa para la salud humana.

La estrategia actual, mas en grandes urbes o paises con alta densidad de poblacion, es separar los
contaminantes y confinarlos en un lugar que se supone seguro y poco accesible. Cuando es posible se acude
al reciclado de lo que es reciclable (por ejemplo, compostaje) o a la anulaciéon de la forma o principio activo
pernicioso (por ejemplo, mineralizacion por microorganismos, o precipitacion de formas solubles), aunque esto
no siempre es posible por los costos u otro problema adiccional. En todo caso se necesitan grandes inversiones
para anular el gran efecto contaminante (altamente impactante) de las megapoblaciones humanas, agravado
mas atn cuando el nivel de vida es alto o muy alto. Por ejemplo, aunque la cantidad de basura generado crece
con la renta per capita, la fraccion de ella que admite compostaje disminuye, mientras que el riesgo aparicion
de cantidades peligrosas de metales pesados se incrementa. Esto obliga a un sobreesfuerzo econémico que,
aunque se supone que demanda mano de obra suplementaria, origina graves problemas, incluso de reserva de
espacios para depositar tanto residuo contaminante (y no me estoy refiendo sélo a los residuos radiactivos; por
ejemplo, en la fitoextraccién en alguna parte hay que depositar los restos o productos vegetales enriquecidos
con metales toxicos, a no ser que sea madera muy lignificada).

Las fotografias expuestas en portada, contraportada y una solapa exponen facetas de descontaminaciéon

méas o menos exitosa; en la otra solapa se expone una vista de un “hongo” clasico de poluciéon atmosférica
que ya son tan habituales en las grandes ciudades.
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PRESENTACION

Tras publicar el libro anterior CONTAMINACION EN IBEROAMERICA
nos dimos cuenta que trataba con profusion los contaminantes (xenobi6ti-
cos y metales pesados), pero no los posibles remedios para solucionar la
contaminacion ambiental (llamese descontaminacion edéfica o restauracion
ecologica). Por ello, se volvi6 a realizar una llamada para publicar esta nueva
obra que comprende tanto lo relativo al proceso contaminante, como al
proceso descontaminante.

El presente Titulo “Contaminaciéon, descontaminacién vy restauracion
en Iberoamérica” recoge trece aportaciones (pertenecientes a aquellos
paises iberoamericanos que estudian con mas profundidad estos temas) y que
versan sobre contaminacion atmosférica (un trabajo de Argentina y otro de
Méjico) o edafica (uno, de Brasil); modelizaciones de contaminaciéon de aguas
subterraneas (uno, de Argentina) o suelos (uno, de Argentina); interacciéon
aguas-suelos en los procesos contaminantes (uno, de Espaia), descontami-
naciones (cuatro; uno de Argentina, otro de Brasil y otros dos procedente
de Espania), restauracién ecoldgica (uno de Méjico y otro de Venezuela) v,
finalmente, sobre contaminacién humana (uno, de Méjico). Todos ellos plan-
tean experiencias y datos propios, excepto el de restauracion de Méjico que
plantea una nueva hipétesis de interés general; esto es, que si se acepta la
inestabilidad del clima (desde el punto de vista antrépico, no sélo geoldgico)
en la restauracién no se debe plantear volver a la situacion climax anterior
pues, si el clima es cambiante, habrd que plantear la restauracion hacia la
nueva situacion climéacica, mas adaptada a las nuevas condiciones climéticas.

Tras la lectura de los diversos trabajos conviene plantearse la siguiente
realidad. La contaminacién es algo irremediable y resultante de la actividad
antropica y viene a ser como la entropia para la energia. Sabemos por Termo-
dindmica que el uso de energia genera mas entropia vy, al igual, mas humanos
y mas nivel de vida genera, como irremediable consecuencia, mas contamina-
cién (llamesele basuras, xenobidticos, metales pesados, gases invernaderos,
residuos solidos, lodos o barros cloacales, escorias o residuos mineros, etc.,
que son diversos nombres para llamar a la misma realidad y consecuencia,
desechos de la actividad antrépica para satisfacer sus necesidades).

Pero al aplicar la descontaminacién se esta de nuevo gastando energia,
luego generando de nuevo entropia; en otras palabras, estamos generando mas
contaminacién. Esto es, al querer ocultar la contaminacién (una vez generada
la contaminacién no se elimina; simplemente se lleva de una parte evidente
y visible, a otra parte que, por no ser visible, simula ser menos evidente) el
proceso contaminante paradéjicamente se incrementa, aunque de manera
que no es perceptible (pues de ello se trata). Generamos grandes vertederos
(ocultos, eso si) pero en su construccion hemos gastado enormes sumas de
esfuerzos y energia que, a su vez, han generado mas contaminacion (por
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ejemplo, CO, procedentes de los combustibles de las maquinas empleadas) no
visible. Esta es la enorme tragedia que conlleva la descontaminacién, aunque
se pinte de verde (o de negocio presente y futuro para las nuevas generaciones
que, segun se dice, ahi pueden encontrar innumerables puestos de trabajo,
lo que no deja de ser la parte buena de la mala noticia).

No se entienda que se esta defendiendo que es mejor no descontaminar;
simplemente se esta clarificando que el proceso de contaminacién no se
detiene (ni se elimina, soélo se traslada) por la acciones descontaminantes
y restauradoras. Es decir, que (paralelamente a la entropia) el proceso de
contaminacién sigue su ritmo inherente e inexorable a las actividades antr6-
picas. Esto es algo va indicado desde Malthus a Ehrlich (aunque dicho de
otra forma), pero no pocas veces deseado de olvidar y, otras veces, semio-
cultamente expuesto (revestido de verde), dado que son ideas o realidades
politicamente no correctas, con neto interés politico (jy religioso!) de que no
sean divulgadas fuera de los foros cientificos.

Por tanto, y como se decia en el Prélogo de otra obra anterior, en este
libro hay dos tipos de trabajos: Los que pretenden indicar la presencia de
contaminacién y los que intentan remediarla. Obviamente, la solucion seria
prevenir la contaminacién y no provocarla, pero ya se ha citado que es
imposible evitar la contaminacién (como subproducto inherente a los cre-
cientes niveles de vida y la explosién demogréfica; al igual que es imposible
evitar la entropia al utilizar la energia) y lo importante parece ser que es no
hacerla visible y disminuir el riesgo de impactos indamisibles de contamina-
cién, recuperando (en lo posible) los ecosistemas; o bien dandoles una nueva
aplicacién en consonancia y evitando que los contaminantes continien su
periplo siguiendo cadenas tréficas o los flujos hidricos.

Esperamos, pues, que el lector, tras la lectura de los diferentes articulos,
tenga una vision mas completa y profunda de la diversidad de los problemas
ambientales en cada uno de los sistemas referidos y valore algunas de las
técnicas de descontaminacion aqui expuestas.

Finalmente, deseo hacer constancia expresa de nuestro agradecimiento
al Ministerio de Ciencia e Innovacién por el continuo apoyo otorgado a
la RiFyQA, el cual ha permitido la aparicién de esta nueva obra a sumar
a las aneriores de la Red RiFyQA.

Juan F. GALLARDO

Presidente de la SiFyQA vy coordinador de la obra.
Salamanca, catorce de Febrero de 2010.
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PROLOGO

De nuevo la Sociedad Iberoamericana de Fisica y Quimica Ambiental
edita un libro sobre contaminacién ambiental y, en este caso, contempla las tres
fases, Contaminacién, Descontaminacién y Restauracién Ambiental,
que, a mi parecer, han de ser tratadas en este tema. Todavia queda pendiente
el aspecto de la Proteccion del Suelo contra la contaminacion, como parte
importante dentro de un contexto mas amplio que serfa la protecciéon del
suelo contra la degradacion del mismo, sea por causas naturales o por causas
antropogénicas. La esperada normativa de la U. E. sobre este tema universal
se retrasa de nuevo precisamente, al parecer, porque los paises que sufren el
problema de la contaminacion edéafica por xenobibticos o metales pesados
consideran que no se ponia suficiente énfasis en este acuciante problema.
Aunque esta Directiva de la U. E. sélo seria de obligado cumplimiento en
los paises miembros, no dudo de que ésta u otra normativa analoga fuera
aceptada rapidamente en Iberoamérica.

El suelo, situado en la interfase entre la litosfera, la atmésfera y la bios-
fera (lo que le confiere propiedades complejas y tnicas), es una formaciéon
viva y dindmica, dado que entre los componentes de la materia organica
edafica se encuentran millones de organismos vivos (meso- y microfauna
y otros microorganismos) que, junto con las enzimas, son los responsables
de los innumerables procesos bioquimicos y biolégicos que ocurren en el
suelo y, por tanto, de su funcionamiento. El suelo es el soporte fisico de la
vegetacion y el almacén de agua y nutrientes que necesitan las plantas para
crecer y desarrollarse; a su vez, su cubierta vegetal y el entramado de raices
protegen el suelo del impacto directo de la lluvia y fijan el mismo impidiendo
los procesos de erosion pluvial y edlica, principal causa de la degradacion
de los suelos. El suelo, parte integral de nuestro patrimonio natural e impor-
tante recurso econdémico, se debe considerar no renovable, ya que tarda
cientos o, a veces, miles de arios en desarrollarse. Actla como un reactor
bioloégico complejo capaz de realizar funciones de amortiguacién, filtracion,
descomposicién, neutralizacion, inactivaciéon, almacenamiento, etc. y, por
ello, actiia como barrera protectora de otros medios més sensibles, como los
hidrolégicos y los bioldgicos. La mayoria de los suelos presentan una elevada
capacidad de depuracion con un limite diferente para cada situaciéon y para
cada suelo. Tradicionalmente un suelo contaminado es aquel que ha superado
su capacidad de amortiguacion de los efectos de determinadas sustancias v,
en consecuencia, pasa de actuar como un sistema protector a ser causa de
problemas para los deméas componentes del medio ambiente. Sin embargo,
actualmente el énfasis se pone en la calidad del suelo.

Suelo, agua y aire son los tres principales componentes de nuestro
ambiente fisico. Pero asi como la composicién del aire y del agua es la misma
en todas partes y las condiciones estandar para mantener su calidad pueden
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definirse globalmente, es dificil definir la calidad del suelo debido a la variabi-
lidad de su composicién y a que no existe una composicion definida para un
teodrico suelo ideal. Se considera entonces que la calidad del suelo depende
de como funciona en un ambiente especifico. Se reconoce que las principales
funciones del suelo incluyen: a) La proteccion de la calidad del agua y del
aire; b) El sostenimiento de la productividad de plantas y animales; vy c) La
promocién de la salud humana. La atencion se focaliza actualmente en los
cambios adversos en la calidad del suelo, evaluados dentro de las restriccio-
nes impuestas por las caracteristicas del ecosistema, paisaje, clima y uso del
suelo. La calidad del suelo es un medio para estimar el funcionamiento del
suelo como recurso natural y seguin valores sociales, econémicos, biolégicos
v ambientales aceptables.

Las actividades antropogénicas (intensificaciéon de la produccién agri-
cola, uso abusivo de abonos, deforestacion, etc., ademas de sedimentacion
de contaminantes atmosféricos de origen industrial, vertidos de residuos
industriales y urbanos que contienen metales pesados o sustancias organicas
toxicas, etc. —segin la U.S.E.PA. més de un millon de toneladas de sustan-
cias quimicas toxicas se ha emitido al aire, vertido en el agua o arrojado a
los campos por industrias, refinerias y plantas quimicas—) han provocado
que los suelos contaminados cubran grandes superficies de la Tierra, afec-
tando al uso sostenible de este recurso y a los posibles impactos, tanto sobre
las funciones del suelo como sobre su biodiversidad, asi como sobre otros
componentes del medio ambiente. El suelo vy sus funciones son vitales para
nuestra vida y, por ello, es importante legar suelos no contaminados a las
futuras generaciones. Cada lugar contaminado implica peligro para la salud
y contaminacién de aguas superficiales y plantas; por tanto, son necesarias
medidas para recuperar el valor del suelo y de sus funciones. A largo plazo
la Unica alternativa es la descontaminacion del suelo contaminado para que
éste pueda ser usado de nuevo sin restricciones, desarrollando estrategias que
garanticen el buen uso y manejo del recurso edafico como parte de nuestro
natural patrimonio y para su sostenibilidad a largo plazo, ademas de buscar
nuevas vias de restauracién de zonas contaminadas, promoviendo, sobretodo
el uso de materiales residuales.

Para la descontaminacion de suelos se usaban anteriormente medidas
drésticas como la remocion, enterramiento, incineracion, etc.; sin embargo,
existen en la actualidad nuevas técnicas (y méas baratas) para mejorar los sue-
los in situ usando métodos bioldgicos (biorremediacion —mediante el uso de
microorganismos— o fitorremediacion —utilizando plantas—) capaces de recu-
perar los terrenos contaminados para uso productivo o restaurar el paisaje.
Previsiblemente cada vez mas los suelos seran utilizados como sumideros de
material residual y debemos garantizar que los darios a largo plazo sobre las
propiedades y funciones del suelo sean evitados en una forma econémica-
mente aceptable. El objetivo no es sélo eliminar el contaminante del suelo
sino restaurar la calidad de suelo.
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Aunque se ha llegado a acuerdos internacionales para reducir la cantidad
de contaminantes emitidos se necesita comprender y, sobre todo, predecir:
a) El efecto de los contaminantes sobre las propiedades y funciones del suelo;
b) La carga de contaminantes que son capaces de absorber los diferentes
suelos antes de que se pierdan sus funciones y que los contaminantes sean
liberados en el medioambiente; y ¢) La manera de reducir cualquier impacto
potencialmente adverso sobre las funciones y la biota del suelo. El segui-
miento del estado de la calidad del suelo mediante indicadores apropiados,
asi como de la eficacia de la recuperacién de suelos contaminados a largo
plazo, podria ser la base de una estrategia global para la proteccion del suelo
e, indirectamente, de la calidad del agua y del aire.

La contaminacién no sélo afecta a los suelos, sino también a las aguas
superficiales y subterraneas (ya sea por contaminantes organicos o por metales
pesados procedentes, en parte, de procesos de lavado e infiltracién edaficas) y
al aire (por multiples productos quimicos -orgénicos e inorganicos- proceden-
tes de las emisiones industriales y agricolas, incendios forestales, erupciones
volcanicas y, en general, quema de biomasa). La deteccién o identificacion
del contaminante no basta para determinar su poder contaminante, aunque
la especiacioén (en el caso de productos inorgénicos) informa sobre la forma
en que se presenta un determinado elemento o especie, lo que es muy impor-
tante para conocer su capacidad de contaminacion. Asimismo es importante
conocer la evolucién a corto y largo plazo de los metabolitos (muchas veces
maés téxicos que el compuesto original) que se producen durante la degrada-
cion biolégica de los contaminantes organicos en el suelo, principalmente
compuestos fitosanitarios.

En general, la movilidad de los metales pesados es pequefia debido a
que: la desorcién libera cantidades relativamente pequenias a la solucion del
suelo, lo que limita su absorciéon por la planta (en este sentido los coloides
organicos retienen con mas eficacia estos elementos que los coloides arcillosos,
ya que el complejo de cambio actiia como un filtro frente a estos metales,
impidiendo su paso tanto a la planta como a la capa freética); los fenémenos
de inmovilizacion por las sustancias himicas y de retrogradacion por incor-
poracién en las redes de los silicatos y 6xidos insolubles (mayor cuanto més
elevado es el pH); el pH juega un papel esencial (en medio acido la movilidad
de los metales toxicos aumenta considerablemente y, con ello, el peligro de
absorcion por las plantas; mientras que en medios no acidos —saturados— la
movilidad de los elementos pesados es débil o nula, lo que limita su absorciéon
por las plantas y evita la contaminacién de las capas freaticas).

Las especies vegetales reaccionan de forma diferente a la accion de estos
elementos toxicos; las plantas con micorrizas, por ejemplo, limitan su absor-
cién y otras especies los acumulan en sus tejidos sin dafios aparentes. Esta
propiedad se aprovecha para descontaminar por fitorremediacion los suelos
ya contaminados, cultivando con estas especies los campos contaminados
durante un determinado tiempo (10 a 15 afos).
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En este libro se contemplan todos estos aspectos en trece articulos cuya
importancia se acentta por su diversidad tematica (contaminacién, descon-
taminacién, restauracion, modelizacion; aire, agua y suelo) y geogréfica
(Argentina, Brasil, Espafia, México y Venezuela). Por ello debo felicitar a los
editores, Drs. J.L. Fernandez Turiel y M.I. Gonzalez Hernandez, por su
acierto en la seleccion de los articulos y, también, al impulsor de esta intere-
sante coleccion de libros, el Prof. Juan F. Gallardo Lancho, a quienes deseo
mucho éxito en la difusién de éste y demas libros editados.

Asimismo, agradezco al Prof. Gallardo Lancho el honor que me hace al
elegirme para prologar esta importante obra:

Tarsy CARBALLAS
Profesora de Investigacion del C.S.1.C.
Santiago de Compostela, quince de Febrerdo de 2010.
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M?. Josefina Barros, Zdenka Premuzic,
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Quimica Analitica. Facultad de Agronomia. Dpto. de Recursos Naturales y Ambiente.
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Resumen: El objetivo de este trabajo fue evaluar el potencial de fitoextrac-
ciéon (PF; masa total de metal extraida por hectarea en un ciclo de cultivo) de
plantas gramineas (Cynodon dactylon x C. transvaalensis cv. Tifway, Steno-
taphrum secundatum y Pennisetum clandestinum) cultivadas en suelos con
altas concentraciones de Cd. Se utilizaron parcelas segun cuatro tratamientos
para cada especia: a) TO, control sin agregar metal contaminante, ni materia
organica humificada (vermicompost) al suelo; b) T1, agregando vermicompost
(10 %); c) T2, agregando metal contaminante; se utiliza soluciéon de Cd?* para
conseguir 6 mg Cd kg'; d) T3, agregando metal contaminante y vermicompost
al suelo en las mismas dosis. Se detectaron diferencias significativas (p <0,05)
entre las concentraciones de Cd en la superficie del suelo (capa 0-3 cm de
profundidad) al iniciar v al terminar el ensayo. En las parcelas contaminadas
artificialmente las extracciones quimicas secuenciales realizadas mostraron
resultados coincidentes con los obtenidos a través de extracciones simples
con el agente quelante DTPA. La aplicacion de vermicompost no modifico la
movilidad y biodisponibilidad del Cd en el suelo. Las concentraciones del metal
en la biomasa aérea en las parcelas contaminadas artificialmente fueron de
tan baja magnitud que las plantas estudiadas se pueden considerar excluidoras
del metal, atin en los suelos contaminados en los que el 70 % del Cd total se
encontraba en formas biodisponibles. El PF de hierba bermuda en los suelos
contaminados con solucién de Cd?* fue mas elevado que el de las otras espe-
cies formadoras de césped.

Palabras clave: Cadmio, Contaminacion del suelo, Especie excluidora de
metales, Potencial de fitoextraccion.

Phytoremediation with turfgrass species

Abstract: The aim of this work was to evaluate the phytoextraction
potential (total amount of heavy metal extracted per ha of soil, in a phytoex-
traction cycle) of gramineous plants (Cynodon dactylon x C. transvaalensis
cv. Tifway, Stenotaphrum secundatum, and Pennisetum clandestinum)
cultivated in plots on soils with high concentrations of Cd. Four treatments
were applied: a control (TO) without addition to the soil of contaminating
metal nor organic matter in the form of vermicompost; (T1) with addition
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of vermicompost (10 %); (T2) with metal addition using Cd?* solution to
reach 6 mg Cd kg, (T3) with metal and vermicompost addition to the soil
at the same doses. Significant differences (p <0.05) were detected among
Cd concentrations in the soil (0-3 cm) at the beginning and at the end of
the trial. Chemical sequential extractions showed similar results to simple
extractions with DTPA, a chelating agent. Addition of vermicompost did
not modify the mobility and bioavailability of Cd in the soil. Metal concen-
tration in the aerial biomass in the artificially contaminated plots were so
low that the plants could be considered metal excluders, even though 70
% of total Cd in the soil were in bioavailable forms. The phytoextraction
potential of Bermuda grass in soils contaminated with Cd?* solution was
higher than the other turfgrass species.

Key words: Cadmium, soil contamination, metal excluder species,
phytoextraction potential.

INTRODUCCION

La contaminacién de los suelos por Cd se produce generalmente como
resultado de actividades antropogénicas (Bohn et al. 1993). El Cd se utiliza en
aleaciones con otros metales para la fabricacién de acumuladores eléctricos,
en pigmentos, en fungicidas, en galvanoplastia y como estabilizante en la
industria del plastico (Palus et al. 2003; Martin et al. 2009). Alloway (1995)
estim6 que en Gran Bretania se han aportado a los suelos agricolas cerca
de 4,3 g de Cd por hectérea y por afio a través de fertilizantes fosforicos
e inform6 que las concentraciones del metal en el suelo generalmente son
inferiores a 1 mg Cd kg.

El cuerpo humano no necesita Cd, siendo toxico atin en dosis bajas.
Algunos trastornos que puede acarrear el envenenamiento por este elemento
son osteoporosis, enfisema pulmonar, cancer de pulmén, cancer de prostata,
hipertension, diversas cardiopatias y retraso en la habilidad verbal de los nifios
(Bruch Igarttia et al. 1993; Curci 1993; Albert 1999; Harlem 1999). Para
las plantas tampoco es un elemento esencial y puede inducir sintomas como
reduccién en el crecimiento y en la elongaciéon de las raices (Wang v Zhou
2005), inhibicion de la apertura estomatica (Barcel6 v Poschenrieder 1990),
disminucién en la tasa de transpiracion (Sandalio et al. 2001), inhibicion
de la biosintesis de clorofila y clorosis (Mishra et al. 2006), interferencia en
la absorcion y transporte de varios elementos como Fe, Mn y Zn (Zhou v
Qiu 2005), disturbios en el control redox y en el metabolismo (Ernst et al.
2000), aceleracion de la senescencia celular (Di Toppi y Gabbrielli, 1999).
Estas respuestas de las plantas al Cd no son especificas, ya que no difieren
de las que han sido informadas para otros metales (Pernia et al. 2008). En
particular Coppola et al. (1988) registraron una disminucién del rendimiento
de cultivos de raygrass perenne (Lolium perenne) con concentraciones en
el suelo de 2 mg Cd kg'!. Mench et al. (1989) sefialaron una merma del 21
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% en el contenido de materia seca respecto del control en cultivos de maiz
(Zea mays) en un suelo con 5,4 mg Cd kg!; también Reber (1989) observéd
que la masa seca del tallo de plantulas de trigo (Triticum aestivum) disminuia
cuando la concentraciéon de Cd en el suelo era superior a 1,8 mg Cd kg'!.

La absorcion del Cd depende de las caracteristicas de la especie y de la
disponibilidad del metal, que esta condicionada por su distribucion entre las
fracciones del suelo y por propiedades como el tipo de suelo, el pH, la capa-
cidad de intercambio catiénico, las condiciones redox y los agentes quelantes
exudados por las raices (Basta et al. 2001; Tlustos et al. 2001), pero puede
afirmarse que al igual que el Zn, el Cd es un elemento mévil en el suelo y
facilmente disponible y absorbible por las plantas (Kabata Pendias 2004). Por
otra parte, autores como Brown et al. (2003) indicaron que materiales orga-
nicos (compost, estiércol, barros cloacales y otros) pueden inactivar metales
como As, Cd, Cu, Pb o Zn por sorcién en las posiciones de intercambio o
por formacién de complejos al disminuir su solubilidad.

Diversos métodos quimicos permiten determinar cambios en la solubilidad
relativa de un metal cuando se ha aplicado una enmienda. Las formas de los
metales en suelos y sedimentos pueden determinarse empleando distintos
meétodos de extracciones quimicas secuenciales. Uno de los mas utilizados
es el propuesto por Tessier et al. (1979) que permite estimar la cantidad
de metal disponible sobre la base de su distribucién entre las distintas frac-
ciones del suelo o sedimento definidas operacionalmente, esto es: Soluble
e intercambiable, unida a carbonatos, unida a 6xidos de Fe y Mn amorfos,
unida a la materia organica vy residual. La biodisponibilidad de los metales
aumenta cuanto mayor sea la concentracién del metal en la fraccion soluble
e intercambiable y los metales presentes en la fraccion residual se conside-
ran no disponibles para la planta. La fraccidon biodisponible, en un sentido
amplio es la parte del metal en el suelo que puede interactuar con macro y
microorganismos (Peijnenburg et al. 1997) y puede ser estimada mediante
extracciones simples con agentes quelantes como el DTPA (acido dietilen-
triaminopentaacético; Lindsay y Norvell 1978) que forma complejos solubles
con los cationes metalicos.

Un grupo de tecnologias conocidas como “fitorremediacién” utiliza
plantas como parte de procedimientos aplicados al mejoramiento de sistemas
contaminados por productos organicos o por metales pesados. En particular
la “fitoestabilizacién” tiene por objetivo disminuir la movilidad de metales
en suelos sobre los que se siembran especies tolerantes a altas concentracio-
nes del contaminante y que, ademas, son ineficientes para traslocarlo a los
tejidos aéreos. Las plantas que naturalmente crecen en suelos metaliferos
emplean diversas estrategias basicas para hacerlo (Raskin et al. 1994) y
pueden distinguirse en excluidoras de metales (evitan su acumulacién en la
parte aérea de la planta, en una amplia gama de concentraciones en el suelo,
aunque pueden contener metales en las raices) y no excluidoras (acumulan
activamente metales en los tejidos).
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Las raices absorben Cd de la solucion del suelo y, por consiguiente, el
metal inmediatamente biodisponible es el que se encuentra en la fase soluble
o que puede ser facilmente solubilizado por exudados de las raices u otros
componentes del suelo. El proceso puede estar mediado por transportadores
(Cataldo et al. 1983; Homma e Hirata 1984; Mullins y Sommers 1986) y el
Cd puede penetrar en la planta utilizando transportadores de otros metales
como Ca?*, Fe?* y Zn?* (Clemens 2006).

Las gramineas (Poéceas) constituyen una familia a la que pertenece la
mayoria de las especies vegetales empleadas en la formacioén de céspedes v,
por consiguiente, requieren varios cortes al afio evidenciando una conside-
rable productividad anual. La gran biomasa producida en un ciclo de cultivo
de tipo PVO (primavera-verano-otofio) condujo a considerarlas validas como
evaluadoras del potencial de fitoextracciéon (PF) de Cd. El PF de una especie
puede calcularse como la masa total del metal extraida por hectarea (kg Cd
ha') en un ciclo de cultivo, teniendo en cuenta el rendimiento de materia
seca producido (Mg MS ha'l; Kos et al. 2003).

En el presente trabajo se planted el tratamiento con vermicompost de un
suelo con altas concentraciones de Cd con el fin de mejorar las propiedades
fisicas y quimicas del medio, aumentar el rendimiento de las plantas y disminuir
la disponibilidad del Cd para considerar posteriormente el establecimiento de
plantas formadoras de céspedes. Si el procedimiento retne los dos efectos
(estabilizacion del contaminante y tolerancia al Cd de las plantas cultivadas)
puede ser considerado como de “fitoestabilizacion”.

El objetivo de este trabajo fue evaluar el PF de plantas gramineas comer-
cializadas para césped vy cultivadas sobre un suelo contaminado con Cd y
enmendado con vermicompost.

MATERIALES Y METODOS

Parcelas de ensayo

Se homogeneizaron los primeros -30 cm de un suelo franco-limoso en el
area definida para el ensayo (10 m x 10 m; Fig. 1 y 2). Se colocé el suelo
sobre un fondo recubierto con material plastico de 100 pm. Se delimité el
espacio para establer 36 parcelas de 50 cm x 50 cm, con 10 cm de separacién
entre ellas, destinadas a la implantacién por via vegetativa de tres especies
de gramineas formadoras de césped: hierba bermuda hibrida (Cynodon dac-
tvlon x C. transvaalensis cv. Tifway), gramillon (Stenotaphrum secundatum
(Walt.) Kunze) y kikuyo (Pennisetum clandestinum Hochst ex Chiov.). Para
cada especie se establecieron cuatro tratamientos con tres repeticiones cada
uno: a) TO, sobre suelo; b) T1, agregando vermicompost (al 10 %); ¢) T2,
agregando solucién de Cd?* al suelo para lograr una concentracion de 6 mg
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Cd kg!; y d) T3, agregando la misma cantidad de vermicompost y soluciéon
de Cd? al suelo.

Como se ha citado, en las parcelas correspondientes el metal se agregd
al suelo mediante soluciéon de CdCl, hasta lograr una concentracion de 6 mg
Cd kg y el vermicompost comercial se mezclé en proporcion de 10 % (p/p).

Una vez establecidas las parcelas se mantuvo la humedad durante 7 meses
mediante riego complementario con el fin de permitir una redistribucion del
Cd entre las distintas fracciones del suelo. Las parcelas sin agregado de Cd
o vermicompost fueron consideradas como control. Se asignaron al azar los
tratamientos a las parcelas numeradas de 1 a 36. El disefio fue completa-
mente aleatorio.

Figura 1. Mezcla con vermicompost. Figura 2. Parcelas de ensayo.

Propiedades del suelo

Se tomaron muestras edéaficas, se secaron al aire y se tamizaron a través
de malla de 2 mm.

Al comenzar el ensayo se realizaron determinaciones de pH (1:2,5), con-
ductividad eléctrica (Jackson 1964), C organico (método de Walkley y Black;
Nelson y Sommers 1982), pérdida de peso por igniciéon (Davies 1974), P
extraible por Bray-Kurtz (1945), N total (Page et al. 1982), cationes extraibles
con acetato de amonio 1 M (Reeve y Sumner 1971) y textura (Bouyoucos
1962). Al comenzar y al finalizar el ensayo se determinaron las concentra-
ciones de Cd por espectroscopia de absorciéon atbmica con atomizaciéon de
llama (Perkin-Elmer 1100 B) en las soluciones de extractos obtenidos por
digestion acida de muestras de suelo (HNO,:HCIO,:HF).
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Extracciones quimicas simples y secuenciales

Para determinar el efecto de la aplicaciéon de vermicompost sobre las formas
quimicas del Cd en el suelo se realizaron extracciones quimicas secuenciales
aplicando el método de Tessier et al. (1979) que define operacionalmente
las fracciones que en este trabajo se sefialaron como:

1. Cd libre y en complejos en la solucion del suelo y adsorbido sobre
los constituyentes inorganicos en posiciones de intercambio;

Cd unido a carbonatos;
Cd unido a 6xidos e hidroxidos de Fe y Mn;

BN

Cd unido a la materia organica edafica (MOS); y
5. Cd dentro de la estructura de los minerales primarios y secundarios.

Se realizaron extracciones con DTPA (acido dietilentriaminopentaacético,
agente quelante) al iniciar y al finalizar el ensayo (Lindsay v Norvell, 1978;
Rendina et al. 2002).

Anadlisis del vegetal

Se realizaron 24 cortes de césped a lo largo de la primavera y el verano
para determinar el peso fresco vy el peso seco del vegetal recolectado, con el
fin de establecer el potencial de fitoextraccion (PF) de Cd de cada especie al
finalizar el ciclo de crecimiento, calculandose como Cd extraido por hectéarea
(kg Cd ha'!) referido a la materia seca (MS) producida durante 6 meses.

Ademas, se analizaron cada mes una muestra de plantas del centro de
cada parcela, determinandose la concentracion de Cd. Se separé la biomasa
aérea de la subterranea. Se lavaron las raices con agua desionizada y con
solucion de Ca(NO,), 1 mM (Salt et al. 1997). El material vegetal se sec6 en
estufa a 70 °C, se trat6 con mezcla de HNO,/HCLO, (5:1 v/v) y se enraso6
a un volumen exacto para el analisis.

El Cd de los extractos (o diluciones de los mismos) de la biomasa aérea,
de la biomasa subterranea, de los extractos y fracciones extraidas del suelo se
determiné mediante espectroscopia de absorcidon atémica con atomizacion
de llama, determinandose la concentracion.

Andlisis de los resultados

Los datos se procesaron estadisticamente mediante Andlisis de la varianza
(ANOVA) v la prueba de Tukey para confrontacién de medias.
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RESULTADOS Y DISCUSION

En la Tabla 1 se presentan las caracteristicas del suelo y del vermicompost
en estudio, considerandose adecuadas para el crecimiento del césped.

Tabla 1. Caracteristicas del suelo y del vermicompost.

Caracteristicas del suelo Unidades
pH (1:2,5) 59

Conductividad eléctrica 0,32 dS m?
Cationes extraibles (NH, Ac. 1 M) 15,2 cmol kg
C orgénico edéfico (COS) 23 mg C g!
Arena 13,2 %

Limo 64,3 %

Arcilla 22,5 %

P extraible por (Bray-Kurtz) 28,8 mg P kg*!
N total edafico 15 mg N g!
C/N edafico 15.3

Cd total 1,1 mg Cd kg
Caracteristicas del vermicompost Unidades
pH (1:2,5) 7,0

Conductividad eléctrica 1,3 dS m?!
Materia organica (pérdida de peso por ignicion) 85 %

C orgénico 410 mg C g?
Cationes extraibles (NH, Ac. 1 M) 293 cmol_kg?!
N total 31 mg N g!
C/N vermicompost 13,0

P extraible (Bray-Kurtz) 306 mg P kg*!
Cd total ND

ND: No detectable

En los suelos es habitual encontrar concentraciones de Cd en un intervalo
entre 0,1y 0,4 mg Cd kg' (WH.O. 2000). En el caso del suelo en estudio
el valor 1,1 mg Cd kg es inferior al méximo admitido en Argentina para la
concentracion de Cd en el suelo para uso agricola (3 mg Cd kg?). El valor
maximo establecido por Ley para uso residencial es 5 mg Cd kg! y para uso
industrial 20 mg Cd kg'!.
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En los tratamientos TO (control suelo) y T1 (suelo mezclado con vermicom-
post) no se observaron diferencias significativas en la concentracion de Cd
total al iniciar y al finalizar el ensayo (Tabla 2), hecho que indicé que ninguna
de las tres especies cultivadas extrajo Cd en cantidad suficiente para modificar
significativamente la concentracién del metal en el suelo.

En cambio, en los tratamientos T2 (suelo contaminado con solucién de
Cd?*) y T3 (suelo contaminado con Cd?**y mezclado con vermicompost) se
observaron diferencias significativas (p <0,05) entre las concentraciones de Cd
en el suelo (entre 0-3 cm de profundidad) al comenzar y al terminar el ensayo
(Tabla 2). Teniendo en cuenta que las concentraciones de Cd en la biomasa
aérea de los céspedes en las parcelas contaminadas artificialmente (Tabla 5)
fue de muy baja magnitud (aunque en el caso de la hierba bermuda fue algo
maés alta), las diferencias observadas en el suelo no pudieron ser causadas
por la fitoextracciéon (considerando para su céalculo la biomasa producida en
todo el periodo que abarco el ensayo, productividad que fue diferente para
cada especie), atribuyéndose a que el metal incorporado al suelo en forma de
catién Cd?* fue muy débilmente retenido sobre la superficie de las particulas
y permitiendo que parte del mismo fuera lixiviado dentro del perfil del suelo.

Tabla 2. Concentracion de Cd [mg Cd kg'!] en el suelo al iniciar y al finalizar el ensayo.

Concentracion de Cd (mg Cd kg'!) en el suelo al iniciar v al finalizar el ensayo (p <0,05).

Tratamientos TO T1 T2 T3

Cd total al iniciar el ensayo (n = 9) 1,1 £0,2 1,0 +0,4 6,0 £0,9 59+1,0

Cd total al finalizar el ensayo en parcelas con bermuda

hibrida (n = 3)

Cd total al finalizar el ensayo en parcelas con
gramillén (n = 3)

1,2+0,2 1,1+0,2 49 +0,5 49 +0,8

1,1 +0,4 1,0 +0,3 3,5 +0,6 3,2 +0,9

Cd total al finalizar el ensayo en parcelas con kikuyo

0,8 +0,1 1,0 £0,3 44 1,0 3,8 +0,9
(n=3)

Algunos investigadores han sefialado la movilidad del Cd en el suelo.
Narwal y Singh (1998) informaron que la mayor parte se encuentra en forma
intercambiable y Kabata-Pendias y Pendias (2001) calcularon FT (factores de
transferencia) para metales pesados expresados como la (relacion entre la con-
centracién del metal en la solucién del suelo contaminado y la concentraciéon
en la solucion del suelo control) encontrado el siguiente orden decreciente:

Cd>Ni>Zn>Cu>Pb>Cr

lo que explica la gran movilidad del Cd.

Las formas geoquimicas que presenta el metal en el suelo estan en equilibrio
dindmico (Chaney 1988) y condicionan su biodisponibilidad. Para evaluar la
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concentracion de Cd disponible para las raices de los céspedes se analizaron
los suelos de las parcelas aplicando extracciones quimicas secuenciales (Tabla
3y Fig. 3); en los tratamientos que fueron contaminados con Cd mostraron
resultados coincidentes con los obtenidos a través de extracciones simples con
el agente quelante DTPA (Tabla 4), del orden del 70 % del Cd total. Por consi-
guiente el metal en el suelo se encontraba en formas potencialmente disponibles
para la absorciéon por las raices de las plantas en proporcion significativamente
mayor que en el suelo no contaminado de las parcelas de los tratamientos TO
y T1, en las que el 50 % del Cd se encontraba en formas residuales. El agre-
gado de materia organica humificada a través del vermicompost no modificd
significativamente la forma en que el Cd se encontraba presente en el suelo.

Sauvé et al. (2000) encontraron que las sustancia himicas y otras carac-
teristicas del suelo tenian una influencia minima en las variaciones en la
sorcion del Cd, del mismo modo que en este ensayo en el que en todos los
tratamientos (incluyendo aquellos en los que la proporcién de materia orgéanica
se incremento con el agregado de vermicompost) el porcentaje del Cd total
asociado a la MOS fue como méaximo del 3 %.

Los resultados observados pueden atribuirse, como informaron Strobel
et al. (2005), al hecho de que el Cd de origen antrépico se encuentra inme-
diatamente disponible y puede liberarse con mayor facilidad del suelo que el
Cd de origen pedogénico asociado con los minerales del suelo y, como ya
fue indicado por Lair et al. (2008), es poca la tendencia del Cd a pasar con
el tiempo a formas mas fijas.

El factor de movilidad (FM) del Cd calculado como el porcentaje que repre-
senta la suma de las fracciones soluble, intercambiable y asociada a carbonatos
respecto del total (Kashem et al. 2007), tanto al comenzar como al finalizar el
ensayo, en los tratamientos no contaminados con Cd se encontré del orden
de 47- 48 %y en los tratamientos con adicion de Cd?* entre 82 y 83 %. Esto
indica que la movilidad del metal no se modificé durante el ciclo del cultivo.

Tabla 3. Porcentaje (%) del Cd total en las fracciones de suelo al iniciar el ensayo

Porcentaje (%) del Cd total en las fracciones de suelo al iniciar el ensayo (n = 9)
Fracciones del suelo
Tratamientos
1° 2° 3° 4° 5°

TO 457+47 a | 1,202 b | 09+0,3 b | 0,9+0,1 b 51,3+28 a
T1 46,3+70 a | 1,56+x0,7 b | 1,104 b | 1,0+0,3 b 50,0 +5,3 a
T2 77169 a | 53+1,7 ¢ | 1,102 ¢ | 2,0+£1,2 c 145+25 b
T3 76,6+9,1 a | 6,822 ¢ | 0905 ¢ | 2,9+0,8 c 128+30 b

En cada fila letras diferentes indican diferencias significativas (p <0,05)
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Tabla 4. Porcentaje (%) del Cd total en el suelo extraido con DTPA al iniciar y al
finalizar el ensayo.

Porcentaje (%) del Cd total en el suelo extraido con DTPA al iniciar v al finalizar el ensayo (n= 9)
Tratamientos Inicial Final

TO 11,8 #4,5 a 16,0 £3,8 a

T1 15,1 +6,5 a 20,1 7,7 a

T2 67 £10,2 a 67,8 +7,6 a

T3 72,0 +6,4 a 65,2 +8,5 a

En cada fila letras diferentes indican diferencias significativas (p <0,05)

No se observaron sintomas de toxicidad en las plantas cultivadas de
bermuda hibrida, gramillén o kikuyo. Sin embargo Coppola et al. (1988)
sefialaron efectos fitotoxicos en Lolium perenne con concentraciones de Cd
en el suelo de 1,7 mg Cd kg, lo que indica que la respuesta de cada especie
debe ser estudiada en particular.

En la Tabla 5 se presenta el valor promedio de la concentraciéon de Cd
[mg Cd kg] en los tejidos aéreos para cada especie. Como puede verificarse
sobre suelos con altos niveles de Cd la bermuda hibrida traslocé Cd a los
tejidos aéreos de la planta en mayor proporcién que las otras dos especies.

Tabla 5. Concentracién de Cd [mg Cd kg'] en los tejidos aéreos de bermuda hibrida
(Cynodon dactylon x C. transvaalensis), gramillon (Stenotaphrum sp.) y
kikuyo (Pennisetum sp.).

Concentracion de Cd [mg Cd kg!] en los tejidos aéreos de bermuda hibrida, gramillon y kikuyo.

Tratamientos

Especie

TO T1 T2 T3

Bermuda hibrida 0,23+0,12 | aB | 0,20 0,19 | aB 2,7 0,61 aA | 3,0+1,30 | aA

Gramillon 0,59+0,33 | aA | 0,79+044 | aA | 0,66 0,40 | bA | 0,45+0,30 | bA

Kikuyo 0,47 +0,20 | aA | 0,39+0,21 | aA | 0,47 +0,40 | bA | 0,50 0,22 | bA

En cada columna letras mintsculas diferentes indican diferencias significativas (p <0,05)

En cada fila letras mayusculas diferentes indican diferencias significativas (p <0,05)
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Figura 3. Porcentaje (%) del Cd total en las fracciones de suelo al finalizar el ensayo.
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Tabla 6. Concentracién de Cd [mg Cd kg'] en los tejidos subterraneos de bermuda
hibrida (Cynodon dactylon x C. transvaalensis), gramillon (Stenotaphrum
sp.) y kikuyo (Pennisetum sp.) al finalizar el ensayo.

Concentracion de Cd [mg Cd kg'!] en los tejidos subterraneos de bermuda hibrida, gramillén y kikuyo finalizar
el ensayo.

Tratamientos

Especie
TO T1 T2 T3

Bermuda hibrida | 0,43 +0,28 aB | 0,31 +0,19 aB  [4,2+040 aA 3,8 +0,56 aA

Gramillon 1,2 +0,52 aA |0,97 £0,49 aA |0,83+0,27 bA 0,88 +0,21 DbA

Kikuyo 0,50 +0,3¢ aA |0,44 +0,15 aA | 0,77 +0,60  bA 0,60 +0,30 DbA

En cada columna letras mintsculas diferentes indican diferencias significativas (p <0,05)

En cada fila letras mayusculas diferentes indican diferencias significativas (p <0,05)

En las plantas que crecieron sobre el suelo tratado o el control la concen-
tracion de Cd fue mayor significativamente en las raices que en los tejidos
aéreos Unicamente en la bermuda de las parcelas contaminadas y sin agregado
de vermicompost. Se han propuesto diversos mecanismos para explicar la
inmovilizacion que impide la translocacién del metal desde las raices de las
plantas, como la unién a los grupos —COO- en las paredes celulares o la
formacion de complejos y retencion del metal en estructuras celulares como
las vacuolas (Lasat et al. 1998). Las raices suelen ser una eficiente barrera
de defensa a través de la inmovilizacion del Cd por pectinas de la pared
celular. Los carbohidratos extracelulares también pueden intervenir en la
inmovilizacion del metal (Benavides et al. 2005). Se ha informado que los
metales son traslocados por intercambio i6nico al resto de la planta (Pernia
et al. 2008). Una vez dentro de la célula el Cd puede formar complejos con
fitoquelatinas, que son polipéptidos que actian como agentes quelatantes,
o con acidos organicos como el citrato (Clemens 2006) y puede ser llevado
al interior de las vacuolas (Mendoza y Moreno 2006) o a otras células (Shah
vy Nongkynrh 2007). Las plantas que sobreexpresan la enzima fitoquelatina
sintasa muestran una mayor tolerancia frente al Cd (Pomponi et al. 2006).

La aplicacién de vermicompost no influyé en la absorcion de Cd por las
plantas, ya que no se observé diferencias significativas en la concentracion
de Cd en la biomasa de las plantas (Tablas 5 y 6) entre los tratamientos no
contaminados con Cd (TO y T1) v contaminados con el metal (T2 y T3) a
diferencia de lo recientemente informado por He y Singh (2009), quienes
sefalaron que la adicién de materia organica, aunque no modificé la pro-
duccién, permiti6 la disminucion de la concentracion de Cd en la biomasa
de ryegrass (L. multiflorum L.).
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La concentracion en la biomasa aérea de bermuda hibrida en las parcelas
contaminadas fue muy baja (del 0,3 %/ MS) y sélo un 8 % de ese valor en
las parcelas no contaminadas. No se encontraron diferencias significativas
en la concentracion de Cd en la biomasa aérea de gramillén o de kikuyo que
crecieron en las parcelas contaminadas con solucién de Cd?* comparadas con
los correspondientes testigos. Las plantas de los TO no mostraron diferencias
significativas en la concentracion de Cd en la biomasa aérea, que estuvo alejada
de la concentracion critica de 5-20 mg Cd kg™ (expresada sobre peso fresco)
en tejidos vegetales informada por Kabata-Pendias y Pendias (2001). En todos
los casos los valores (Tabla 5) fueron muy inferiores al 0,1 % (MS) aceptado
para establecer que una planta es hiperacumuladora de Cd (Raskin y Ensley
2000) y fueron de tan baja magnitud que las plantas pudieron considerarse
excluidoras del metal pesado.

Sin embargo, al calcular el potencial de fitoextracciéon (PF) de las espe-
cies estudiadas resulté de 0,14 kg Cd ha' ano™! en las plantas de bermuda
hibrida cultivadas sobre suelo contaminado, 0,02 kg Cd ha! a! para grami-
llbn y 0,03 kg Cd ha! a! para kikuyo, valor en los tres casos mayor que los
informados por Kos et al. (2003) para especies de Brassica (0,012 kg Cd
ha' para B. napus var. napus y B. rapa var. Pekinensis)y 0,014 kg Cd ha'
para Amaranthus sp. Este hecho implicé una aceptable extraccion del metal
contaminante en el ciclo de cultivo.

Sin embargo, la remocién del Cd agregado al suelo, a pesar de su biodis-
ponbilidad, requeriria varias decenas de afios. Por tanto, el césped cortado
puede ser utilizado para elaborar compost o para la aplicacion de mulching
en proyectos de jardineria o paisajisticos.

CONCLUSIONES

La aplicacién al suelo de materia organica humificada en forma de ver-
micompost no modificé la movilidad y biodisponibilidad del Cd en el suelo.

La bermuda hibrida (Cynodon dactylon x C. transvaalensis cv. Tifway),
el gramillén (Stenotaphrum secundatum) y el kikuyo (Pennisetum clandes-
tinum) cultivados en forma de césped resultaron excluidoras de Cd, atin en
suelos contaminados donde un 70 % del Cd total se encontraba en formas
biodisponibles; sin embargo, en los suelos contaminados con solucién de
Cd?* la bermuda evidenci6é un potencial de fitoextraccion (PF) méas elevado
que las otras especies.

El cultivo para cosecha de tapetes, panes o alfombras de céspedes en suelos
contaminados con Cd es una buena alternativa al proponer un cambio en
el uso del suelo afectado (con el objetivo de lograr su recuperaciéon o sanea-
miento), aunque no se logre una restauracién ecologica que se produciria si
se recuperara integralmente el ecosistema degradado llevandolo a condiciones
semejantes a las originales.
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Por tanto, el cultivo tapetes, panes o alfombras de céspedes se puede
considerar una opcién aceptable para combinar la remocion de suelos con-
taminados con la produccién de especies comercializables que no generen
riesgo para la salud humana, dado que no favorece la entrada del metal en
la cadena trofica, evitandose la cara remocion de las capas superficiales del
suelo sobre el que se cultiva.
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Resumen: En este trabajo se describen los efectos de dos residuos
orgéanicos sobre la biodisponibilidad de metales pesados y los parametros de
la biomasa microbiana en un suelo agricola afectado por la actividad minera
de La Unién (Murcia, Esparia), asi como sobre la acumulaciéon de metales en
Beta vulgaris L. y B. maritima L. El experimento de campo se realizb sobre
un suelo calizo con altos niveles de metales totales (2706 mg Zn kg, 3235 mg
Pb kg' y 39 mg Cu kg). Se aplicaron los siguientes tratamientos: a) Estiércol
de vaca fresco; b) Alperujo; y ¢) Fertilizante inorgénico (control). Se realizaron
dos cultivos sucesivos (Beta vulgaris y B. maritima) y el suelo se muestre6 al
sembrar cada cultivo y tras cada cosecha durante un periodo de 15 meses.
Las especies estudiadas se comportaron como plantas indicadoras de metales
ya que las concentraciones de metales pesados (Zn, Cu, Pb y Mn) en la parte
aérea reflejaron los niveles superficiales del suelo en todos los tratamientos.
El estiércol de vaca no modificé las concentraciones de metales extraibles en
el suelo o su absorcion por las plantas en comparaciéon con el control. Por el
contrario, el alperujo favorecié una mayor acumulacion de los metales en las
plantas. La evolucién de los parametros indicadores de la biomasa microbiana
indica un efecto beneficioso de las enmiendas organicas, reduciendo el estrés
por metales pesados en la poblacion microbiana. Los cambios encontrados
mostraron, en general, un efecto beneficioso de las enmiendas sobre la calidad
del suelo v su fertilidad, mientras que los parametros de la biomasa microbiana
resultaron ser Utiles indicadores de la evolucién de los procesos de recuperacion.

Palabras clave: Biorrecuperaciéon, Fitoestabilizacion, Biodisponibilidad,
Cocientes actividad microbiana.

Response of a heavy metal contaminated soil to solid olive mill
waste and cow manure additions as organic amendments

Abstract: In this chapter the effect of two organic wastes on the bio-
availability of heavy metals and on soil microbial biomass parameters in
an agricultural soil affected by the mining activity in La Unién (Murcia,
Spain), and on metal accumulation in Beta vulgaris L. and B. maritima
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L. is described. The field experiment was carried out in a calcareous soil
with high metal levels: 2706 mg Zn kg, 3235 mg Pb kg?, and 39 mg
Cu kg'. The applied treatments were: a) fresh cow manure, b) solid olive
mill waste, and c) inorganic fertiliser as a control. Two successive crops
(B. vulgaris and B. maritima) were grown and the soil was sampled before
each planting and after each harvest over a 15 month period. The species
studied behaved as metal indicator plants, as their concentrations of heavy
metals (Zn, Cu, Pb, and Mn) in the aerial parts showed the superficial soil
levels in all treatments. Cow manure did not alter extractable concentra-
tions of metals in the soil or their absorption by plants in comparison with
the control. On the contrary, solid olive mill waste favoured solubility of
metals in soils and their accumulation in plants. The evolution of microbial
biomass indicative parameters showed a beneficial effect of the organic
amendments, reducing heavy metal stress on the microbial population.
The amendments showed, in general, a beneficial effect on soil quality
and fertility, while microbial biomass parameters were found to be useful
indicators of the evolution of the remediation processes.

Key words: Bioremediation, phytostabilization, bioavailability, microbial
activity ratios.

INTRODUCCION

La actividad minera llevada a cabo en La Unién (Murcia, Esparia) desde la
época Romana ha transformado completamente el paisaje de la zona y de las
areas adyacentes (24,55 km?) debido a la acumulacién de residuos mineros.
El transporte de particulas finas por el viento ha provocado la contaminacién
de suelos agricolas por metales pesados en areas cercanas. Es importante
establecer la especiacion, movilidad, comportamiento y biogeoquimica de
los contaminantes en antiguas zonas metaliirgicas donde ha habido flujo
de contaminantes durante largos periodos de tiempo (Venditti et al. 2000).
La transferencia de metales a la cadena trofica es un riesgo reconocido, y
para reducirlo, la Unién Europea ha establecido limites de contaminantes
en productos alimenticios, incluidos los metales Cd y Pb (Comision de las
Comunidades Europeas 2006).

Los suelos contaminados por metales pesados asociados a actividades
mineras normalmente carecen de una estructura y aireacion apropiadas, tienen
baja fertilidad y bajo contenido en materia orgéanica lo cual puede conducir
a escasa biomasa microbiana en estos suelos (Clemente et al. 2006a), difi-
cultando el crecimiento de plantas. En los tltimos afios se han desarrollado
estrategias de fitorremediacion o fitorrecuperacion de suelos contaminados
con metales pesados (Salt et al. 1998) basadas en el uso de plantas, junto
con enmiendas del suelo y practicas agronémicas, para la recuperacion de
dichos suelos. Por ejemplo, se han combinado plantas tolerantes adaptadas
a las condiciones edafoclimaticas v enmiendas para mejorar las condiciones
del suelo en la recuperaciéon de suelos contaminados.
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La materia orgéanica del suelo (MOS) ha sido de especial interés en estu-
dios de retencién de metales pesados en suelos, debido a la tendencia de los
metales de transicion a formar complejos estables con ligandos organicos
(Chen 1996). Las diferentes enmiendas organicas que han sido empleadas
para la biorremediacion de suelos contaminados con metales pesados incluyen
materiales usados cominmente en agricultura, como lodos de depuradora,
estiércoles animales y turba (Luo y Christie 1998; Ye et al. 1999; Clemente
et al. 2003; Walker et al. 2003 y 2004). Estos materiales no sélo mejoran
la fertilidad del suelo v aumentan la produccién vegetal, sino que también
modifican la disponibilidad de los metales pesados. Los residuos frescos
(como los estiércoles de animales) son ricos en compuestos organicos solu-
bles que pueden incrementar la solubilidad de los metales poco después de
su adicién al suelo mediante la formacién de complejos organometalicos
solubles (Almas et al. 1999). El alperujo es el residuo producido durante la
extraccion de aceite de oliva por el sistema de centrifugacion de dos fases
(Alburquerque et al. 2004). Se genera en cantidades muy grandes y su uso
como enmienda organica para la recuperacién de suelos significaria una
gestion integrada para su eliminacién, aportando un valor anadido a este
residuo (Romero et al. 2005). Su elevada concentracién de polifenoles y
su naturaleza acida podrian aumentar la solubilidad de los metales en el
suelo (Romero et al. 2005) y, por tanto, facilitar la absorcion de estos por
las plantas cuando se use como enmienda del suelo. Los fenoles solubles
pueden quelatar metales pesados manteniéndoles en formas solubles e
influir fuertemente en los procesos redox del suelo (McBride 1987; Nogales
et al. 1997).

Los parametros de la biomasa microbiana se han usado ampliamente para
establecer la calidad del suelo y el grado de recuperacion en suelos degradados
y/o contaminados (Pérez de Mora et al. 2005; Clemente et al. 2006a). La
poblacién y la actividad microbiana del suelo se han propuesto como indices
(tiles de la salud del suelo (Pankhurst et al. 1995). Esta generalmente aceptado
que los metales pesados presentes en el suelo reducen la biomasa microbiana
del mismo (Brookes and McGrath 1984; Chander et al. 1995), aunque la
exposicién a los metales puede también originar el desarrollo de poblacio-
nes tolerantes a metales (Ellis et al. 2003). Los parametros microbiolégicos
del suelo tienen un gran potencial como indicadores tempranos, sensibles,
efectivos y de confianza en suelos afectados por residuos mineros (Liao et
al. 2005). Por tanto, el estudio de relaciones microbianas en el suelo puede
aportar informacion relevante para la evaluacién de su recuperacion (Pérez
de Mora et al. 2006). Brookes (1995) sugiri6 que tanto el cociente entre
la produccion de CO, (respiracion del suelo) y el C de la biomasa (indice de
respiracién especifica de la biomasa), como el de C de la biomasa expresado
en porcentaje del C orgéanico edafico (COT) podrian ser mejores indicadores
de contaminacion del suelo que medidas tanto de actividad como de biomasa
microbiana por si solas (Barajas-Aceves et al. 1999). La relacién entre C
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de la biomasa y el COT puede constituir un “control interno” en suelos del
mismo tipo y bajo un manejo similar (Barajas-Aceves 2005).

En este trabajo se describe un experimento de 15 meses de duracion de
fitoestabilizacion para determinar la utilidad de enmiendas orgéanicas en la
recuperacion de un suelo calizo contaminado con metales pesados en La
Unién (Murcia, Espania).

El objetivo del experimento fue evaluar la utilidad del estiércol de vaca y
del alperujo como enmiendas organicas en técnicas de fitorremediacion de
suelos contaminados por metales pesados. Para ello se estudiaron los efectos
de las enmiendas orgénicas en la biodisponibilidad de metales (extractabilidad
con DTPA y acumulaciéon por las plantas), los parametros de la biomasa
microbiana, su evolucién con el tiempo, y las relaciones de estos parametros
con las propiedades edéaficas. Se seleccionaron dos especies de acelgas (Beta
vulgaris L. y B. maritima L.) consideras indicadoras de metales pesados
(McGrath et al. 2000; Walker et al. 2003), por ser capaces de reflejar los
cambios en la disponibilidad de los mismos debidos a las enmiendas utili-
zadas. Ademas las acelgas se destinan para consumo humano en la mayor
parte de Esparia.

MATERIAL Y METODOS

Diseno experimental

La zona experimental esta situada en un area agricola cerca de la locali-
dad de San Ginés de la Jara (Murcia; longitud O 002 50’ 50, latitud N 37°
38’45”, Esparia); dista 3,2 km del Mar Menor y 2 km (hacia el Norte) de la
antigua mina més cercana.

El suelo es calizo (15 % CaCO,) y posee textura franco-arcillosa, con 39,2%
de arcilla, 27,4 % de limo y 33,4 % de arena, clasificado como Xeric Torrior-
thent (Natural Resources Conservation Service 1999). La fraccion arcilla
(<2um) esta formada principalmente por filosilicatos (47 %), la fraccion mas
gruesa (arena) esta compuesta por minerales de cuarzo (77-89 %), mientras
que la hematita (Fe,O,) se identificé en todas las fracciones del suelo (9-12
%). Las concentraciones de Zn y Pb en este suelo exceden ampliamente los
limites establecidos por la U. E. para suelos agricolas (Consejo de las Comu-
nidades Europeas 1986; Tabla 1).

Se emplearon dos enmiendas orgéanicas: Estiércol de vaca y alperujo. La
concentracion de metales pesados en los dos residuos fue muy inferior a los
limites establecidos para el uso agricola de compost y productos fertilizantes
preparados a partir de residuos en Espana (Cd <0,7 mg Cd kg, Cu <70 mg
Cu kg, Pb <45 mg Pb kg' v Zn <200 mg Zn kg!; B.O.E. 2005; Tabla 1).
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Tabla 1. Caracteristicas del suelo y las enmiendas organicas.

CARACTERISTICAS Suelo Estiércol de vaca Alperujo
Conductividad eléctrica (dS m!) 0,13 8,8 53
pH (H,0) 8,0 8,8 5,8
Capacidad de retencién hidrica (%) 36,4 na na
CaCO, (%) 15 na na
Materia organica edafica (g MOS kg'!) 6,3 815 934
COT (g Ckg?) 3,6 412 562
N total (g N kg!) 0,51 28,6 15,3
C/N 7,1 14,4 36,7
N-NH,* (mg N kg™) nd 583 30
P total (g P kg?) nd 9,5 1,5
Carbohidratos (g kg?) na 12,8 55,4
Polifenoles (g ka™) na 0,06 28,5
Metales (totales)

Fe (mg Fe g?) 121 0,43 0,40
Mn (mg Mn kg'!) 5340 13 41
Pb (mg Pb kg 3235 9,0 9,0
Cu (mg Cu kg 39 26 15
Cd (mg Cd kg')* 3,0 <0,5 <0,5
Zn (mg Zn kg'')* 2706 12 2,0

Notas: Limites de la Union Europea (mg kg™) para suelos agricolas (pH 6,0 y 7,0): Cd 1,0 y 3,0; Cu 50 y 140; Pb
50y 300; Zn 150 y 300 (respectivamente) (Consejo de las Comunidades Europeas (1986); nd: No determinado;
na: No aplicable.

La zona de experimentacién se dividié en 12 parcelas de 6 m? cada una,
se establecieron los tres tratamientos con tres repeticiones cada uno, con una
distribucion aleatoria y dejando una distancia de 0,5 m entre parcelas. Los
tratamientos fueron: 200 kg ha! de fertilizante mineral comercial (15:15:15
N:P,0,:K,0) como control interno, estiércol de vaca (53 Mg peso fresco
ha), y alperujo (51 Mg peso fresco hal). Las dos enmiendas orgéanicas
aportaron 15 Mg materia orgénica ha'; el abono orgéanico se aplicé al suelo
un mes y medio antes de plantar el primer cultivo, mientras que la fertiliza-
cién inorganica se afiadié en el momento del trasplante. Para compensar
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la menor concentracion de N total en el alperujo en comparacién con el
estiercol (Tabla 1) se afiadieron 179 g de NH,NO, (equivalente a 298 kg N
ha') a cada una de las parcelas tratadas con el alperujo 20 dias después de
trasplantar el primer cultivo.

Dos especies de acelgas (comun B. vulgaris L. y silvestre B. maritima L.)
se cultivaron consecutivamente.

Un mes y medio después de la adicion de las enmiendas orgéanicas se
plantaron plantulas de acelga con tamano uniforme procedentes de semillero
(B. vulgaris L. var. Nomonta, 48 en cada parcela) y se dejaron crecer durante
tres meses hasta su recoleccion. Las plantas se regaron periédicamente con
agua durante la temporada de crecimiento. El suelo se dejé sin cultivar cerca
de 7 meses durante el verano hasta que llegaron las primeras lluvias de otofio.
Para el segundo cultivo se recogieron semillas de B. maritima de un sitio no
contaminado y se sembraron a razén de 300 semillas por m? (1800 semillas
por parcela). En esta ocasién las plantas no recibieron agua de riego (sélo
agua de lluvia), creciendo bajo condiciones naturales. Las plantas se recogieron
a los 5 meses, cosechando todas las hojas y dejando las plantas con flores
para la produccién de semillas.

En los dos cultivos las plantas se lavaron abundantemente con agua des-
tilada, se determinaron los pesos fresco y seco (60 °C, durante una semana)
y se molieron en un molinillo eléctrico antes de su anélisis.

El suelo se muestre6 4 veces en cada subparcela (al sembrar y recoger
cada uno de los cultivos) para estudiar la evolucion del suelo durante el expe-
rimento. Cada muestreo correspondio (respecto al momento de la adicién de
las enmiendas) a: muestreo 1: 1,5 meses; muestreo 2: 4,5 meses; muestreo
3: 11,0 meses; y muestreo 4: 16,5 meses.

Se tomaron muestras compuestas de suelo mezclando 6 submuestras (de 6
puntos) dentro de cada parcela a una profundidad edéafica de 0-20 cm. Cada
muestra de suelo se dividi6 en dos fracciones; una de las cuales se tamizo
inmediatamente a <2 mm y se guardoé sin secar a <5 °C para la determina-
cion de la biomasa microbiana, mientras que la otra fracciéon se secé al aire
y se tamiz6é a <2 mm para su andlisis quimico.

La evolucion del pH, COT y concentraciones de metales (Zn, Cu, Mn, Fe,
Pb y Cd) disponibles para las plantas en el suelo se siguieron durante el estudio.

Meétodos analitico

El pH se determiné en pasta saturada y en suspension acuosa 1:10 (p/v)
para suelos y residuos organicos respectivamente. Las concentraciones
pseudo-totales de metales pesados (Cd, Cu, Fe, Mn, Pb, Zn) se determinaron
por espectrometria de absorcion atdmica (AAS) tras digestion en una mezcla
de acidos nitrico y perclérico (2:1). La concentracién de metales (Cd, Cu, Fe,
Mn, Pb, Zn) disponibles en el suelo se determino tras la extraccién con acido
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dietilentriaminopentaacético (DTPA) 5 mM + CaCl, 10 mM + trietanolamina
100 mM (a pH 7,3; Lindsay y Norvell 1978).

El COT y N total edafico (Nt) y el COT y Nt de los residuos organicos se
midieron en un microanalizador elemental. La composicién mineralbgica y
los andlisis generales del suelo y los residuos organicos se realizaron segiin
meétodos normalizados (Clemente et al. 2007a).

El C de la biomasa microbiana (B.) se determiné por el método de
fumigacién-extraccion (Vance et al. 1987) en un analizador TOC y calcu-
lado de acuerdo a Wu et al. (1990). EI N de la biomasa microbiana (B,) se
calculé como diferencia entre el N reactivo a la ninhidrina en extractos de
suelo fumigado y no fumigado (Joergensen y Brookes 1990). La respiracion
del suelo se calculé como la cantidad de C-CO, emitido durante 10 dias
de incubacioén. Para ello una cantidad de suelo equivalente a 10 g de peso
seco se coloco en un bote de incubacion de 250 mL, se ajustd la humedad
al 50 % de su capacidad de retencién hidrica y se colocd un vial con 10 mL
de NaOH 0,2 6 0,1 M dentro del bote de incubacion para retener el CO,
desprendido. Después de 10 dias los viales se valoraron con HCI 0,1 M en
presencia de exceso de BaCl,. Los suelos se incubaron por triplicado usando
botes vacios como blancos.

Los analisis quimicos se realizaron al menos por duplicado v las determi-
naciones de biomasa microbiana por triplicado.

Andlisis estadistico

Se realiz6 un analisis factorial (o de componentes principales) al consi-
derarse la técnica multivariable adecuada para la reduccién del nimero de
variables y la deteccion de estructuras en las relaciones entre variables, con
datos correspondientes a los cultivos de B. vulgaris y B. maritima.

Los distintos analisis estadisticos se realizaron usando el programa SPSS
13.0 (SPSS Inc.). Los datos se sometieron a un ANOVA v las diferencias entre
las medias se determinaron usando el test de Waller-Duncan a P <0,05. La
normalidad v homogeneidad de las varianzas se determinaron con los tests
de Saphiro-Wilk y Levene respectivamente, antes del ANOVA. Con el fin de
obtener informacion adicional respecto a las relaciones, comportamiento y
origen de la contaminacién se llevé a cabo un andlisis factorial, usando la
rotacion normalizada Varimax (Kleinbaum et al. 1988). El analisis factorial
se realiz6 mediante la evaluacion de componentes principales y reteniendo
Unicamente los autovalores mayores de 1,0 (criterio Kaiser); esta técnica
permite una importante reducciéon en el niimero de variables y estructura
las asociaciones entre las diferentes variables (Maiz et al. 2000). El andlisis
factorial crea nuevas variables (factores o componentes), cuyo nimero es
considerablemente menor que el nimero de variables. En cada factor se
eliminaron los valores menores que 0,5.
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RESULTADOS

Evoluciéon de los suelos

El pH del suelo sufri6 inicialmente un ligero descenso debido a la adicion
de alperujo (8,0 y 7,4 en las parcelas control y con alperujo respectivamente
en el primer muestreo; Tabla 2) a causa del caracter acido de este residuo.
Sin embargo, no se encontraron diferencias significativas en el resto de
muestreos.

Las enmiendas organicas condujeron a un aumento inicial en la con-
centracién del COT respecto al control, especialmente en las parcelas con
alperujo (Tabla 2).

El alperujo al inicio aument6 significativamente la disponibilidad de Fe y Mn
(Tabla 2) debido al descenso de pH observado. La presencia de compuestos
fenolicos solubles en el alperujo (Tabla 1) pudo facilitar la solubilizacién de Cu
por quelatacién, como se observo en el ligero aumento de Cu extraible con
DTPA en los dos primeros muestreos (Tabla 2). Por otro lado, la concentra-
cién de Mn disponible fue significativamente mayor en el tratamiento con
alperujo que en el control o el tratamiento con estiércol de vaca en todos los
muestreos, aunque los valores de pH no fueran diferentes del control (Tabla
2). La extractabilidad de Zn y Pb no se vio afectada de forma significativa
por ningun tratamiento (Tabla 2).

Acumulacién de metales y rendimiento de las plantas

El crecimiento de B. vulgaris disminuy6 en el orden: Estiércol (15,66
Mg MF ha) > Control (10,62 Mg MF ha'!) > Alperujo (1,54 Mg MF ha).

El estiércol de vaca disminuy6 significativamente las concentraciones de
Fe en las plantas con respecto al control, sin efecto en los metales pesados
(Fig. 1). El alperujo, sin embargo, aument6 la concentracién de Mn, Zn, Cu
y Pb en B. vulgaris (Fig. 1), indicando una mayor disponibilidad de metales
en este tratamiento que provocé fitotoxicidad y muy escasa biomasa de
planta. El exceso de Mn disponible en el suelo tratado con alperujo pudo
causar antagonismo entre Fe y Mn en las plantas (Kabata-Pendias 2001).
Las concentraciones de Cu en B. vulgaris fueron mas bajas que los valores
toxicos (20 mg Cu kg?!; Kabata-Pendias 2001). Sin embargo, los niveles de Zn
encontrados en las plantas de parcelas con alperujo pueden ser considerados
toxicos (100-400 mg Zn kg!; Kabata-Pendias 2001).

B. maritima no creci6é adecuadamente en las parcelas control, ni tampoco
en las tratadas con alperujo, dando unos rendimientos muy bajos de biomasa
de planta que disminuyen siguiendo el orden: Estiércol (1032 kg MF ha'l)
>>> Alperujo (43 kg MF ha!) = Control (42 kg MF ha'!). Esta especie no fue
capaz de adaptarse al suelo en las condiciones del experimento, que pretendia
reflejar una situacion real (plantacion mediante semillas y sin riego artificial).
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Las concentraciones de metales en B. maritima fueron ligeramente mayores
que las encontradas en B. vulgaris (Fig. 2). El tratamiento con alperujo oca-
siond una acumulacion significativamente mayor de Mn, Zn y Cu que el resto
de tratamientos, mientras que el estiércol de vaca llevé a las concentraciones
maés bajas de Pb en hojas de B. maritima (Fig. 2).

Las dos especies, a pesar de pertenecer al mismo género, mostraron un
comportamiento diferente respecto a la acumulacién de Pb en sus hojas.

Beta vulgaris

1200 50
. ———1 Control Q
—.DDIOOO 1 771 Alperujo 40 5
=4 . Estiéreol 3
©0 i a =
£ 800 a A g
\; 30 =
RS) B
‘5 600 P
£ b &
£ a b b 20 %
8 400 b 03
=) a b .

200 - b ;j b b 10

r b
0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ )
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Figura 1. Concentracion de metales pesados en las plantas de Beta vulgaris en los
diferentes tratamientos (peso seco; n = 3). Barras con la misma letra no
difieren significativamente segin el test de Waller-Duncan (P <0,05).

Beta maritima
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Figura 2. Concentracion de metales pesados en las plantas de Beta maritima en
los diferentes tratamientos (peso seco; n = 3). Barras con la misma letra
no difieren significativamente segtin el test de Waller-Duncan (P < 0,05).
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Parametros de la biomasa microbiana del suelo

Los tratamientos orgéanicos aumentaron el C de biomasa microbiana (B)
en el primer muestreo siguiendo el orden: Estiércol > Alperujo > Control

(Tabla 3).

Alo largo del experimento los valores de B aumentaron en las parcelas
tratadas con alperujo mientras que disminuy6 en las parcelas con estiércol.
Ambos permanecieron significativamente mas altos que en el control en el
Gltimo muestreo, pero esta vez siguiendo el orden: Alperujo > Estiércol >
Control. En las parcelas control (donde no se afnadié enmienda orgénica) el
B, también aument6 a lo largo del experimento debido al laboreo y al cultivo

de las plantas. El N, sigui6 el mismo patrén que el B, (Tabla 3).

Tabla 3. Parametros de la biomasa microbiana en los suelos a diferentes tiempos de
muestreos (referido a peso seco; valores medios +desviacion estandar).

Tratamientos B, By C-Co, C-CO,/B, B/COT

(mg Ckg’) (mgNkg’) (mgCkg'd’) (mgCg'd) (%)
Muestreo 1 Control 74 +128b 3,1 +1,5b 13 1 570 +50a 0,2 +0,4b
Mes 1,5 Alperujo 192 +70ab 8,5 £5,3b 41 23 256 +320b 2,0 £0,9b
Estiércol 579 £327a 59 3% 60 +37 100 +88b 7,8 +0,4a

ANOVA * * ns * *
Muestreo 2 Control 28 x16¢ 6,4 +3,9b 13 +2b 568 +55a 1,0 =0,4b
Mes 4,5 Alperujo 282 +58a 18 +3a 40 +7a 143 +18b 2,6 +1,3ab
Estiércol 153 +22b 4,3 +1,1b 19 +4b 124 +6b 3,9 +0,9a

ANOVA o o o * *
Muestreo 3 Control 48 +21c 2,6 +0,9b 10 +1c 225 +4a 1,0 £0,2¢c
Mes 11,0 Alperujo 248 +25a 13 +2a 23 +3a 94 +3b 2,2 +1,1b
Estiércol 191 +9b 12 +4a 14 +1b 74 £12b 2,8 +4,3a

ANOVA s o . * s
Muestreo 4 Control 66 +22¢ 3,7 +2,2b 10 +0b 158 +19a 1,4 +£0,6b
Mes 16,5 Alperujo 655 +£107a 17 +2a 29 +3a 45 +4b 5,8 £0,2a
Estiércol 195 +27b 7,5 £1,2b 13 =1b 68 +8b 2,8 +0,8b

ANOVA o o o x o

ANOVA Tiempo ns ns * * ns

TxT o s o s o

*odkk K

Notas: ns, *, ** y ** indican no significativo v significativo a P < 0,05, 0,01 y 0,001 respectivamente.

Valores medios seguidos de la misma letra para cada muestreo en una columna no difieren significativamente segin
el test de Waller-Duncan a P <0,05.

Los muestreos se indican desde la fecha de incorporacién de las enmiendas a los suelos.

Bc: C de la biomasa microbiana; B,; N de la biomasa microbiana reactivo a ninhidrina; COT: C orgénico total.
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El desprendimiento diario de C-CO,, fue mayor en los suelos tratados
con enmienda organica que en el control y, aunque disminuy6 durante el
experimento, fue significativamente mayor en las parcelas con alperujo tras
15 meses (Tabla 3).

El cociente metabélico (C-CO, /B, ) disminuyo en todas las parcelas durante
el experimento (Tabla 3), mostrando claramente un efecto significativo del
proceso de recuperacion.

La relacion B./COT fue significativamente mayor en los suelos con
enmienda orgéanica que en los controles y, como se observé para otros

Tabla 4. Matriz de componentes rotados para datos del Muestreo 1 y el cultivo de

B. vulgaris.
F1 F2 F3 F4

[Mn], ., 0,995
[Cul,,.. 0,977
DTPA-Mn 0,957
Peso fresco -0,956
[Zn], . 0,953
Peso seco -0,937
Kl 0,924
130) I 0,866
DTPA-Cu 0,823 0,518
DTPA-Fe 0,742
pH -0,685 0,507
B./B 0,659
COT 0,644
C-Co, 0,994
B« 0,835
B. 0,812
B./COT 0,761
N-Total 0,748
DTPA-Zn 0,940
DTPA-Pb 0,843
C-CO,/B.. 0,911
[Fel, .. 0,878

Nota: Factores de carga menores de 0,5 eliminados.
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parédmetros, fue mayor en las parcelas con estiércol en el primer muestreo
pero mayor en las parcelas con alperujo en el Gltimo muestreo (Tabla 3). En
parcelas tratadas con alperujo se observé un aumento significativo de esta
relacion en el Gltimo muestreo.

Los valores de la relaciéon BCASNIN fueron también muy variables, encon-
trando diferencias significativas sélo en el segundo muestreo (5,4b, 16,1b, y
32,2a para parcelas control, con alperujo, y con estiércol respectivamente;
P <0.01). Esta relacion aumenté significativamente con el tiempo en las
muestras control y tratadas con estiércol (datos no mostrados).

El analisis factorial del conjunto de datos correspondientes al cultivo de
B. vulgaris permitié obtener las relaciones mas relevantes entre los distintos
parametros analizados (Tabla 4). El primer factor describe la toxicidad del
suelo, ya que relaciona positivamente las concentraciones de los metales
en las plantas con las extraibles en DTPA para Mn, Cu y Fe, con el COT
y con la relacion B./B, v negativamentecon el pH y el peso fresco y
seco de las plantas. El segundo factor agrupa la mayoria de los diferentes
parametros relacionados con la biomasa microbiana, por lo que se podria
considerar como el factor de la biomasa y actividad microbiana, afectado
por el pH edéfico.

El primer factor obtenido con los datos correspondientes al cultivo de
B. maritima (Tabla 5) asocia de nuevo las concentraciones de metal en las
plantas con las extraibles con DTPA para Mn y Cu, y con la respiracion del
suelo, COT y B, (factor de toxicidad). El segundo factor asoci6 de forma
positiva el B. y B, con el COT, el Nt, las concentraciones de Zn y Pb
extraibles con DTPA, y negativamente con la relacion C-CO,/B,., mostrando
una inesperada asociacién entre el contenido en biomasa microbiana v la
disponibilidad de metales. El tercer factor asocia los pesos fresco y seco de
planta con la relaciéon B./COT y negativamente con la relacion C-CO,/B.,
pH edafico y la concentracion de Pb en planta, pudiéndose definir como un
factor de rendimiento afectado por el pH edéafico y asociado a las relaciones
de calidad del suelo.

DISCUSION

Efectos en las plantas

Se encontraron elevadas concentraciones de Mn en las plantas en todos
los tratamientos; concentraciones superiores a 60 mg Mn kg! se pueden
considerar altas y un sintoma de toxicidad por Mn (Poschenrieder y Bar-
cel6 1981). En las plantas de B. vulgaris la relaciéon Mn/Fe aumenté en el
orden: Control (1,05) < Estiércol (1,62) < Alperujo (2,34). Poschenrieder
y Barcel6 (1981) encontraron que la relacion Mn/Fe en Phaseous vulgaris
aument6 de 0,3-1,4 (control) a valores superiores de 6,0 (con exceso de
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Mn) en cultivo hidropénico. En B. maritima la relaciéon Mn/Fe aument6
en los tratamientos segun el orden: Estiércol (0,91) < Control (1,12) <
Alperujo (1,28), mostrando un descenso en la toxicidad de Mn cuando
se comparan con los datos de B. vulgaris. De hecho la concentracion de
Mn extraible con DTPA en el suelo tratado con alperujo disminuy6 a lo
largo del experimento, evitando un exceso de este elemento en el sequndo
cultivo. Piotrowska et al. (2006) también describieron una reduccion de
la fitotoxicidad del suelo con el tiempo de incubacion (42 dias) después de la
adicion de alpechin.

Tabla 5. Matriz de componentes rotados para datos del Muestreo 3 y el cultivo de
B. maritima.

F1 F2 F3 F4 F5

(Zn] 0,888

B.mar

DTPA-Cu 0,84

[Mn] 0,834

B.mar

cCo, 0,83

(Cu] 0,819

B.mar

COT 0,805 0,535

DTPA-Mn 0,799

B 0,651 0,605

C

DTPA-Zn 0,905

DTPA-Pb 0,871

B 0,736

NIN

N-Total 0,713

C-CO,/B. -0,676 -0,574

(Kl 0,585

'B.mar

Peso seco 0,934

Peso fresco 0,918

[Pb] -0,909

'B.mar

B./COT 0,83

DTPA-Fe -0,907

B./B 0,829

NIN

pH -0,542 0,55

[Fel 0,929

'B.mar

Nota: Factores de carga menores de 0,5 eliminados.
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Las concentraciones de Mn y Zn en las dos especies y en los tres tra-
tamientos (excepto en B. vulgaris con estiércol) estuvieron por encima del
umbral de los micronutrientes permitidos en alimentacién animal (70 mg
Mn kg!y 100 mg Zn kg!; Georgievskii et al. 1982). La concentracién de
Cu en B. maritima en todos los tratamientos no sobrepasé el umbral para
alimentacion animal (<20 mg Cu kg?).

Las concentraciones de Pb en ambas especies estuvieron por debajo del
limite para alimentacion animal de 50 mg Pb kg?! (Geeson et al. 1998).
Sin embargo, cuando estos valores se expresan en base a peso fresco (B.
vulgaris: 3,63 > 2,16 > 1,53 mg Pb kg! en alperujo, control y estiércol,
respectivamente; B. maritima: 5,05 > 3,88 > 2,35 mg Pb kg! en control,
alperujo y estiércol, respectivamente) se excede el limite establecido por la
Unién Europea para hojas de vegetales para alimentacion (0,3 mg Pb kg';
Comision de las Comunidades Europeas, 2006) en ambas especies. Todo ello
indica que, aunque el uso de estiércol disminuye la concentracion de metales
en las plantas, alin existe un riesgo relevante de toxicidad para los animales
si estas se usan para su alimentacion.

Efectos sobre el suelo

La acidificacién inicial de las parcelas con alperujo concuerda con lo
observado por otros autores que encontraron descensos de pH tras la adicién
de alpechin (Nogales et al. 1997, Piotrowska et al. 2006) u orujo de oliva
(Romero et al. 2005) al suelo. De la Fuente et al. (2008) demostraron en
este suelo que una disminucién de pH no incrementa la solubilidad de los
metales pesados, asociando los cambios causados por el alperujo (principal-
mente para Fe y Mn) a los efectos producidos en el potencial redox del suelo
(Clemente et al. 2007a).

Se ha comprobado que la oxidaciéon y polimerizacion de compuestos
fenolicos se ve favorecida por la presencia de 6xidos de Fe y Mn (Stone y
Morgan 1984), va que la superficie de los 6xidos puede adsorber quimica-
mente polifenoles y otros &cidos orgénicos. De este modo la oxidaciéon de los
compuestos fenolicos presentes (en elevadas concentraciones en el alperujo;
Tabla 1) puede ser la responsable del aumento en la solubilidad del Fe vy, en
especial, del Mn en el suelo enmendado (de la Fuente et al. 2008). Esta
oxidacion aporta Fe?* y Mn?* a la disolucion del suelo, siendo el Fe?* rapi-
damente oxidado por el O, a Fe**, actuando el Fe como catalizador. Como
la oxidacion de Mn?* es bastante lenta, durante el proceso de oxidacion se
acumulan altas concentraciones de Mn?* soluble que permanece libre en el
suelo (McBride 1987).

59



Cambios de la biomasa microbiana del suelo

Los valores observados para el B.. en las parcelas estuvieron dentro del
mismo intervalo que el observado previamente en suelos no contaminados
con fertilizacién orgénica y/o inorganica (Leita et al. 1999; Albiach et al.
2000), similares a su vez a los de suelos contaminados con metales pesados
a causa del vertido acido de un accidente minero tras distintos tratamientos
de recuperacién con enmiendas orgénicas (Pérez de Mora et al. 2005; Cle-
mente et al. 2006a).

La diferente composicion de las enmiendas conduce a diferentes patrones
de mineralizaciéon en el medio eddfico (Bernal et al. 1998; Clemente et al.
2006b; Clemente et al. 2007b) y, por tanto, de biomasa microbiana. El
estiércol contiene elevadas concentraciones de compuestos labiles y facilmente
degradables, dando lugar a un rapido aumento de la biomasa microbiana
edafica poco después de su aplicacién; por el contrario el alperujo contiene
moléculas organicas menos labiles. Ademas su alto contenido en compuestos
fenodlicos y grasas (Alburquerque et al. 2004) puede provocar toxicidad para
la biomasa microbiana del suelo, dando lugar a una mineralizacién mas lenta
por los microorganismos edéficos (Clemente et al. 2007b). Con este mismo
suelo de la Fuente et al. (2008) realizaron un experimento de mineralizacién
encontrando que sélo el 14,8 % del COT del alperujo se mineraliz6 en el
suelo tras 56 dias, mientras que una media del 47 % del C orgénico de un
estiércol de vaca se mineraliza en 30 dias (Ajwa y Tabatabai 1994).

Los residuos de la aceituna son resistentes a la degradacién por los micro-
organismos edaficos (Riffaldi et al. 1997) y Paredes et al. (1987) describieron
el caracter antimicrobiano de los mismos. Ello puede causar la respuesta més
lenta de la poblacién microbiana al alperujo que al estiércol. Sin embargo en
el ultimo muestreo la biomasa microbiana fue significativamente mayor en
las parcelas tratadas con alperujo, posiblemente como consecuencia de la
degradacién gradual de los compuestos mas téxicos de su materia organica,
favoreciendo el desarrollo de los microorganismos del suelo.

En suelos altamente contaminados los microorganismos se encuentran
normalmente bajo estrés y son menos eficientes en la utilizacion de COT,
dando lugar a un mayor desprendimiento de CO, por unidad de sustrato
(Killham 1985). En el presente experimento las parcelas control mostraron
una mayor demanda energética (mayor respiracion especifica) reflejando que
la biomasa microbiana edafica se encuentra bajo condiciones de estrés como
consecuencia del contenido en metales del suelo y necesita gastar mayor
energia para sobrevivir (Barajas-Aceves 2005).

El cociente metabolico (C-CO,/B) se ha propuesto como herramienta
para cuantificar la salud del suelo en suelos contaminados con metales pesa-
dos (Brookes, 1995). Valores altos generalmente indican un alto estrés en la
biomasa microbiana del suelo (Barajas-Acebes 2005). Los valores observados
estuvieron dentro del mismo intervalo encontrado por Barajas-Aceves et al.
(1999; 20-200 mg C g! d!) para suelos contaminados con Zn; sin embargo,
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se encontraron valores extraordinariamente elevados en las parcelas control
de los muestreos 1 y 2 (Tabla 3). No se encontraron correlaciones significa-
tivas entre esta relacion y la extractabilidad de metales con DTPA ni con el
contenido en metales de las plantas (Clemente et al. 2007b), pero la relacién
C-CO,/B.. disminuy¢ significativamente con el tiempo, tanto en las parcelas
control como en las tratadas con estiércol, tomandose esto como un sintoma
de mejora de la salud del suelo. El analisis factorial con datos del cultivo de
B. maritima confirmé dicha situacién, ya que mostrd una relacion negativa
entre el rendimiento de planta en las parcelas y C-CO,/B. (Tabla 5).

La relacién BC/ COT se ha usado como un indice util para la identificacion
de suelos contaminados con metales pesados (Brookes 1995) y puede ser
una medida indicativa de los cambios sufridos por la materia orgénica del
suelo (Insam y Merschack 1997). En el presente estudio los valores mas bajos
este pardmetro bioquimico se detectaron en el suelo control sin enmienda
organica en todos los muestreos (Tabla 3), lo que supone un sintoma claro
de recuperacion del suelo con las enmiendas. Chander y Brookes (1993)
encontraron valores de B /COT de 1,5-1,6 % en suelos control o con un lodo
no contaminado y de 0,4-0,7 % en suelos tratados con un lodo contaminado
con metales pesados. Se observd un aumento significativo con el tiempo de la
relacién B /COT en las parcelas tratadas con alperujo, reflejando los cambios
en el proceso de mineralizacién conforme la toxicidad de esta enmienda fue
disminuyendo al ir degradandose sus compuestos fenélicos (Tabla 3). Li et
al. (2005) encontraron que el estrés metalico llevo a relaciones relativamente
bajas de B./COT y a una inhibicién del cociente metabélico y de la velocidad
de mineralizaciéon de C, provocando un aumento de C orgénico del suelo,
estando acorde con los resultados del presente experimento.

Joergensen et al. (1995) sugirieron que un valor alto de la relacion B /B
se debe a un aumento de la proporcién de hongos en los microorganismos
del suelo. Dai et al. (2004) sugirieron que la composicién de la comunidad
microbiana variaba con un gradiente de concentraciones de metales, con
hongos predominando en suelos contaminados y bacterias en suelos no con-
taminados (relativo a los valores observados para la relacién B./B,,). Esta
relacion apareci6 en el factor o componente 1 (asociado a la disponibilidad
de metales y su toxicidad) en el analisis factorial realizado con los datos del
cultivo de B. vulgaris (Tabla 4), indicando un efecto de la toxicidad de metales
en la composicion microbiana del suelo. Este pardmetro mostré un aumento
inicial en las parcelas tratadas con estiércol y mas tardiamente en las tratadas
con alperujo, lo que pone de manifiesto los cambios en la estructura de la
poblacién microbiana en estos suelos.
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CONCLUSIONES

Las concentraciones de metales en ambas especies de plantas (Beta vul-
garis y B. maritima) superaron los limites establecidos para alimentacién en
seres humanos y animales de pastoreo, lo que implica un riesgo para la salud
vinculado a la propagacion de la contaminacién procedente de explotaciones
mineras a las zonas agricolas.

Para el desarrollo de un programa de biorremediacion el estiércol de
vaca puede ser muy Util en estrategias de fitoestabilizacién, manteniendo la
biodisponibilidad de metales y su absorcién por las plantas en niveles con-
trolados, mientras que mejora la produccién de biomasa vegetal. El alperujo,
sin embargo, debe ser tratado antes de su adicién, o bien estabilizado previa-
mente en el suelo durante varios meses antes de realizar la plantacion, con
el fin de evitar fitotoxicidad. La capacidad del alperujo para aumentar la
solubilidad de metales es principalmente una consecuencia de los procesos
de oxidacién de los compuestos fendlicos que contiene, los cuales provocan
la reduccion de 6xidos de Mn(IV) a Mn(ll) favoreciendo la solubilidad de los
metales asociados.

Aunque la adicién de enmiendas organicas a suelos calizos contaminados
con metales pesados puede mejorar la fertilidad del suelo, la respuesta de la
poblaciéon microbiana depende de la enmienda utilizada. El estiércol ayudé
a reducir los sintomas de estrés permitiendo que la biomasa microbiana del
suelo aumentara rapidamente y creando condiciones adecuadas para la fito-
rremediacién de suelos contaminados con metales. Los parametros de la
biomasa microbiana fueron adecuados para seguir el progreso de los procesos
de recuperacion, complementando la determinacion de la extractabilidad de
metales en el suelo y la acumulacion de metales por las plantas.
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Resumen: En el presente trabajo se ha investigado la descontaminacion
de medios acuosos que contienen Pb (II) usando tres residuos agricolas: a)
huesos de aceituna; b) poda del olivo; y ¢) bagazo de la cafia de azlcar. Se
han llevaron a cabo experimentos para contrastar la potencialidad de cada
uno de los residuos propuestos como adsorbentes de dichos iones metélicos.
La interaccién de los cationes de plomo con los sitios de union de la biomasa
es muy sensible a los valores de pH, ya que éste afecta a la solubilidad del
Pby a la activacién de los grupos funcionales en los residuos utilizados como
adsorbentes. Los experimentos mostraron que el rango 6ptimo de pH se
encontraba entre 4,0 y 6,0. La evaluacion del efecto del tiempo de contacto
necesario para alcanzar el equilibrio mostré que el proceso es rapido, ya que a
los 15 min de operacién ya se ha eliminé, al menos, el 75 % del Pb presente
en la disolucion con los tres residuos y el equilibrio se alcanzé antes de 120 min
tras el inicio de la operacion. Del estudio de la cinética del proceso se concluyd
que el proceso responde a una cinética de pseudo-segundo orden, lo cual esta
de acuerdo con muchos autores que estudiaron la cinética de sorcién de iones
metalicos divalentes utilizando diferentes materiales. Finalmente los datos de
equilibrio se procesaron con la ayuda de la ecuaciéon de Langmuir. La méaxima
capacidad de biosorcion de Pb(ll) (g méaximo) fue de, respectivamente, 6,4, 22,8
v 6,4 mg Pb g! para huesos de aceituna, residuos de poda de olivos y bagazo.

Palabras clave: Biosorcion, Metales pesados, Biomasa residual, Cinética,
Equilibrio.

Decontamination of aqueous media containing
lead by using agricultural waste

Abstract: The present work investigated the decontamination of aque-
ous media containing Pb (II) using three agricultural wastes, olive stone,
olive tree pruning and bagasse from sugar cane. It has been carried out
the relevant experiments to compare the potential of each one of the
proposed waste such as adsorbent of metal ions. The interaction of lead
cations to the binding sites of the biomass is very sensitive to pH values as
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it affects the solubility of lead and the activation of the functional groups
presented in the residues used as adsorbents. The experiments showed that
the optimum pH range was between 4 and 6. The evaluation of the effect
of contact time required to achieve equilibrium showed that the process
is fast, as the 15 minutes of operation at least 75 % of lead present in the
solution was removed by the three wastes and equilibrium is reached in 120
minutes of the start of the operation. From kinetic study, it was concluded
that the process responds to a pseudo-second kinetic order, which is in
agreement with many authors who have studied the kinetics of sorption of
divalent metal ions using different materials. Finally, data of equilibrium
were processed using the Langmuir equation. The maximum biosorption
capacity for Pb(Il) (q max) was 6,4, 22,8, and 6,4 mg Pb g" for olive stone,
olive-tree pruning residues, and sugar-cane bagasse, respectively.

Key words: Biosorption, heavy metals, residual biomass, kinetics, equilibrium.

INTRODUCCION

El interés de las sociedades occidentales por las cuestiones ambientales
es un fenémeno caracteristico de la segunda mitad del siglo xx, aunque los
problemas de degradacion ambiental tengan su origen desde mucho antes.
En realidad la contaminacién es tan antigua como el hombre; la alteracion
de los cursos de agua, el deterioro del suelo o las emisiones de gases conta-
minantes son parte del legado dejado por los pueblos prehistéricos, sobre
todo después de la invencion del fuego (Pérez Cebada 2001).

A partir de la Revolucién Industrial la produccién de metales pesados
aumenté de forma exponencial. Los metales pesados se convierten en un
tema actual tanto en el campo ambiental como en el de salud publica. Los
dafios que causan son tan severos y, en ocasiones, tan ausentes de sintomas
que las autoridades ambientales y de salud de todo el mundo ponen espe-
cial atencién en minimizar la exposicion de la poblacion (en particular de la
poblacion infantil) a estos elementos toxicos.

Desafortunadamente, a pesar de la evidencia de sus efectos en el deterioro
de la salud, la exposicion a los metales pesados continta. Por tanto, es necesario
evitar la entrada de metales toxicos en el medio y, sobre todo, que las industrias
reduzcan la concentraciéon de metales hasta niveles que no generen problemas
de toxicidad. En muchos casos se han establecido normativas que regulan las
cantidades méximas de metal que puede contener un efluente antes de ser vertido
al medio acuético v, asi, evitar la contaminacién del medio en la fuente de origen.

Con este fin se han desarrollando diferentes tecnologias que resultan
efectivas, tales como la coagulacion-floculacion, precipitacion quimica, inter-
cambio i6nico, adsorcidn, ésmosis inversa, electrodialisis, etc. (Williams et
al. 1998; Pagnanelli et al. 2000; Kurniawan et al. 2006; Zhang y Banks
2006), aunque no siempre son adecuadas, suponiendo su aplicacién un alto
coste energético y de reactivos. Por ello la problemética mencionada demanda
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una tecnologia limpia y capaz de retirar los contaminantes, permitiendo de
nuevo su uso Y el equilibrio de los ecosistemas.

En este contexto surge el término “biosorciéon”, que se ha acufiado para
describir el fenémeno de captaciéon pasiva de iones metélicos basado en la
propiedad que ciertos tipos de biomasas inactivas o muertas poseen para
enlazar y acumular este tipo de contaminantes por diferentes mecanismos
(adsorcion fisica, complejacion, intercambio idnico, etc.; Veglio y Beolchini
1997, Zouboulis et al. 1999; Volesky 2001; Davis et al. 2003; Gavrilescu
2004; Baytak y Turker 2005; Zhang y Banks 2006).

Por otra parte en los ultimos afios se ha diversificado la utilizacion de
residuos y subproductos agricolas, ya que, ademas de eliminar el problema
de la toxicidad, presentan ventajas econémicas y resuelven en gran medida
el problema de su ubicacién.

El objetivo global de este trabajo es estudiar la capacidad de tres residuos:
a) Huesos de aceituna; b) Residuo de la poda de los olivos; y c) Bagazo de
cana de azlcar para su utilizaciéon como materiales adsorbentes de plomo
de disoluciones acuosas.

En este sentido, los objetivos especificos han sido estudiar la biosorcion de
Pb en su estado de oxidacién mas estable (Pb%*) mediante un sistema disconti-
nuo para cada uno de los tres residuos propuestos (analizando algunos de los
principales parametros de operacién) y estudiar la cinética y el equilibro del
proceso, con objeto de establecer una base para el desarrollo de un sistema
para la depuraciéon de efluentes industriales.

MATERIAL Y METODOS

En todos los experimentos se ha utilizado hueso de aceituna procedente
de la Cooperativa “Nuestra Sefiora del Castillo” situada en Vilches (provincia
de Jaén, Espana) y el residuo de poda de olivos procedente del misma éarea.

El proceso productivo utilizado en esta almazara para separar el aceite de
oliva del resto de componentes de la aceituna (tras la molienda) es el denominado
sistema continuo de dos fases, obteniéndose una fase oleosa (aceite con restos de
agua y particulas sélidas finas) y una fase soélida con bastante humedad (alperujo).

El hueso se obtiene del proceso de separacion de esta masa de alperujo
mediante deshuesadora industrial equipada con criba-separadora de 4 mm
de diametro de orificio.

El bagazo de la cafia de azicar procede de la planta piloto “José Marti”
de la Universidad Central “Marta Abreu” de las Villas (Cuba).

El tnico tratamiento de los residuos fue la molienda con un molino (IKA,
MF10) y la separacién por tamarios usando una tamizadora (CISA, modelo
RP-15). Para la ejecucion de los experimentos se seleccioné un tamarno de
particula inferior a 1 mm; se contd con una instalacién consistente en un
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baro termostatizado, un agitador magnético, un reactor encamisado de 150
mL de capacidad y un pH-metro (Fig. 1).

[ J 1 e
" NN

pH-metro Agitador Bafio termostatizado

Figura 1. Esquema del dispositivo experimental para experimentos de biosorcion.

Para la realizaciéon de los experimentos se vierte la disolucion de Pb en
el reactor y, a continuacion, se ajusta el pH al valor deseado, afadiendo el
residuo sélido. Una vez transcurrido el tiempo de operacién se extrae del
reactor la fase liquida, se centrifuga durante 10 min y se filtra la disolucion
sobrenadante, desechandose el biosorbente. Finalmente se analiza la fase
liquida (siempre junto con una muestra de la disolucién de metal original) para
determinar la concentracion de metal inicial vy final y, por tanto, obtener el
porcentaje del mismo que ha sido retirado por el biosorbente.

La determinacion del contenido en Pb de las muestras se ha realizado
mediante espectrofotometria de absorciéon atémica, usando un espectrofo-
tometro modelo A.Analyst 200 de Perkin-Elmer dotado de una lampara
monocatodo hueco con llama aire-acetileno (recomendada para dicho catién).

En la Tabla 1 se resume la serie de experimentos realizados.

Tabla 1. Serie de experimentos realizados.

. Tamaiio [Pb(ID)] [Biosorbente] Tiempo de o
Series PH | articula (mm) | (mg/1) (o/L) contacto (min) | | O
1,0-11,0 -- 10,0 0 120 25,0
pH
1,0-6,0 <1 10,0 10 120 25,0
1,0, 50, 15, 30,
60, 90, 120,
Tiempo de contacto 5,0 <1 10,0 10 150, 180, 240, 25,0
300, 360
0,5, 1,0, 2,0,
Cinética 5,0 <1 10,0 10 4,0, 8,0, 15, 30, | 25,0
45, 60, 90, 120
Equilibrio 5,0 <1 10,0 a 1000 10 120 25,0
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RESULTADOS Y DISCUSION

Seleccién del pH 6ptimo para la biosorciéon de plomo.

El pH de la solucién acuosa es una de las variables méas importantes en
el control del proceso de biosorciéon de metales pesados. Segiin numero-
sos autores el pH puede influir tanto en las formas idnicas del metal que
se encuentran en disolucién como en el estado de los grupos funcionales
responsables de la union del metal a la superficie del sélido. A bajos valores
de pH los iones H* se unen a los grupos funcionales (que quedan cargados
positivamente e impiden, por tanto, la unién de los cationes metélicos); a
medida que se eleva el pH de la disolucién los grupos funcionales quedan
cargados negativamente pudiendo producirse la biosorcion de los iones
metélicos (Yetis et al. 2000; Nasruddin 2002; Gong et al. 2005; Saeed et al.
2005; Tenorio 2006).

Para analizar la influencia del pH en la biosorcién de Pb(ll) se realizaron
previamente una serie de experimentos en ausencia de biosorbente. Para
ello, y de acuerdo con estudios previos (Martin-Lara 2006; Tenorio 2006), se
seleccion6 una concentracion inicial de 10 mg Pb L un tiempo de contacto
de 120 min y una temperatura de 25 °C. En la Tabla 2 se muestran las con-
centraciones finales de Pb(Il) obtenidas para un rango de pH de 1,0 a 11,0.

Tabla 2. Influencia del pH en una disolucion de Pb (II)

pH de trabajo [Pb (1], (mg/L)
3,0 10,27
4,0 10,36
50 10,01
6,0 9,45
7,0 1,42
8,0 1,25
9,0 1,50
10,0 0,80
11,0 1,34

Se observa fuerte influencia del pH ya que en el intervalo de 3,0 a 6,0
la concentracién final de Pb en la disolucién coincide con la inicial (10 mg
Pb L), mientras que a partir de pH 7,0 la concentracion de Pb que per-
manece en disolucién es practicamente despreciable. Esto indica que el Pb
precipita en forma de Pb(OH), (insoluble) en medios basicos o préximos a
la neutralidad, por lo que (desde el punto de vista del estudio del proceso de
biosorcién) habria que trabajar con valores de pH inferiores a 6,0, va que a
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valores de pH superiores hay un efecto combinado entre la retirada del Pb
por el biosorbente y la precipitacion del mismo.

Una vez conocido el comportamiento del Pb en disolucién se realizaron
experimentos para comprobar el efecto del pH en la biosorcion de Pb(ll) con
los tres residuos agricolas (huesos de aceituna, residuo de poda de olivos y
bagazo de la cana de aztcar). Para ello se seleccion6 una concentracion ini-
cial de 10 mg Pb (1) L'}, una concentraciéon de biosorbente de 10 g L'! con
un tamario de particula <1 mm, un tiempo de contacto de 120 min y una
temperatura constante de 25 °C. La Tabla 3 presenta la concentracion de
Pb final para un rango de pH de 1,0 a 6,0.

Tabla 3. Influencia del pH en la biosorcién de Pb(Il)

[Pb (D], (mg/L)
pH
Hueso de aceituna Poda del olivo Bagazo cana azlcar

1,0 10,0 10,0 10,0
2,0 6,59 3,13 8,62
3,0 3,72 0,91 2,18
4,0 2,44 0,27 1,65
5,0 2,26 0,20 0,89
6,0 2,22 0,25 0,86

Se observa que a pH 1,0 no se produce retirada de Pb con ninguno de
los tres biosorbentes utilizados, disminuyendo la concentracién final de Pb a
medida que se eleva el pH del medio hasta alcanzar un valor maximo a pH
4.0, manteniéndose luego practicamente constante para el resto de valores
de pH ensayados. Estos resultados son similares a los encontrados por otros
investigadores para la biosorcion de Pb utilizando diferentes materiales como
biosorbentes. En este sentido Saeed et al. (2005) indicaron que a pH 2,0
la biosorcién de Pb por residuos de garbanzo negro (Cicer arientinum) es
practicamente despreciable, obteniéndose un valor éptimo en el rango de
pH de 5,0 a 6,0.

Seleccion del tiempo de contacto éptimo en la biosorcion de plomo

El tiempo de equilibrio es el instante a partir del cual se satura el biosor-
bente, no aumentando la cantidad de metal retenido por el biosorbente o
eliminado de la disolucién. La evaluacion del tiempo de contacto necesario
para alcanzar el equilibrio es fundamental para determinar la eficiencia en la
recuperacion del metal y puede contribuir a determinar, en la mayor parte
de los casos, la naturaleza del proceso (Nasruddin 2002; Lee et al. 2004;
Blazquez et al. 2005).
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Los resultados de recuperacion de Pb con los residuos seleccionados en
funcion del tiempo de contacto se pueden observar en la Tabla 4. La con-
centracion inicial de metal fue de 10 mg Pb L' y el pH igual a 5,0.

Tabla 4. Influencia del tiempo de contacto en la biosorcion de Pb(ll).

Recuperacion de plomo (%)
¢,y | MO | . . o
ueso de aceituna Poda del olivo Bagazo cafia azicar
1.0 50.3 80.5 74,1
50 65.5 86.6 80,2
15 75.3 89.0 90,2
30 76.6 90.2 92,5
60 79,5 90.3 92,5
10 90 81.1 93.9 92,1
120 80.0 94.0 914
150 82.5 93.9 92,2
180 84,1 93,8 92,4
240 85.5 95.1 o918
300 85,5 94,0 92,1
360 85,0 92,7 92,3

Los resultados obtenidos demuestran que a medida que aumenta el tiempo
de contacto, disminuye la concentracién final de metal en la disolucion y que
a partir de 30 min dicha concentracién alcanza un valor minimo y précti-
camente constante (aunque para el hueso de aceituna se observa un ligero
aumento hasta los 180 min). Este valor minimo en la concentracién final
representa un valor maximo en el porcentaje de recuperacién de metal que
se determina mediante la siguiente expresion:

(Ci - Cf)
Recuperacion (10%) = —— - 100
C

1

siendo C. y C, las concentraciones iniciales y finales de Pb en la disolucién,
respectivamente.

Resultados similares fueron encontrados por otros autores; Gong et al.
(2005) indicaron que la méaxima retencién de Pb con Spirulina maxima se
produce a los 60 min de tiempo de contacto; Abdel-Halim et al. (2003) en
la biosorciéon de Pb con polvo de huesos y carbén activo indicaron que el
equilibrio se alcanzé a los 15 y 30 min de tiempo de contacto, respectiva-
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mente. Han et al. (2006) reportaron que el proceso de biosorciéon de Pb con
residuos de levadura de cerveza es muy rapido durante los primeros 10 min,
alcanzandose el equilibrio a los 60 min de operacion.

Cinética de biosorcién

La cinética de biosorcioén, en términos de velocidad de retirada de soluto, es
una de las caracteristicas mas importantes que definen la eficiencia del proceso.
Desde el punto de vista de disefio de las plantas de tratamiento es importante
predecir la velocidad a la cual el contaminante se retira de la disolucion acuosa.
Numerosos modelos cinéticos describen el orden de reaccién de los sistemas de
biosorcion. Tradicionalmente la cinética ha sido descrita por una ecuacion de
primer orden; sin embargo, en los Ultimos afos se ha considerado méas adecuada
aplicar una cinética de pseudo-segundo orden (Ho et al. 1995). Numerosos
autores han estudiado la cinética de biosorciéon de iones metélicos divalentes
utilizando diferentes materiales biosorbentes (Coleman et al. 1956; Ho y McKay
2000; Ho et al. 2001; Ho et al. 2002; Krishnan y Anirudhan 2003).

Si se admite una ecuacién de velocidad de pseudo-segundo orden, la ecua-
cién de velocidad para la reaccion puede ser representada por la siguiente
expresion,

d(P)

t
dt
siendo (P), v (P), el nimero de lugares activos disponibles en el biosorbente
inicialmente v a cualquier tiempo t, respectivamente.
Por tanto, la ecuacién cinética de pseudo-segundo orden (Ho y Mckay,
2000) se puede expresar como:

dq

t

=k, .(q,—-q)f
dt

siendo k, la constante de velocidad de sorcion de pseudo-segundo orden (g Pb
mg! min), q, la cantidad de ién metalico sorbido en el equilibrio (mg Pb g?), q,
es la cantidad de i6bn metélico en la superficie del biosorbente a cualquier tiempo
t (mg Pb g"). Integrando esta ecuacién entre las condiciones limite (t = 0; q, =
Oyt=t; q=q)y reagrupando términos se obtiene:

qt=
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siendo k,-q,? = h la velocidad de sorcién inicial (mg Pb g min). Mediante
la regresiéon no lineal de esta expresion se pueden obtener los valores de los
parametros q_ y k,

Para el estudio cinético se ha modificado el tiempo de contacto de 0,5
a 120 min en este trabajo, manteniéndose el resto de parametros en los
mismos valores utilizados en experimentos anteriores; es decir, una masa de
biosorbente triturado de 0,5 g, 50 mL de disolucién de Pb (concentraciéon
de biosorbente = 10 g L) con una concentracion inicial de 10 mg Pb L%,
pH = 5,0, temperatura = 25 °C.

En la Fig. 2 se representan los valores de g, frente a t para los tres residuos
ensayados.

Los resultados muestran que el proceso de biosorciéon es muy rapido con
los tres biosorbentes, va que a los 20 min de contacto ya se ha alcanzado
préacticamente el valor maximo de q,. También se observa que la capacidad
de metal retenido para un mismo tiempo de contacto es superior cuando se
utilizan residuos de la poda del olivo o bagazo.

Estos resultados han sido ajustados al modelo de pseudo-segundo orden.

Los parametros cinéticos obtenidos para cada uno de los biosorbentes se
muestran en la Tabla 5.

1,0
A A A A
A, A s *
08 A = ] n ]
| ]
o 06 [
> ° ° L] o d
g L ]
- ]
o
04 @
' 25°C
0.2 ® Hueso de aceituna
B Poda del olivo
A Bagazo
0,0 T T T T T T
0 20 40 60 80 100 120 140

t, min

Figura 2. Cinética de biosorciéon de Pb con huesos de aceituna, residuos de poda
de olivos y bagazo como sélidos adsorbentes.
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Tabla 5. Pardmetros del modelo cinético de pseudo-segundo orden utilizado para
representar la cinética de biosorcion de Pb.

Biosorbente q, (mg/q) k (g/mg.min) h = kq,? (mg/g.min) r2

Hueso de aceituna 0,595 1,210 0,425 0,999
Poda del olivo 0,839 1,915 1,446 0,999
Bagazo cafia de azicar 0,858 4,632 3,411 0,999

Equilibrio de biosorcién: Isotermas de biosorciéon

Para estudiar el proceso de biosorcidon de Pb con los tres residuos utiliza-
dos se han realizado experimentos variando la concentracién inicial de Pb(ll)
de 10,0 a 1000 mg Pb 1. El tiempo de contacto se mantuvo en 120 min
y el pH se fij6 a 5,0. Todos los experimentos se realizaron a temperatura
constante de 25 °C.

El proceso de biosorcién tiene lugar entre una fase solida (biosorbente) y
una fase liquida (disolucién acuosa) que contiene las especies disueltas que
van a ser sorbidas (iones metalicos). Si existe una afinidad del sélido por los
iones éstos son atraidos hacia la superficie del sélido y retenidos por diferen-
tes mecanismos, continuando el proceso hasta que se establece un equilibrio
entre el metal en disolucién y el metal enlazado al sélido a una determinada
concentracion final o residual en la fase liquida. Ese equilibrio se pueden
describir por modelos matematicos (isotermas de sorcién) que relacionan
la cantidad retenida de metal y la que permanece en disolucién cuando se
alcanza el equilibrio a temperatura constante (Ho et al. 2002).

En la Fig.3 se representa la capacidad de retencion de Pb (q) frente a
la concentracién de equilibrio de Pb en la fase liquida (C) para huesos de
aceituna, residuos de la poda del olivo y bagazo de la cafia de azicar. La
capacidad de retenciéon de Pb (q) representa la cantidad de i6n metalico
retenido por unidad de masa de sorbente, pudiéndose determinar mediante
la siguiente expresion:

(C-C)V
Q="
m

siendo V el volumen de la disolucion, C, y C, las concentraciones iniciales y
finales de plomo en disolucion respectivamente, y m el peso del biosorbente.

Para representar el equilibrio de biosorciéon de Pb en se utilizé el modelo
de Langmuir (Langmuir 1918; originariamente desarrollado para un proceso
de adsorcion gas-solido con carbon activo) v que es el que generalmente se
utiliza para estudiar la biosorcién de metales en fase liquida. En este modelo
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la atraccién entre los iones del metal y la superficie del material sorbente se
basa principalmente en fuerzas fisicas (fuerzas electrostaticas o de Van der
Waals) y para su aplicacién se supone, por un lado, que la sorcién ocurre
en lugares especificos de la superficie del sorbente y, por otro, que una vez
el i6n ocupa un lugar no puede suceder posteriormente otra sorcién en este
mismo sitio (Davis et al. 2003).

La isoterma de Langmuir se representa usando la siguiente expresion

bq, Ce
Q="
1+bC,

siendo q, la cantidad de i6n metalico retenido por unidad de masa de sor-
bente (mg Pb g); C, es la concentracion de equilibrio de ién metalico en la
fase liquida (mg Pb g); q_ v b las constantes de Langmuir (relacionadas con
la méaxima capacidad de sorcién para una monocapa completa (mg Pb g)
y con la afinidad entre el sorbente y el sorbato (L mg), respectivamente.

Se puede constatar (a partir de los resultados presentados en la Tabla 6
y en la Fig. 4) que el modelo de Langmuir reproduce satisfactoriamente el
comportamiento de los diferentes sistemas adsorbente-Pb ya que los coefi-
cientes de correlaciéon obtenidos son superiores a 0,99 en todos los casos.

A partir de los valores de la capacidad de adsorcién maxima (q, ) se puede
concluir que, en las condiciones experimentales utilizadas, el biosorbente que
presenta una mayor capacidad para la retencién de Pb son los residuos de
poda de olivos. Sin embargo, el parametro b (que esté relacionado con la
afinidad del adsorbente por el Pb) es mayor para el bagazo.

30

25 A -
]
20 A [ ]
™ ® Hueso de aceituna
Q) 15 - m m  Poda del olivo
g’ = A Bagazo
o
ER
]
A @4 ae ok A 9o A A °
5 Ao
D T T T T T
0 200 400 600 800 1000

C,, mg/L
Figura 3. Isotermas de biosorciéon de Pb para los tres biosorbentes utilizados.
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Tabla 6. Parametros del modelo de Langmuir utilizado para representar el equilibrio
de biosorcion de Pb.

Ecuacion Hueso Poda Bagazo
q, 6,39 22,79 6,37
bqg, C
J.=—7— | b 0,041 0,035 0,111
¢ 1+bC,
r? 0,999 0,993 0,991
30
25 - -
L]
20 A
® Hueso de aceituna
15 4 B Poda del olivo
A Bagazo
—— Langmuir
10
o A A . e A °
E 5
&
o
0 T T T T T
0 200 400 600 800 1000

C,, mg/L

Figura 4. Representacion conjunta de los datos experimentales y el modelo de
Langmuir usando huesos de aceituna, residuos de poda de olivos y bagazo
como soélidos adsorbentes.

CONCLUSIONES

Este trabajo demostré la posibilidad de revalorizar tres residuos agricolas
diversos (tales como huesos de aceituna, residuos de poda de olivos y bagazo
de la cafa de azlcar) utilizindolos como sélidos adsorbentes sin tratamiento
previo alguno, considerandose un punto de partida para una investigacion
mucho maés profunda acerca del aprovechamiento v utilizacién industrial de
residuos agricolas como adsorbentes de diversas metales contaminantes, con
posibilidad de su inmediata utilizacién a escala industrial.

La interaccién de los cationes de Pb con los sitios de union de la biomasa
es sensible a los distintos valores de pH, afectando la solubilidad del Pb y a la

78



activacion de los grupos funcionales de los residuos utilizados como adsorbentes.
El pH 6ptimo para la biosorcion de Pb(ll) con huesos de aceituna, residuos
de poda de olivos y bagazo se encuentra comprendido entre 4,0 y 6,0.

El equilibrio entre los cationes de Pb disueltos y el adsorbente es muy
rapido, lo que indica gran afinidad entre ellos. Este hecho sugiere también
que la unién del i6n de Pb con los sitios activos del biosorbente tiene lugar
preferentemente en la superficie del s6lido, con poca probabilidad de difusion
hacia el interior de la particula.

La méxima capacidad de adsorciéon de Pb(ll) (@ méaximo) fue de 6,4, 22,8 y
6,4 mg Pb g! para huesos de aceituna, residuos de poda y bagazo, respecti-
vamente. Por tanto, se puede concluir que, en las condiciones experimentales
utilizadas, el biosorbente que presenta una mayor capacidad de retenciéon de
Pb son los residuos de poda de olivos.
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Resumen: Los nuevos escenarios ambientales no permiten el manteni-
miento de una restauracion ecolédgica orientada en la utilizacion de sistemas
de referencias pristinos. Existen cambios climaticos inevitables y sus efectos
pueden operar antes de que sean perceptibles. Cada ecosistema respondera
al incremento de temperatura terrestre dependiendo del clima regional y de la
sensibilidad de los ecosistemas a estos cambios (en procesos de retroalimenta-
cién), asi como a los procesos asociados (v. g.: fertilizacién con bioelementos
o incremento de CO, atmosférico). Es indispensable, por tanto, cambiar el
modelo de la Ecologia de la restauracion. Ademas, es urgente fortalecer la
teoria de la Ecologia de la restauracion de ecosistemas mediante la generacion
de nuevos experimentos que permitan explorar las trayectorias de los sistemas
frente a los cambios esperados en el clima y en los ciclos biogeoquimicos, y
mediante el establecimiento de investigaciones y seguimientos a largo plazo.

Palabras clave: Cambios ecosistémicos, Ecosistema de referencia, Objetivos
de la restauraciéon ecolégica.

Ecological restoration in a changing climate:
is a new paradigm necessary?

Abstract: The postulated new environmental sceneries do not permit
to keep the ecological restoration practices based on referenced pristine
ecosystems. There are global changes in the Terrestrial climate that are
inevitable, and their effects could operate before the signs of the changes
could be detected. How each ecosystem will respond to an increase of
temperature will depend from regional climate, the ecosystem’s sensitivities
to these changes, the feedback processes, and changes associated (such as
atmospheric CO, and soil availability of bio-elements). Then, it is impera-
tive to change the model of the Ecology of the ecosystem restoration and
an urgent strengthen of the theory of the Restoration Ecology should be
considered, promoting new experiments exploring the trends of the system
responses to the expected changes on climate and biogeochemical cycles,
and establishing long-term researches and monitoring programs.

Key words: Ecosystem changes, reference ecosystems, ecosystem res-
toration goals.
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INTRODUCCION

En el afio 2000 mas de un tercio de la superficie terrestre libre de hielos
estaba destinada a la produccién agricola v ganadera (Ramankutty et al.
2008). Se pronostica un incremento en la demanda de tierras destinadas al
cultivo para poder sostener una demanda creciente por alimentos y mantener
la seguridad alimentaria. Por ejemplo, los pronésticos indican que en el afio
2030 la superficie cultivada podria incrementarse entre 5y 10 % (Leemans
et al. 2002). La desforestaciéon continuara siendo el conductor de los cambios
en el uso de la tierra en la region tropical por el establecimiento de nuevos
cultivos y pastizales, mientras que se produciran una reforestacién en las
zonas templadas. Se pronostica que los nuevos sistemas seran sensibles al
calentamiento pronosticado, siendo mayor conforme se incremente la concen-
tracion de CO,, atmosférico (correlativo al calentamiento global). Se supone
que el incremento de la temperatura media terrestre reducira el rendimiento
de los cultivos (Easterling 2007), aunque existe la opinién contraria de que
el concomitante aumento de la concentraciéon de CO, atmosférico hara mas
efectiva la produccion (Korner et al. 2007); los pronésticos sugieren que,
independientemente del tipo de cultivo y de la region (tropical o extra-tropical),
un incremento de 1,8 °C (escenario conservador) de la temperatura media
del aire (0 mas) reduciria el rendimiento de los cultivos. La causa principal de
esta reduccion se basa en que se producird un incremento del area terrestre
sometida a sequias temporales, estimandose en, aproximadamente, un 70 %.

A pesar de las alternativas desarrolladas para obtener una mayor pro-
duccién en los cultivos (algunas bajo fuerte debate como es el cultivo de
transgénicos y las mejoras dirigidas a la conservacion del suelo) la reduccion
en el rendimiento de los cultivos y el incremento poblacional aumentaran
atn mas la superficie de tierras degradadas. Daily (1995) estimé que el 39
% de la superficie de las tierras libres de hielo estaban degradadas en el afio
1995 y el porcentaje podria ascender a més del 60 % (cifras conservadoras
del estudio) de la superficie terrestre en el afio 2020.

Asi, tanto el presente (como el futuro) escenario implican la necesidad de
restaurar la estructura, funciéon y procesos de los ecosistemas en numerosas
areas con el fin de garantizar los servicios ambientales para las generaciones
actuales y futuras. Por otra parte, la restauracién ecolédgica en términos de
reforestacion y restauracion de tierras agricolas degradadas constituye una
respuesta importante ante el cambio climéatico debido a que estas actividades
contribuyen al balance de C en una forma positiva. Sin duda un cambio climéa-
tico debera influir en los resultados de la practica de la restauracion ecoldgica
debido a los cambios biofisicos que ocurriran en el futuro.

La restauraciéon ecologica, tal como es definida por la Sociedad Internacional
para la Restauracion Ecologica (2004), es “el proceso de iniciar o acelerar
el restablecimiento de un ecosistema que ha sido degradado, danado o
destruido”. Las practicas restauradoras se basan en el reconocimiento de
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ecosistemas de referencia, es decir, de los ecosistemas considerados pristi-
nos y poseen atributos que permiten identificar su estado como ecosistemas
sanos. Generalmente éstos exhiben los siguientes atributos:

— Presentan especies y estructura biolégica caracteristica del ecosis-
tema de referencia, estando libres de especies no nativas.

— Un ambiente fisico que es representativo del ecosistema referencia
0, si estuviera degradado, es atin capaz de mantener a las especies
nativas v a las migratorias, asi como los procesos bdsicos
necesarios para desarrollarse en la trayectoria deseada.

— Los indicadores de perturbaciones y el régimen de perturba-
ciones histéricas se encuentran en un rango de variaciones de
valores considerado normal (tipos de perturbaciones, frecuencias,
intensidades, etc.).

Las préacticas, politicas y leyes que guian los programas de restauracion
ecologica suponen que los ecosistemas cambian lentamente y, como conse-
cuencia de ello, los impactos de las acciones pueden ser distinguidos de los
procesos naturales. Sin embargo, las evidencias climatolégicas indican que se
deben establecer nuevas estrategias de manejo en un escenario de cambios,
donde la sostenibilidad y objetivos de la restauracion no deberan basarse en las
condiciones que se han desarrollado en afios anteriores como punto de refe-
rencia. Cuando se revisen los planes de restauracion se deberian reconsiderar
sin duda la informacion recopilada sobre los efectos del cambio del clima sobre
la hidrologia, régimen de perturbaciones, especies vegetales y animales, etc.

Ante este escenario de cambio del ambiente fisico exige un cambio de
paradigma, dado que ya que no se puede basar en el anterior modelo
de considerar condiciones o linea base de referencia las que se derivan de la
historia anterior como condiciones deseables en los planes de restauracion.
Es urgente, por tanto, determinar qué informacién se deberia usar para
guiar la practica restauradora y qué base cientifica debera tenerse en cuenta.
Esta informacion deberia permitir determinar la linea que diferencie entre el
cambio inducido por el manejo y el cambio inducido por las modificaciones
en el clima.

La Ecologia de la restauracion se desarrolld rapidamente durante las ulti-
mas décadas (Falk et al. 2006; van Andel y Aronson 2006; Hobbs y Suding
2009) y cuenta actualmente con un cuerpo emergente de teorias, junto a
précticas restauradoras. Sin embargo, se necesitan desarrollar experimentos
que fortalezcan la teoria y permitan ajustar las practicas futuras ante un mundo
cambiante. Las prescripciones de restauracion ecolégica utilizando referencias
histéricas podrian fracasar si no se tiene en cuenta que en el préximo Siglo
las condiciones biofisicas es muy probable sean diferentes.

El objetivo del presente trabajo es presentar evidencias del posible siner-
gismo entre cambio climatico v los ciclos biogeoquimicos globales, particular-
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mente aquellos que tienen mayor interés en las practicas de la restauracion;
ademas se analizaran los estudios méas importantes sobre restauracion ecologica
que han explorado, desarrollado o, al menos, discutido las implicaciones que
tendria el cambio climatico para la practica de la restauracién.

RESULTADOS Y DISCUSION

Los resultados emanados de la exploracion bibliografica sobre restauracion
ecoldgica, cambio climatico, campos cientificos y ecosistemas mas estudiados
se ofrecen en forma gréafica (Fig. 2 a 6).

El cambio climatico global pronosticado

El IPCC (Grupo Intergubernamental de Expertos sobre el Cambio Cli-
matico) se conformé en 1988 por la Organizacién Meteorolégica Mundial y
el Programa de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente (PNUMA) de
forma conjunta. Desde su establecimiento ha generado informes de evalua-
cion respecto al cambio climético (IPCC 1990, 1995y 2001). Cada Informe
del IPCC expresa la opiniéon consensuada de expertos cientificos de todo el
mundo respecto al cambio en el clima global. Particularmente, el cuarto vy
tltimo Informe afirma que el cambio climético es una realidad En Febrero de
2007 el IPCC (2007a) present6 la primera parte del Cuarto Informe donde
se indican una serie de consideraciones sobre cambio del clima terrestre,
afirmando que existe un consenso entre los cientificos participantes sobre la
existencia de un calentamiento global.

Las evidencias del cambio climatico (IPCC 2007a) se basan en:

— Aumentos observados en el promedio mundial de la temperatura
del aire (0,74 °C en los tltimos 100 afios) y del océano;

— Aumento del promedio mundial del nivel del mar (el nivel de los
océanos ha aumentado desde 1961 a un promedio de 1,8 mm cada
ano; y

— Deshielo generalizado de nieves e hielos (datos satelitales indican
que desde 1978 el promedio anual de la extension de hielos articos
ha disminuido en 2,7 % por cada 10 anos).

Las causas del cambio climatico

La variacion de las concentraciones de gases con efecto invernadero
(G.E.L) y aerosoles en la atmobsfera, de la cubierta terrestre, de la actividad
volcanica y de la radiacion solar alteran el equilibrio del sistema climético. Las
evidencias (referidas a 2005) indicaron que las concentraciones atmosféricas
de CO, y de CH, excedieron el intervalo natural de los valores de los tltimos

84



650 milenios como consecuencia, principalmente, del uso de combustibles
de origen f6sil y los cambios del uso de la tierra y agricolas. Por otra parte,
se registr6 un aumento en la concentraciéon de N,O desde el afio 1750,
procedente principalmente del sector agricola.

El cambio climatico vy sus posibles impactos

El Informe sobre los escenarios de emisiones (IPCC 2000) pronosticod un
aumento entre el 25 y el 90 % de las emisiones mundiales de G.E.I. (CO,-
equivalente) entre los afios 2000 y 2030. La situacién proyectada para
finales del milenio (esto es, década 2090-2099) indica un incremento de la
temperatura media global de la superficie terrestre de 1,8 a 4,0 °C y, como
estimacion mas probable en los seis escenarios considerados (con probabilidad
de ocurrencia >66 %) de un incremento comprendido entre el 1,1y 6,4 °C.

Aun en el caso de que las concentraciones de los G.E.I. en la atmosfera se
mantuvieran constantes se espera que contintie el calentamiento global debido
a que cambios en el “forzamiento radiante” (esto es, un indicador utilizado
para ponderar la influencia que un factor ejerce sobre el balance de energia
entrante y saliente del sistema suelos-atmosfera) son instantaneos cuando la
concentracién de CO, atmosférico aumenta. Sin embargo, se espera que
el calentamiento terrestre, la fusién de hielos y el incremento en el nivel del
mar contintien durante mas tiempo atin cuando la concentracién de CO,, se
estabilice (IPCC 2007a). Estos cambios a largo plazo se denominan “cambio
climatico comprometido”. La diferencia entre el estado de un ecosistema en
el punto en que se han estabilizado las concentraciones de CO,, y el estado del
ecosistema cuando eventualmente alcanza el equilibrio en las condiciones de
las mismas concentraciones de GEI se llama “cambio climdtico comprome-
tido del ecosistema” y se debe a cambios en la cobertura de la vegetacion
y en el almacenamiento de C. Las consecuencias de este cambio climatico
comprometido para la distribuciéon de dos tipos de ecosistemas terrestres
(bosques boreales y tropicales lluviosos) fueron recientemente exploradas por
Jones et al. (2009); estos modeladores establecieron, para ambos ecosistemas,
que los cambios comprometidos seran inevitables e irreversibles, incluso a
escalas de tiempo humanas; concluyen indicando que podrian ocurrir cambios
comprometidos en los ecosistemas antes de que los primeros signos de los
cambios sean detectables.

El informe del IPCC (2007a) sefial6é un conjunto de tendencias que tienen
particular interés en la préactica de la restauracién ecolégica como, por ejemplo:

— Que los dias maés calidos seran mas frecuentes, mientras que ocu-
rriran menos dias frios en la mayoria de la superficie terrestre;

— Que los dias y las noches calurosas seran mas frecuentes;
— Que las olas de calor seran mas frecuentes;
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— Que la frecuencia de eventos de lluvias intensas (o la proporcion de
lluvias intensas respecto al total de la lluvia anual) se incrementaran;

— Que, globalmente, las areas afectadas por la sequia se han incre-
mentaran; y

— Que se incrementara la frecuencia de los ciclones tropicales maés
intensos.

Las implicaciones que tendran éstas tendencias para los eventos extremos
de perturbaciones, plagas y enfermedades por insectos, incendios y vulne-
rabilidad a las especies invasoras, y cambios permanentes en los patrones
de la vegetacion son evidentes para la comunidad cientifica (IPCC 2007b).
Por ejemplo, las mas de 29000 series de datos de observaciones analizadas,
procedentes de 577 estudios seleccionados, indican que de los cambios
observados en numerosos sistemas fisicos y biologicos en el periodo 1989-
2004, mas del 89 % son coherentes con la direccién del cambio esperado
en respuesta al calentamiento.

Las consecuencias del cambio climatico podrian ser méas complejas tanto
para el funcionamiento como para la seleccién de ecotipos en aquellos eco-
sistemas que reciben aportes aléctonos por parte de especies migratorias,
dado que éstas podrian cambiar su ruta migratoria como consecuencia del
calentamiento global. Por ejemplo, la mariposa monarca (Danaus plexippus
L) que cada afio migra del Este de Canada y de Estados Unidos a Méjico
(donde pasa la temporada de hibernacion de Noviembre a Febrero) genera
un pulso de recursos albctonos asociados con la deposicion de la necromasa,
que varia entre 0,23 y 0,45 Mg MS ha'! durante cada periodo de hibernacion.
Esta necromasa depositada por el insecto y sus cadaveres posee una etiqueta
quimica muy diferente a la correspondiente a la hojarasca del bosque y repre-
senta un flujo al piso forestal asociada a la necromasa aérea del ecosistema
boscoso que duplica la deposicion de N autdctona e incrementa en un 25 %
la de P (J. Contreras, datos no publicados).

El contexto v condiciones deseables para la restauracién ecolégica

Ademas del incremento de la temperatura media del aire el escenario
futuro incluye cambios generalizados de otros componentes del clima (por
ejemplo, del promedio anual de precipitacion).

Los cambios en la precipitacion anual modulan la magnitud de la biomasa,
del flujo de la materia al suelo y de la actividad microbiana telurica (Voroney
2007) incluso en éareas tropicales (Campo et al. 1998). Por ejemplo, en
areas abandonadas del tropico estacionalmente seco la biomasa microbiana
del suelo disminuye en gradientes ambientales conforme se incrementa
el promedio anual de la precipitacion, reflejando un mayor consumo por
parte de microvivoros, mientras que la actividad microbiana incrementa
con dicha precipitacion media anual (V. Maldonado, datos no publicados);
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estos resultados (tomados en conjunto) sugieren que conforme se extiende
la sequia (en muchas areas semiéridas tropicales abandonadas) la minerali-
zaci6én orgéanica y liberalizacion de bioelementos disminuyen, produciéndose
mayor inmovilizacién. Es esperable que, consecuentemente, estos cambios
climaticos acenttien el estrés vegetal debido a una mas baja disponibilidad de
bioelementos, aspecto que deberia ser considerado en las practicas futuras
de restauracion ecologica.

Existen numerosas interacciones entre el cambio climatico y los ecosistemas
terrestres (Reich et al. 2006; Field et al. 2007; Luo 2007). La bibliografia
recopilada muestra la existencia de retroalimentacién entre el clima y los
ecosistemas terrestres (Field et al. 2007), teniendo efectos, de interés para
la restauracion, sobre el desarrollo y crecimiento vegetal, el almacenamiento
de C en el suelo, la distribucién de los ecosistemas y el régimen de perturba-
ciones; asi como también con consecuencias fisicas debido al desarrollo de
una nueva cubierta vegetal inducida por la restauracion, con efectos sobre el
albedo (reflectividad de la superficie terrestre) y la disipacién de calor (calor
latente), que afectan, a su vez, al clima.

Cada ecosistema responderé al incremento de temperatura de acuerdo con
el clima regional v de la sensibilidad de los ecosistemas a éstos cambios; pero
esta dinamica no es lineal dado que existen procesos de retroalimentacion y
otros asociados, por ejemplo, a la fertilizacion nitrogenada o al aumento del
CO, atmosfeérico (Dentener et al. 2006; Mahowald et al. 2008).

Los mecanismos que regulan la sensibilidad de los ecosistemas terrestres
al calentamiento global fueron analizados por Luo (2007); el calentamiento
extiende la estacion de crecimiento de las zonas extra-tropicales, cambia la
composicion de especies favoreciendo las plantas C,, y aumenta el ritmo de
crecimiento de las plantas.

Un incremento en el crecimiento demanda, a su vez, mas bioelementos
(v. g., N)y, como se dijo, un uso mas eficiente de los mismos por parte de las
plantas. Por otra parte, el calentamiento incrementa la respiraciéon del suelo,
lo cual se contrarresta por el efecto del enriquecimiento del CO, atmosférico
sobre el crecimiento de las plantas, en funcién de la disponibilidad de N,
produciendo pocos cambios en el almacenamiento de C edafico (Sokolov
et al. 2008).

Con el incremento del ritmo de crecimiento vegetal la calidad de los tejidos
vivos disminuye (esto es, se incrementan las relaciones C:bioelemento) y, con
ello, se reduce también la calidad nutricional de la necromasa susceptible a
descomponerse (Hessen et al. 2004), lo cual reduce la mineralizaciéon de
bioelementos (con consecuencias sobre la disponibilidad de bioelementos
edaficos), lo cual tendré efectos sobre los procesos de restauracion ecolégica.

La produccién y uso de fertilizantes, el incremento en la extension del uso
de cultivos con capacidad simbiética para fijar el N atmosférico y la combustion
de motores han duplicado la movilizacion de N en el planeta (Galloway et al.
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2008). Con ello se increment6 la deposicién de N atmosférico, con posibles
efectos para el funcionamiento y biodiversidad de los ecosistemas terrestres.

Actualmente se tiene evidencias experimentales relativas a la limitacién de
la produccién primaria neta (PPN) de los ecosistemas terrestres debido a una
insuficiente disponibilidad de N edéfico tanto durante la sucesion primaria,
como durante la secundaria (LeBauer y Treseder 2008). Por otra parte, la
practica de la roza-tumba-quema durante la preparacion de la tierras fores-
tales genera importantes pérdidas de N debido a volatilizacion (Giardina et
al. 2000) y el uso posterior de la tierra generalmente acentta la pérdida del
capital total de N en el suelo (McLauchlan 2006). Esta baja disponibilidad de
N tras el abandono de las tierras es un aspecto critico en la restauraciéon
de bosques abandonados (Ceccon et al. 2003).

A pesar de la dominancia de las especies leguminosas durante la sucesion
secundaria el ciclo del N puede que no se haya recuperado, incluso, después
de 60 afios de instalacion, tanto en el tropico seco (Saynes et al. 2005)
como en el himedo (Davidson et al. 2007). Considerando que (después del
C) el N es el bioelemento méas demandado por parte de los organismos, un
incremento en su deposicién atmosférica sin duda afectara las practicas de la
restauracion. Se espera que esta mayor deposicién de N atmostérico se vaya
incrementando en mas de un orden de magnitud hasta el afio 2050 (Galloway
et al. 2004). Las evidencias obtenidas en el tropico seco indican que un
incremento en la disponibilidad de N tiene consecuencias fisiolégicas para el
ecosistema, las relaciones tréficas y la regeneraciéon en areas abandonadas.

Las consecuencias a corto plazo (v. g., 3 afos) de un incremento de la
deposicion de N pudieran ser:

a. Producir cambios en la circulacién de N en el ecosistema (afectando
su reabsorcion, flujo de N al suelo asociado a la hojarasca, minera-
lizacién o pérdidas potenciales de N (Solis y Campo 2004 ; Campo
et al. 2007);

b. Producir cambios en la dindmica del C de la biomasa (incrementando
la inmovilizacién de C en lefio, la produccién de tejido foliar v la
herbivoria; Campo y Dirzo 2003; Campo y Vazquez-Yanes 2004);

c. No afectar la captura de C edéafico (Gamboa et al. 2009);

d. Producir incrementos en la supervivencia de las plantulas dominan-
tes, reduciendo la biodiversidad (Ceccon et al. 2003; Ceccon et al.
2004).

Los cambios en la circulacién de N en el ecosistema tienen consecuencias
en las relaciones estequiomeétricas de la biomasa (sensu Sterner y Elser 2002;
esto es, relacién entre bioelementos). Un anélisis de los datos recopilados
(Fig. 1) ponen de manifiesto la flexibilidad por parte de las plantas y que la
direccion de las respuestas parece ser funcion de si las areas a restaurar estan
o no limitadas por baja disponibilidad de N. En contraste, se ha comprobado
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una aparente falta de flexibilidad de los microorganismos edaficos, aunque no
se puede descartar que en los experimentos realizados en campo se hallan
producido involuntariamente cambios de la composicion de la biomasa
microbiana del suelo, o la existencia de ambos hechos conjuntamente; este
aspecto necesita sin duda una investigacion mas profunda.

Esta alteracion en las relaciones estequiomeétricas podria conducir a
cambios en las relaciones planta-atmésfera (por una menor fijacion de CO,
atmosférico durante la produccién primaria) y, con ello, exacerbar el cambio
en el clima o, por otra parte, reducir las emisiones de CO, a la atmoésfera
al reducir el ritmo de mineralizacion (Cardenas y Campo 2007). También,
podria afectar el éxito competitivo de las especies con capacidad simbié6tica
para fijar el N atmosférico (Reich et al. 2006) tan utilizadas en la préactica de
la restauracion ecoldgica de tierras abandonadas.

Estos estudios, globalmente, ejemplifican la necesidad de realizar evalua-
ciones en mas de un nivel trofico.
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Figura 1. Efectos de la fertilizacion nitrogenada sobre la relacion N/P de las hojas
de los arboles y sobre la biomasa microbiana edéafica en funcion de la

limitacién de la produccién primaria por baja disponibilidad de N.

Condiciones deseables

Dado que el cambio climéatico es hecho real existen numerosos sinergis-
mos entre el cambio del clima, otros cambios globales y los ecosistemas,
los cuales afectan los procesos naturales y producen cambios ecologicos.
Considerando que estos cambios pueden ocurrir rapidamente los planes y
objetivos de restauracion no pueden entonces formularse tomando como base
a las condiciones pristinas o deseables sin considerar los efectos del cambio
climéatico. Como se ha visto la comunidad cientifica ha generado abundante
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informacién ecologica respecto a las consecuencias potenciales del cambio
climatico sobre los ecosistemas que pueden resultar ttiles en el fortalecimiento
de las bases de la teoria y practica de la restauracion ecolégica.

cQué estudios se han hecho que evaltien o, al menos, interpreten las
posibles consecuencias del cambio climdtico desde la perspectiva de la
Ecologia de la restauracion?

Un analisis de 364 publicaciones, realizado por el autor, correspondientes
al periodo 1999-2008 (I.S.1., Thompson Reuters) muestra un neto incremento
del niimero de publicaciones sobre Ecologia de la restauracién con el tiempo;
y, por otra parte, indica también el impacto que tuvo el tercer Informe del
Grupo de Expertos (IPCC 2001) en el desarrollo de la investigacion cientifica
y de la practica referente a la restauracion ecolégica (Fig. 2).

Los estudios desarrollados son principalmente comparativos (por ejemplo,
sitios secos vs. humedos; sitios con mayor vs. menor temperatura; etc.) y
experimentales (generalmente de tipos de transplantes reciprocos, analizando
las respuestas de ecotipos; Fig. 3). Luego siguen en abundancia la formulacion
de modelos respecto al cambio climéatico y sus consecuencias ecolégicas,
asi como la discusién del potencial de su influencia para la préactica de la
restauracion ecologica.
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Figura 2. Evolucién temporal del nimero de publicaciones sobre Ecologia de la
restauracion y cambio climatico.
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Figura 3. Estudios sobre Ecologia de la restauracion y cambio climatico.

Se exploraron los efectos de los cambios de la pluviometria y de la tem-
peratura media anual (factores abiéticos) sobre la Ecologia de la restauracion;
son, sin lugar a dudas, estudios menos costosos que la simulaciéon de cambios
en la concentracion de CO, u ozono, de los cuales existen muy pocos (Fig. 4).
Més escasos son los trabajos que exploraron experimentalmente las posibles
interacciones entre cambios climaticos y efectos de la fertilizacién nitrogenada
o del incremento del CO,, atmosférico.
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Figura 4. Factores explorados en Ecologia de la restauracion y cambio climatico.
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En la investigacion realizada suele existir un sesgo hacia el estudio de
ecosistemas forestales o pastizales, lo cual refleja el interés politico y publico
en la captura de C por los bosques v la fortaleza teérica desarrollada respecto
a la biogeoquimica de los pastizales, principalmente del hemisferio del Norte
(Fig. 5). Se ha realizado, en términos relativos, poco o muy poco esfuerzo
en explorar las consecuencias del cambio climéatico sobre los ecosistemas
aridos o las sabanas.

Un anélisis de la abundancia relativa de estudios sobre la contribucién
relativa de cada ecosistema al ciclo del C terrestre indica que los bosques
templados han sido estudiados en mayor proporcién respecto a su capaci-
dad total de captura de C, o su capacidad de almacenamiento de C edéfico
(Fig. 6). Por otra parte, se puede deducir que existe una urgente necesidad
de fortalecer los estudios sobre sabanas, no sélo por su importancia en la
captura de CO, atmosférico y sus reservas de C terrestre, sino también
por el hecho de que los escenarios de cambio climéatico v de cambios en la
distribucién de la vegetacidon pronostican un incremento del area de este
ecosistema que suele substituir a los bosques tropicales estacionalmente
secos tras su desforestacion.

50 1 B |
45 |
40 A
35 17
30 7
25 A
20 +
15 A u Estudios (%)
10 A o Areaterrestre (%)
5 -
0 T T T T T 1
) ) o o o o 2>
. d}z 'a-b'o N ) “:}z é@ {y Qbﬂ
Q\ Q\ oﬂe’ ‘}} c"'bA ‘0{ &0
© \0@ N ] Q\'b "b\
=) S & \ S
N 3 s S 5
& & & B
N

Figura 5. Ecosistemas estudiados en Ecologia de la restauraciéon y cambio climatico.
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Figura 6. Porcentajes de estudios sobre produccién primaria neta (PPN) y C edafico
de los principales ecosistemas terrestres (Sabine et al. 2004).

Consideraciones finales

La restauracion hacia las condiciones pristinas de los ecosistemas posee
un sesgo con el fin de conservar la maxima biodiversidad y el funcionamiento
maés equilibrado, ademas de un mayor almacenamiento de C, que es una de
las acciones mas urgentes a realizar para mitigar los impactos del cambio
climatico y dar a las especies y ecosistemas la oportunidad de adaptarse al
calentamiento global.

Con este fin nos atrevemos a exponer las siguientes propuestas:

— Establecer como meta la restauracién del funcionamiento integral
de los ecosistemas y la preservaciéon de ecotipos como forma de
mantener el capital natural,

— Crear redes de seguimiento de programas de restauraciéon, lo cual
permitira identificar las respuestas ante tendencias de cambio cli-
matico v diferenciarlas de aquellas que son meros eventos extremos
v no cambio de clima;

— Desarrollar foros de discusiéon para la creacion de un programa de
ensayos donde se simulen los cambios pronosticados en los princi-
pales vectores del cambio climético global;
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— Fortalecer la colaboracién entre modeladores del cambio climético v
ecologos de la restauraciéon que conduzca al desarrollo de simulacio-
nes del cambio climético a escala regional y local, v su interaccion
con los ecosistemas; y, por supuesto,

— Usar modelos de escenarios planificados que contemplen las
condiciones deseadas por parte de los equipos de restauradores y
consensuadas mediante la participacion de los agentes sociales.

CONCLUSIONES

Los nuevos escenarios ambientales no permiten mantener una adecuada
préctica de restauracion ecoldgica si solo se basa en la utilizacién de sistemas
de referencia, dado que existen cambios climéticos (con inercia en estos cam-
bios) previsiblemente inevitables; ademas, sus efectos pueden operar antes
de que sean perceptibles.

Como respondera cada ecosistema al incremento de la temperatura
dependera del clima regional y de la sensibilidad de los ecosistemas a éstos
cambios y procesos de retroalimentacién, asi como a procesos asociados,
fertilizacién con bioelementos y aumento del CO,, atmosférico.

Por tanto, es necesario cambiar el paradigma de la Ecologia de la restau-
racion de ecosistemas. Para ello, es urgente fortalecer la teoria de la Ecolo-
gia de la restauracién mediante un nuevo enfoque de los experimentos que
permitan explorar la evolucién de los sistemas ante los cambios esperados,
climaticos y en los ciclos biogeoquimicos, con el complemento de programas
de seguimiento a largo plazo.

Por otra parte la Ecologia de la restauracion de ecosistemas ofrece a la
Ecologia del cambio global un nuevo campo experimental que le permitira
avanzar en la comprension de las respuestas de los ecosistemas ante el cambio
climatico u otros cambios globales.
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Resumen: En los ultimos anos se ha producido un incremento en al
investigacion en lo concerniente a material particulado, aunque se enfocan
directamente sobre particulas con tamario entre 10 y 2.5 um; pero también
es importante se extiendan estos estudios al material particulado de menor
tamario, debido a su afectacion sobre la salud publica. Para caracterizar
morfologia de materiales se usa la técnica de Microscopia de Fuerza Atémica
aplicada directamente bajo determinadas condiciones de trabajo, siendo una
técnica de fortalecimiento de anélisis morfolégico del material particulado al
presentar una mayor resolucion y poder observar nanoparticulas (de tamario
medio de 1 nm). En el presente trabajo se ofrecen resultados del proceso de
caracterizacién de material particulado muestreado en una zona de la ciudad de
Tijuana (Méjico), utilizandose paralelamente el Analisis Quimico Multielemental
por la técnica nuclear de Particulas Inducidas por Emision de Rayos X (PIXE),
Anadlisis Morfolégico por Microscopia Electrénica de Barrido/Dispersion de
Energias por Rayos X (SEM/EDX) y Microscopia de Fuerza Atémica (AFM). Con
base a los resultados obtenidos se puede considerar que la aplicacion de AFM
permite llegar a considerar dicha técnica como un complemento que permite
obtener informaciéon morfolégica y que puede permitir evaluar de forma mas
efectiva la distribucion de nanoparticulas y su conformacion tridimensional.

Palabras clave: Morfologia particulas, PM, ., Particulas atmosféricas.

2.5’

Applied Atomic Force Microscopy (AFM) in the morphological
characterization of particulated matter

Abstract: In recent years there has been an increase in research with
regard to particulate matter, although studies directly focus on particles
with size between 10 and 2.5 ym, extending the study of smaller particulate
matter due to its involvement on public health. The technique of Atomic
Force Microscopy (AFM) is applied directly to characterize morphology
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of materials under certain conditions, and can be used as a strengthen-
ing technique for morphological analysis of particulate matter, since
it is a technique that presents a higher degree of resolution to observe
nanoparticles of average size of 1 nm. This paper present results of the
characterization of particulate material sampled in an area of Tijuana,
Baja California (México), where they are used in parallel, multi-element
chemical analysis by nuclear techniques for Particle Induced X-Ray emis-
sion (PIXE), Analysis Morphological by Scanning Electron Microscopy/
Energy Dispersive X-Ray (SEM/EDX) and Atomic Force Microscopy (AFM).
Based on the results, one can consider that the application of AFM leads
to consider this technique as an adjunct for obtaining morphological
information and can allow more effectively assess the distribution of
nanoparticles and their three-dimensional conformation.

Key words: Particle morphology, PM, ., Atmospheric particles.

2.5

INTRODUCCION

1.1. Contaminantes atmosféricos

La atmosfera constituye un mecanismo de defensa de la tierra como
proteccion de las radiaciones procedentes del Sol; es una envoltura gaseosa
donde la densidad de los gases desciende con la altitud, de tal manera que la
mitad de la masa de la atmosfera se encuentra en la primera capa hasta una
altura de aproximadamente 5 km. La temperatura también varia con la altitud
y esto permite dividir la atmésfera en capas. De éstas la mas importante es
la troposfera, donde se desarrolla la vida y los procesos meteorolégicos que
determinan el clima (Estevan 1989).

La atmoésfera tiene capacidad limitada para asimilar y dispersar los conta-
minantes emitidos por fuentes naturales y antropogénicas cuya concentracion
en el ambiente dependera del zona de emisién y de los procesos atmosféricos
de transporte (Siskos et al. 2003).

La exposicion de la poblacion a los contaminantes atmosféricos se remonta
al siglo IV, cuando en las casas se empez6 a utilizar carbon, incrementandose
su uso con el desarrollo industrial y generando contaminantes tales como
particulas, CO, CO,, NOx, SO,, algunos metales pesados e hidrocarburos
no quemados.

En este sentido, actualmente, las particulas son consideradas como uno
de los contaminantes primarios méas importantes y de acuerdo a las autori-
dades en la materia, son consideradas como contaminante criterio debido a
los efectos sobre la salud humana y el ambiente.

El tamafio y composiciéon de las particulas esté limitado por la fuente de
origen, procesos atmosféricos (condensaciéon, evaporacién, coagulacion,
reacciones quimicas y fotoquimicas), factores meteorolégicos, topografia del
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sitio de estudio y propiedades del material particulado: Densidad, forma e
higroscopicidad, principalmente (Fang et al. 2003; Tsai et al. 2005).

Las particulas generadas de forma natural pueden estar constituidas por
emisiones del suelo, mar, biomasa, esporas, microorganismos, microfésiles,
virus, erupciones volcéanicas, por mencionar algunos. En relaciéon a las particu-
las de origen antropogénico se pueden generar a través de diversos procesos
de combustion (domeésticos, industriales), actividades agricolas e industriales,
incendios forestales, reacciones fotoquimicas de los contaminantes primarios
en la atmosfera: éxidos de azufre (SO,) y 6xidos de nitrégeno (NO,); entre
otros. Se estima que el trafico, incendios forestales, v emisiones del suelo son
fuentes significativas que contribuyen a las emisiones de material particulado
(Hopke et al. 2007; Viana et al. 2007).

Durante los pasados afios las investigaciones se enfocaron hacia el estu-
dio de las particulas suspendidas totales (PST), hasta que se demostrd que el
grado de riesgo para la salud generado por particulas finas, bien menores de
2,5 pym (Freitas et al. 2003) o entre los 2,5y 10 pm (Buckley et al. 2004).
Por su tamario las particulas finas pueden ingresar facilmente en los alvéolos
pulmonares donde se depositan y ocasionan lesiones graves en los tejidos
blandos. La composiciéon quimica de estas particulas es un factor que deter-
mina el grado de toxicidad y riesgo para la salud.

A nivel internacional la World Health Organization (W.H.Q.) indica un
valor maximo permitido para material particulado menor a 10 pg m? para
periodos anuales y de 25 ng m durante periodos de 24 horas, a nivel nacional;
se consideran los datos referenciados por la Norma Oficial Mexicana NOM-
025-SSA1-1993; 15 pg m? de media anual y 65 pg m=en un promedio
de 24 h. En la Tabla 1 se da referencia a los valores méaximo permisibles de
calidad de aire a nivel internacional.

Tabla 1. Climatologia del Estado de Baja California (Méjico)

Tipo o subtipo Superficie estatal (%)
Templado subhtimedo, con lluvias en invierno 2,33
Semifrio subhtimedo con lluvias en invierno 4,12
Seco templado 24,31
Muy seco muy célido y célido 19,17
Muy seco semicalido 34,13
Muy seco templado 15,94

Fuente: <http:/mapserver.inegi.gob.mx/geografia/espanol/estados/bc/climas2.cfm>.
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Es importante mencionar que las particulas mayores a 10pm son afectadas
por la gravedad, mientras que los procesos de difusion atmosférica impactan
en el material particulado menor de 10 um (Fang et al. 2003). Las particulas
menores a 2.5 ym (PM,, ), pueden permanecer en la atmésfera por largo
tiempo antes de que precipiten o sean eliminadas.

1.2. Condiciones climatolégicas del estado de Baja California (Méjico)

El Estado de Baja California se encuentra ubicado en el Noroeste de
México y ocupa la porciéon Norte de la peninsula del mismo nombre. Sus
coordenadas extremas son: 32° 43"y 28° 00 de latitud Norte, 112° 47~
y 117° 07 de longitud Oeste. Limita al Norte con los Estados Unidos de
Ameérica (USA), Sonora y el Golfo de California; al Este con el Golfo de
California; al Sur con Baja California Sur y el Océano Pacifico y al Oeste
con el Océano Pacifico. El Estado de Baja California estéa integrado por
cinco municipios y representa el 3.7 % de la superficie del pais (INEGI
2006). En la Fig. 1 se presenta un mapa de la situacién de México en el
contexto internacional.

Ensenada se ubica a 31° 52" de latitud Norte y a 116° 36" de longitud
Oeste y se asienta a una altura de 20 m s.n.m. Mexicali es la capital del Estado
y cabecera del mismo nombre; se ubica al Noreste del Estado a los 322 39°

<http:/mapserver.inegi.org. mx/geografia/espanol/datosgeogra>.

Figura 1. Ubicacién de Méjico en el mundo.

102



de latitud Norte y a los 115° 28" de longitud Oeste a una altura de 10 m
s.n.m. Tecate se encuentra al Norte del Estado a los 32° 34" de latitud Norte
yalos 116° 38" de longitud Oeste, su altitud es de 540 m s.n.m. Tijuana es
una de las ciudades fronterizas mas importantes del pais. Las coordenadas
geogréficas del municipio de Tijuana se ubican entre los 32° 34" y 32° 22" de
latitud Norte y los 116° 35"y 1172 07" de longitud Oeste. Playas de Rosarito, la
ciudad més joven, se encuentra en las coordenadas 32° 21" de latitud Norte
y 1172 03" de longitud Oeste. En la Fig. 2 se ofrecen mapas territoriales de
Mexico y Baja California.

Los climas predominantes en el Estado de Baja California son secos y
extremosos. Las lluvias son escasas en la mayor parte del estado. En las cos-
tas del Golfo de California se presenta la menor incidencia de precipitacion
del pais, en particular en la zona del delta del rio Colorado, con registros
medios anuales cercanos a los 40 mm afno™! de precipitaciones. La presencia
de altitudes importantes a lo largo de la cadena montafiosa de Juérez y San
Pedro Martir condiciona climas templados y semifrios, ambos subhtimedos
en las cimas y mesetas altas. Una caracteristica relevante de la climatologia
peninsular es la presencia en toda su porcion central y occidental y al Oeste
de las laderas orientales de las mencionadas sierras, de climas secos cuyos
regimenes de lluvias son invernales. Tal distribucion de lluvias afecta también
a los climas templados y de las cumbres serranas y a los muy secos, excepto
los de la costa del Golfo de California. En la Tabla 2 se presenta un resumen
de datos climatologicos del estado de Baja California.

<wwuw.elocal.gob.mx/work/templates/enciclo/bajacalifornia/municipios>;

<http:/mapserver.inegi.org.mx/geografia/espanol/datosgeogra>.

Figura 2. Ubicacién del Estado de Baja California (Méjico).
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Los factores geograficos, en especial la topografia y los parametros
meteorolégicos tales como las condiciones del viento: velocidad, direccion,
temperatura, variacion de la temperatura con la altura; son principalmente
los factores que condicionan la dispersiéon de la contaminacién atmosférica.
Esta situacién puede ser mas compleja si el sitio de interés es una zona cos-
tera, debido a los contrastes de temperatura tierra/océano generados por la
brisa marina (Jonsson et al. 2004; Querol et al. 2004). En este sentido, es
importante mencionar que en el caso de la ciudad de Tijuana, de acuerdo con
Jauregui (1981), quien sefialé que, una vez que anochece, la brisa-viento es
débil y en las primeras horas de la mafiana los contaminantes arrojados en la
atmésfera de Tijuana tienden a ser dirigidos hacia el Noroeste de la ciudad,
esto es, a San Ysidro (ya en California, USA); después del mediodia, una
vez que se establece el movimiento de brisas del Oeste los contaminantes
comienzan a ser transportados por el flujo inverso, en direccién a Tijuana.

Un aspecto importante de mencionar es la condicién Santa Ana, caracteri-
zada por vientos secos y calidos que ocurren de tierra a mar y provenientes de
regiones desérticas durante los meses de Octubre y Marzo con intensidades
de hasta 80 km h'!, ademas de presentarse altas temperaturas, extremadamente
baja humedad y condiciones de cielo completamente despejado (<www.wrh.
noaa.gou/sgx/spanish/viento.html>). El promedio anual de la componente
principal del viento frente a las costas de California y Baja California en el
Pacifico es predominantemente hacia el Sureste (Castro et al. 2003).

Tabla 2. Estandares de calidad de aire

Organismo PM, , (nm m?) Periodo
10 Anual
World Health Organization (W.H.O.)
25 Promedio 24 horas
15 Anual
Secretaria de Salud Mexicana (NOM-025-SSA1-1993)
25 Promedio 24 horas

Fuente: <www.who.int/mediacentre/factsheets/fs313/en/print.html>y <www.salud.gob.mx>.

MATERIAL Y METODOS

2.1. Area de muestreo

El sitio de estudio se encuentra localizado en la parte Sureste del municipio
de Tijuana, en la colonia Mariano Matamoros en una zona donde los usos
del suelo predominantes son habitacional, comercial e industrial. El &rea de
estudio se ubica a aproximadamente a 20 km de la linea internacional con
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Earth Probe TOMS Version 8 Aesrosol Index
on September 28, 2003
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i Gaddard Space
Aerogol Index Flight Center

<ftpy/toms.gsfc.nasa.gov/pub/eptoms/images/aerosol/Y2003/IM_aersl_ept_20030926.png>

Earth Probe TOMS Version 8 Asrosol Index
on October 28, 2003
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<ftp:/toms.gsfc.nasa.gov/pub/eptoms/images/aerosol/Y2003/IM_aersl_ept_20031026.png>

Earth Probe TOMS Version 8 Aerosol Index
an November 2B, 2003

Gaddard Space

Aeragel Index Flight Center
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Figura 3. Imagenes globales de indice aerosoles tomadas en diferentes fechas.
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<http:/svs.gsfc.nasa.gov/vis/a000000/a002800/a002845/calfires_firepix.0120_web.jpg>

<http:/svs.gsfc.nasa.gov/vis/a000000/a002800/a002858/print_toms.0352_web. jpg>
Figura 4. Imagenes de satélite (fecha: 26 de Octubre de 2003).
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Estados Unidos, especificamente con el condado de San Diego (California,
USA). De acuerdo a datos del INEGI (2006) el sitio de estudio ocupa el octavo
lugar en poblacién de Baja California, con 17.439 habitantes, conformando
la ciudad un total de 600 colonias.

Durante el mes de Octubre del 2003 en el &rea de estudio se observd una capa
densa y grisacea con precipitacion seca compuesta principalmente de cenizas,
las cuales afectaron el desarrollo de la actividad econémica y académica de la
ciudad de Tijuana, lo que motivo el llevar a cabo un proceso de investigacion del
material particulado presente en la zona. En la secuencia de la Fig. 3 se presenta
una serie de iméagenes satelitales que permiten llevar a cabo una vision de las
condiciones que presentaba la zona en lo que respecta a niveles de presencia de
aerosoles, apreciandose que es la Ginica zona Norte del continente americano
que ubica una existencia considerable de niveles de aerosoles en el &rea ubicada
en el Sur de California (USA) y Norte de Baja California (México).

Realizdndose un acercamiento a dicha zona se puede apreciar en la
Fig. 4 la ubicacién de las zonas generadoras de emisiones y que al transcurrir
un promedio de 48 h la pluma de aerosoles tiende a ser desplazada hacia
el Oeste del continente americano, debido a las condiciones climatologicas
predominantes en dicho periodo de tiempo.

Acercandose mas la superficie terrestre la Fig. 5 presenta una fotografia
tomada a aproximadamente a 10,00 km de altura, donde se puede apreciar
la pluma de contaminacién presente en la zona.

2.2. Zona de Muestreo y técnicas de caracterizacién

La zona de muestreo se eligié conforme las siguientes caracteristicas: a)
zona densamente habitacional; b) transito vehicular constante y continuo,
c) carreteras semiencarpetadas; y d) flujo de viento circular en el transcurso

Figura 5. Fotografia de vista aérea de zona fronteriza de la ciudad de Tijuana (Baja
California, Méjico) y San Diego (California, USA).
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de 24 h NE-SE. En la Fig. 6 se presenta un mapa geogréfico que permite
ubicar la zona de muestreo.

El equipo utilizado para la toma de muestras actué durante un periodo
consecutivo de 7 dias en una época en la cual se apreci6 en la zona una
neblina que fue producto de una acumulacién de gases y/o particulas
que se atribuyen (en cierto grado) a los incendios sucedidos en el Sur de
California. Se tomaron muestras de manera consecutiva durante 7 dias,
utilizando un filtro anillado de diametro de 37 mm de Teflon PTFE para un
tamario de particula de menor o igual a 2,5 pm, utilizando un muestreador
de tipo Dicotémico TEOM 1400A de volumen medio y mediante un flujo
de 16,67 L min™.

La determinacion microelemental se llevé a cabo mediante la aplicacion
de la técnica no destructiva de Emisiéon de Particulas Inducida por Rayos X
(PIXE) y en lo que se refiere a estudio morfoldgico, se aplicaron dos técnicas;
Microscopia Electrénica de Barrido acoplada con Energia de Dispersion de
Rayos X (MEB/EDX) y Microscopia de Fuerza Atomica; para la primera
técnica se utiliz6 una seccién circular de cada filtro de, aproximadamente,
10 mm de diametro; y en la segunda se llevd a cabo la seleccion de una
muestra de 1 cm? del mismo filtro de membrana de Teflon y se colocod en
portamuestras para realizar el andlisis a través de la técnica de contacto
directo. El principio de la técnica se basa en un proceso mecano-6ptico que
detecta fuerzas a nivel atébmico (del orden de los nanoNewton) a través de la
medicién 6ptica del movimiento de un cantilever (una pequena punta con un
cristal de forma piramidal, usualmente duro con un sensor terminado en una
punta) sobre la superficie de la muestra y midiendo luego la fuerza atémica
entre ambas. Se aplico la técnica de contacto que es un modo de barrido
que provee retroalimentacion, en tanto que la repulsion entre el cantilever
y la muestra permanece constante; de la intensidad de la retro-alimentacion
se midio la altura.

Fuente: <wwuw.tijuana.gob.mx/Dependencias/implan>.

Figura 6. Vista area del area de estudio.
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RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. Andlisis quimico microelemental (PIXE)

De acuerdo con los resultados del analisis microelemental por medio
de PIXE se observé la presencia predominante de: S > Si > Cl > Ca,
como se muestra en la Tabla 3, relacionandose conforme a criterios de
Chan et al. (2004), Zhuang et al. (2004), Hopke et al. (2007) y Kim
et al. (2007); las fuentes potenciales de generacién de particulas estan
asociadas al trafico vehicular, resuspensiéon de polvo, quema de biomasa
e incendios forestales.

Tabla 3. Composicién microelemental y su relacion con fuentes potenciales (ug m).

Fuente potencial Elemento (ng/m?d)
Quema de biomasa, incendios forestales c 0.36
0,22
S 1,39
Zn 0,01
Industria, trafico vehicular Cu 0,02
Fe 0,16
Cr 0,01
Si 0,97
Fe 0,16
Resuspension de polvo Ca 0,35
Ti 0,09
Mn 0,01

Total 46,82

3.2. Andlisis morfolégico y composicion quimica semicuantitativa (SEM/EDX)

El analisis morfoldgico y semicuantitativo permitio, en principio, llevar a
cabo un analisis quimico cualitativo y aspecto general del material particulado.
En la Tabla 4 se puede apreciar un resumen de micrografias que permite
observar el aspecto morfoldgico de las particulas que tiende a ser represen-
tativo del material analizado en general.

Del analisis morfologico realizado sobre varios tipos de particulas se
puede distinguir aquellas de origen biologico, principalmente esqueletos
de diatomeas y escamas de lepidépteros y poélenes, asi como particulas
esferoidales multiporosas y esferoidales homogéneas. Ademas, la ocurrencia
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frecuente de agregados de nanoparticulas y conglomerados de particulas de
diversos tamarios y formas.

Tabla 4. Morfologia observada en el sitio.

Morfologia D L, Composicion
caracteristica escripcion semicuantitativa (%)
C 70,9
Particula aislada de aspecto poroso O 24,9
C 16,8
Agregado de nanoparticulas y particula O 56,2
multiangular con bordes afilados Si 15,7
C 64,5
Agregado de particula O 244
Material particulado aislado y formando C
conglomerados, con morfologia principalmente O No disponible
irregular Si
Nanoparticulas conformando aglomerado de  C 71,8
mayor tamario (0] 26,8
Agregado de microparticulas de aspecto rugoso O
y aglomerado formado por estructuras de S No disponible
geometrina regular Ca
Aerosol de aspecto simétrico homogéneo C 72,9
(0] 24 4
Particula de aspecto simétrico con material O
particular adherido a su superficie C No disponible
Ca
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3.3. Andlisis morfolégico (FA)

La aplicacion de la técnica de Microscopia de Fuerza Atoémica dentro del
proceso de caracterizacion de material particulado es relativamente nueva
y adquiere vital importancia por un mayor poder de resolucion; el principal
problema que se presenta es el que se debe trabajar con muestras colocadas
en superficie planoparalelas a la base de soporte para que se introduzca al
equipo de medicion con el cuidado de no modificar la superficie que va a
ser analizada. Es posible lograr observar la conformaciéon granular de los
aglomerados a escala de nanémetros, visualizar la forma de dichas particu-
las que conforman los aglomerados en dos y tres dimensiones y evaluar su
tamafio promedio y didmetro mediante un tratamiento de imagen recibida
para delimitar las fronteras de grano y, de esta forma, observar las nano-
particulas que conforman los aglomerados. Asimismo, es posible realizar
un analisis superficial que permita obtener una distribuciéon segiin tamario
de particulas.

Dentro del proceso de caracterizacion realizado se llevé a cabo el anélisis
puntual de aglomerados. En la Fig. 7a se presentan una serie de micrografias
en plano superficial que permiten visualizar la conformacién del aglomerado
por nanoparticulas de forma circular en donde se puede apreciar una definida
frontera de grano, que van de 0,018 a 0,174 pm, predominando un tamaro
medio entre 0,029 y 0,070 pm vy, a su vez, es posible apreciar aglomerados
que presentan mayor grado de compactacion. Como se puede observar no
esta bien definida la frontera de granos y se atribuye una zona con mayor
grado de cementacion, originando aglomerados con tamarios de 0.383 pm.
De tal forma que con esta técnica analitica es posible corroborar que la gran
mayoria de los aglomerados estdn conformados por fracciones de material
particulado que se van uniendo, dependiendo de las condiciones climatologi-
cas que se encuentren en su entorno (tal como humedad, temperatura, tipo
de nanoparticula y velocidad de viento); y, al ir haciendo su recorrido en la
atmosfera, se van afiadiendo formando o incrementando los aglomerados.

De igual forma se aprecia (mediante un tratamiento de imagen que visualiza
la zona analizada en tercera dimensién, gira la imagen y observa el aspecto
que presenta en diferentes angulos) la conformaciéon de aglomerados. En la
Fig. 7b se visualiza la serie de imagenes correspondientes a las microgra-
fias en plano superficial giradas en un angulo de 90°; se puede observar el
grado de compactacion de las nanoparticulas vy, en cierta medida, predecir la
conformacion de dicho aglomerado, estimando el grado de disgregacion en
funcién de la visualizacion de cementacion o adhesion de las nanoparticulas.

La aplicacién de AFM aporta informacion complementaria, la cual permite
poder llevar a cabo un estudio morfoldgico con mayor poder de resolucion, si
bien se tiene la limitante de que no es posible llevar a cabo la determinacién
quimica. Si es factible poder llegar a observar, en primer lugar, con mayor
claridad las particulas y su grado de compactacién (aquellos conformados
por adhesién de particulas a nivel superficial), lo que se puede apreciarse
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al identificarse la zona de contacto con una frontera de grano definida y
clara. Se deduce que son particulas de relativa facil desintegracion v, si las
condiciones climatolégicas lo permiten (velocidad de viento, humedad y tem-
peratura), es posible que se disgreguen generando particulas méas pequenas
que se puede incluir el término de nanoparticulas (conforme a los anélisis
morfologicos realizados).
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Figura 7. Serie de micrografias AFM en plano vertical y rotacional de material
particulado analizado.
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Otro tipo de aglomerados es el generado por procesos de reacciéon
interparticular. También se observan aglomerados donde no se aprecia con
claridad la frontera del grano, con un area con alto grado de cementacién o
compactacion, la cual puede ser producto del mismo proceso de formacion
si se genera durante un incendio (pues la alta temperatura tiende a fundir una
mezcla de material de tipo inorganico como polvo y/o elementos metalicos).
Dado el proceso de formacién este aglomerado puede sedimentarse por su
elevado peso, tendiendo a ser transportados sélo aquellos aglomerados de
bajo peso (menor tamario), pero que presentan una estructura méas compacta
que no permiten una facil desintegracion.

Relacionando los valores de microanalisis elemental con la morfologia vy
el tamano medio de didametro de particulas es posible poder llegar a estimar
con mayor precision el grado de efecto sobre a la salud. A menor tamario
la tendencia es a introducirse en 6rganos internos del organismo (10 pm en
vias nasales; >6,7 region extratoracica; y 1,3-2,7 bronquial y 0,8-1,3 alveolo-
bronquial; Samara et al. 2005). Por otro lado, las medidas recomendadas
para su disminucién y control estan orientadas principalmente, hacia una
revision del parque vehicular, caracteristicas del combustible y reduccién de
resuspension de polvo. Se sugiere continuar con la evaluacién cuantitativa y
cualitativa de particulas menores a 2,5 pm en otras zonas del municipio de
Tijuana y obtener informacién diagnostica y representativa como una herra-
mienta precisa en el disefio de planes y programas para mejorar la calidad
de aire en beneficio de la salud publica.

CONCLUSIONES

— Los factores meteoroldgicos y la presencia de vientos secos y calidos que
ocurren durante los meses de Octubre y Marzo (condicién Santa Ana) pueden
influir en la dispersién de los contaminantes atmosféricos en el municipio
mejicano de Tijuana (Baja California), asi como también impactar en eventos
extraordinarios como el ocurrido en los meses de septiembre-octubre del 2003.

— De acuerdo al anélisis microelemental aplicando PIXE (en primer término)
se puede concluir que el material particulado muestreado estad conformado
por una composicion quimica microelemental asociado a fuentes potenciales
de quema de biomasa, resuspension de polvo, industrial y trafico vehicular,
conforme a referencias existentes asociadas a cada uno de los elementos
quimicos.

— En cuanto a su concentracién y relacién con estandares internacionales
de calidad de aire los niveles encontrados (46,8 ng m3) no sobrepasan los
estandares nacionales; 15 y 65 pg m* en periodos de 24 h y anual respecti-
vamente e internacionales (W.H.Q.) permitidos para 24 h (10 pg m?3), pero
si por encima de la concentracion establecida como promedio anual sefialada
por la W.H.O.
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— Los resultados obtenidos en lo concerniente a su morfologia, aplicando
MEB/EDX, identificaron un par de grupos, correspondiendo uno de ellos a
material particulado generado por polvo del mismo suelo que fue transportado
por las corrientes de viento y/o movimiento vehicular, dado que es una zona
existe un constante movimiento y en la cual se carece de un recubrimiento
superficial apropiado; y el otro grupo se puede considerar que se aporta por
material generado en incendios, tanto forestales como quema de material
inorganico y organico

— Con apoyo de la AFM es posible llevar a cabo un anélisis dimensional del
material particulado. Se puede decir que, en general, el intervalo de diametro
medio de nanoparticula esta entre 0,018 y 0,174 pm (que conforman los
aglomerados en menor proporcién), llegando hasta un tamario de 0,383 pm.
De igual forma esta técnica permite rotar la imagen en tercera dimensién,
visualizando el aspecto de los aglomerados y/o nanoparticulas (determinado
su compactacion) y estimando la facilidad de su desintegracion.
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IMPACTO DE UNA EXPLOTACION MINERA DE URANIO
EN LA DISTRIBUCION DE METALES PESADOS EN SUELOS Y AGUAS

J.A. Egido Rodriguez, M. 1. Gonzalez Hernandez
vy V. Gonzalez Lerma

Unidad Docente de Edafologia y Quimica Agricola. Universidad de Salamanca. Sala-
manca 37080 (Espana). <jaero@Qusal.es> y <mimg@usal.es>.

Resumen: Se estudia el impacto de una explotacién minera sobre la dis-
tribucién de metales pesados en suelos y aguas en la Provincia de Salamanca
(Oeste de Espana). Se evalué la presencia de metales pesados tanto totales
como en forma asimilable (Cu, Zn, Pb, Cd, Mn y U). Se constatd que de
acuerdo con la cantidad de metales totales evaluados en el suelo existe tanto
contaminacion antrépica (resultado de la explotacion minera), como natural,
que superan los niveles de referencia europeos. Se deduce que ello es con-
secuencia del material parenteral geoldgico de la zona. Sin embargo, no se
detectan cantidades apreciables de las formas asimilables. Respecto a las aguas
no tratadas (en contacto con productos de la mineria) presentan alta acidez
y cantidades importantes de metales pesados que superan ampliamente los
valores permitidos para aguas de riego.

Palabras clave: Uranio, Contaminacién por metales pesados, Mineria.

Impact of U-mining activities on the distribution
of heavy metals in soils and waters

Abstract: The impact on soils and waters of the mining activities of the
province of Salamanca (Western Spain) is studied. The soil pollution by metals
is detected, because their contents are higher than other values of reference
in Europe, especially by Ni, Co, and Cd. However, this metal contamination
should be considered mostly of natural origin, influenced by the geological
background. There is a not environmental risk, because there are not significant
amounts of available metals in soils, including U; this fact points out to the soil
function as purifier. Nevertheless, the use of this water should be avoided in
agriculture irrigation as a consequence of the water acidity.

Key words: Uranium, Contamination by metals, Mining.
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INTRODUCCION

La contaminacién por metales pesados, con su considerable impacto sobre
el suelo, es en gran parte causada por las actividades mineras (Alloway 1990).
En determinadas circunstancias estos contaminantes son muy solubles y es
facil que se presenten en forma biodisponible en el suelo y en aguas super-
ficiales o de infiltracion, pudiendo luego pasar a animales y vegetales a través
de la cadena tréfica, causando fuertes efectos toxicos (Navarro et al. 2004).

En todos los lugares con yacimientos de uranio se han producido gran-
des impactos ambientales, siendo estas explotaciones mineras las mas
problematicas desde el punto de vista medioambiental, ya que al impacto
paisajistico y de elementos quimicos se suma el radiologico (Vandenhove et
al. 2007). Por tanto, toneladas de escorias, lodos de lagunas de lavado y
efluentes acidos persisten en todas estas areas, incluso cuando la explotacion
ha cesado (Pereira et al. 2008). Ademas, se suele presentar con frecuencia
contaminacién edéafica por la presencia de metales pesados, no sélo de U,
sino de otros elementos que suelen acompaniarlo (tales como Pb, Zn, Cu, Cd
vy Mn) y que se esparcen por zonas agricolas adyacentes, pudiendo alcanzar
riesgos para la salud humana, asi como para las comunidades de organismos
edaficos (Pereira et al. 2008).

La movilidad de estos metales en el medio edéfico depende de las propie-
dades fisicas y quimicas del suelo, por lo que es necesario conocer algunos
parametros edaficos para entender su variabilidad. La capacidad de retencion
edafica de metales puede verse afectada por la existencia de determinadas
cantidades de metales (de origen natural) en el suelo, pues superado ciertos
limites, podrian pasar a las aguas subterraneas y, con ello, a la cadena tréfica
(Gupta et al. 1996)

El presente trabajo se plante6 en una explotacién minera en fase de
restauracion medioambiental, teniendo en cuenta la peligrosidad de estos
contaminantes para todas las formas de vida, asi como el hecho de que estas
instalaciones se encuentran ubicadas muy cerca de asentamientos humanos.
Partiendo de este hecho se propuso la caracterizacion de las propiedades
fisicas v quimicas de los suelos de la zona seleccionada y la evaluacion de la
presencia de ocho elementos considerados metales pesados en los suelos, asi
como de los depésitos de estériles que han sido revegetados y de las aguas
almacenadas en las cortas dentro de la instalacién minera.

Para estudiar las formas asimilables de los metales pesados considerados, se
realiz6 previamente un estudio comparativo entre diversos extractantes con la
idea de evaluar el método mas idéneo v, asi, utilizarlo en el presente trabajo.

Consecuentemente, el objetivo fue conocer el impacto producido por
ocho metales pesados procedentes de la explotaciéon minera situada en la
provincia de Salamanca (Oeste espariol), proxima al rio Agueda, sobre las
caracteristicas edéaficas e hidrolégicas de la zona. Para ello se determinaron
la cantidad total de cada uno de los ocho elementos presentes en los distintos
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compartimentos citados, asi como las formas asimilables (ya que son las que
presentan mayor riesgo medioambiental).

MATERIALES Y METODOS

La zona de estudio se ubica dentro de las instalaciones de la que fuera una
mina de U a cielo abierto donde en la actualidad se estan haciendo labores
de restauracion. Se encuentra localizada al Oeste de Espana (provincia de
Salamanca), a 100 km de la capital y aproximadamente a 10 km de Ciudad
Rodrigo; se corresponde con los términos municipales de Saelices el Chico y
Carpio de Azaba, préoxima al rio Agueda. El lugar se conoce como mina Fé.

La mineralizacién del U en esta zona ha sido fechada entre el Precam-
brico superior y el Cambrico inferior y estos yacimientos de U se encuentran
entre metasedimentos del “Complejo Esquisto Grauvaquico” (CEG). Los
analisis mineraldgicos y geoquimicos de los minerales realizados en la mina
Fé han detectado la presencia de metales pesados que permiten hacer una
clasificaciéon en dos zonas:

— Una superior oxidada, con limite inferior entre -2 y -18 m de pro-
fundidad que muestra una gran abundancia de Fe3* e hidréxidos de
Fe y Mn (incluyendo, algunas veces, Ni o Al) y 6xidos de Mn y Pb.
Los oxihidroxidos de Fe contienen importantes cantidades de Ti, Cu
y Zn, con concentraciones menores de Cr, U y P. Los oxihidréxidos
de Fe y Mn contienen cantidades variables de Co, Ni y Ba, estando
todos ellos en pequerias cantidades (nivel traza; Pérez del Villar et
al. 2002).

— La zona de transicién (redox <-18 m) desde un punto de vista
geoquimico esta enriquecida en Fe, Cu, Ag, Ni, Zn, Se y U como
puede esperarse en las zonas supergénicas enriquecidas (Pérez
del Villar et al. 2002). El 60 % de las pizarras carbonaceas estan
contaminadas con Cu, Niy Zn.

— Los suelos desarrollados sobre estos materiales, cuando la topografia
lo permite, se clasifican como Cambisoles districos; en otros casos
aparecen Leptosoles hdaplicos.

Toma de muestras

Se recogieron muestras de la parte méas superficial del suelo y a dos pro-
fundidades (0-10 y 10-20 cm), asi como de las escombreras. No obstante, por
su representatividad, se trabaj6 con las siguientes muestras compuestas de 4
valores, cuyos puntos muestreo aparecen senalados (niimeros sin asteriscos)
en el mapa de la zona (Fig. 1):
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Figura 1. Mapa de localizacién de la zona (aguas: numeracion con asteriscos, suelos:
nlimeros sin asteriscos).

. Suelo junto a la escombrera Fé 3-1 (junto al rio; 0-10 cm).

. Suelo junto a la escombrera Fé 3-1 (junto al rio; 10-20 cm).

. Suelo junto a la escombrera Fé 3-2 (0-10 cm).

. Suelo junto a la escombrera Fé 3-2 (10-20 cm).

. Suelo junto a escombrera Fé 3-3 (0-10 cm).

. Suelo junto a escombrera Fé 3-3 (10-20 cm).

. Escombrera Fé 3-1 reforestada con pinos Pinus pinaster de 20 afios.
. Escombrera Fé 3-2 sin reforestar.

. Escombrera Fé 3-3 reforestada con encina Quercus rotundifolia
de 3 anos.

O 00 O O A~ W N

10. Suelo testigo, Casas de Sageras (0-10 cm).
11. Suelo testigo, Casas de Sageras (10-20 cm).

Anéalogamente se tomaron muestras de agua sefialadas en el mapa (niime-
ros con asteriscos; Fig. 1) de diferentes lugares de la zona, con la finalidad de
analizar su acidez y contenido en metales pesados; y, dado que muchas de
estas aguas proceden de las lluvias infiltradas, asi poder evaluar la influencia
de estas sobre los suelos cercanos. Se recogieron 7 muestras representati-
vas: 5 de depositos artificiales con aguas procedentes de lixiviacion y de la
instalacion minera; y otras 2 de depoésitos naturales (muestras 2R1 y 4R2)
que serviran de testigo y cuya relacion es la siguiente:
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AT (agua tratada) Dique BRV.

R1 Arroyo de Sageras (testigo).

C3 Corta Fé 3.

R2 Dique Majuelo (testigo).

B3 Balsa cerca de la escombrera Fé 3-1 (junto al rio).

Caballon superior de la escombrera Fé 3-1.
D3 Dique 3.

Nk W

Andlisis de laboratorio

Las muestras de suelos recogidas en el campo fueron secadas, tamizadas
y analizadas en el Laboratorio de Edafologia (Facultad de Ciencias Agrarias
y Ambientales, Universidad de Salamanca, Espafia) y en el Servicio General
de Analisis Quimico Aplicado de la Universidad de Salamanca (Esparia).

La metodologia seguida, fue la habitual del laboratorio de Edafologia,
destacando la determinacién de C N y S mediante el analizador LECO 2000
y para los metales totales se sigui6 el método de digestién acida de Harstein
et al. (1973). La determinacion final de los metales se realizdé por Espectro-
fotometria de Absorcion Atomica.

Para los metales asimilables se realizd, como ya se indico, un estudio previo
comparativo utilizando cuatro extractantes quimicos (cuyas caracteristicas se
describen a continuacién), procediéndose a la agitacion de las muestras con
dichos extractantes durante 2 h, en un agitador horizontal y velocidad de
120 ciclos min™. Posteriormente se filtr6 y se midi6 la concentracion de los
elementos extraidos por I.C.P.

Los cuatro métodos comparativos utilizados para evaluar la biodisponibi-
lidad de los metales pesados fueron:

1. EDTA (French Standard NF X 31-120, AFNOR 1994): 3,75 g de
suelo fueron extraidos con 25 mL de Na,-EDTA 0,01M + CH,CO-
ONH, 1M

2. DTPA (French Standard NF X 31-121, AFNOR 1994): 5,00 g de
suelo en 10 mL de DTPA 0,005M + TEA 0,1 M + CaCl, 0,01 M

3. NH,OAc (French Standard NF X 31- 108, AFNOR 1994): 5 g de
suelo se extrajeron con 100 mL de CH,COONH, 1 M

4. CaCl, 2,5gen 25 mL de CaCl, 0,01 M, Lenourg et al. 1996).

(EDTA: Acido etilen-diamino-tetraacético y DTPA: 4cido dietilen-triamino-
pentaacético)

A las muestras de agua se les determiné el pH en el laboratorio de Eda-
fologia y el contenido de metales pesados en el Servicio General de Anélisis
Quimico Aplicado (Universidad de Salamanca) mediante I.C.P.
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Asi mismo se calcul6 el Indice de contaminacion (PI: Pollution index) para
algunos elementos de acuerdo con la expresion matemética (Kwang-Koo y
Kyoung-Woong 2001):

2 (Concentracion total del elemento/Nivel tolerable del elemento)
Numero de elementos

Donde los niveles tolerables son los indicados por Kabata—Pendias et al.
(2001) para Zn, Pb, Cuy Cd, siendo respectivamente los valores de 300,
100, 100 y 3 ug g'. Si los valores del indice de contaminacién obtenidos
son mayores de uno (Pl >1,0) la concentracién de los metales sobrepasa
los niveles permitidos.

Tratamiento estadistico de datos

Para la evaluacion del contenido de los metales pesados en el suelo se
determiné la desviacién estandar (o) v el coeficiente de variacién, asi como los
valores de referencia segiin IHOBE (1998); es decir, mediante la suma de la
media aritmética mas dos veces la desviacion estandar (media aritmética + 20).

Paralelamente se realiz6 un andlisis de la varianza ANOVA (una
vez comprobada la normalidad de los datos por el estadistico Kolmogorov-
Smirnov) entre los distintos tipos de muestra consideradas: suelos testigo (1;
que corresponde a las muestras: 10y 11); suelos al lado de escombrera (2;
correspondiente a las muestras de la 1 a la 6); y escombrera (3; muestras
7, 8y 9); y entre las aguas de las instalaciones mineras y las naturales.

En la valoracién previa del extractante méas adecuado para las formas
asimilables se determinaron los coeficientes de correlacién de Pearson entre
los distintos métodos utilizados y entre los cuatro métodos utilizados, mas
algunos constituyentes del suelo y propiedades.

RESULTADOS Y DISCUSION

Caracteristicas fisicas y fisicoquimicas

Los resultados obtenidos en el laboratorio de las caracteristicas fisicas y
fisicoquimicas edaficas no presentan diferencias significativas entre el suelo
testigo (Casas de Sageras) vy el resto de suelos situados cerca de las escom-
breras (Tabla 1), asi como con las muestras de los depésitos de estériles que
han sido revegetadas, como se coment anteriormente.

No aparece relacion lineal entre el pH edafico y la capacidad de intercam-
bio catiénica (C.I.C.), ni tampoco entre la C.I.C. con el C organico edafico
(COS), debido al bajo contenido general en arcillas y COS.
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Los valores del pH en agua de todos los suelos estudiados son similares
entre si, con una ligera tendencia a la acidez; sin embargo, las muestras
de las escombreras (7 y 8) presentan valores mas altos con tendencia a
la neutralidad debido a la presencia de carbonatos calcareos como impu-
rezas presentes en las capas metamorfizadas de los materiales litolégicos
(Martin-Izard 2002); ello se manifiesta por la presencia de abundante Mg
como elemento dominante en el complejo de cambio edafico. Esto pro-
voca que los metales pesados estén muy escasamente disponibles en esta
zona, ya que se encuentran inmovilizados. Estas escombreras son las mas
antiguas, dado que una de ellas (muestra 7) esta reforestada con pinos
de porte medio (20 afios), por lo que el material esta sufriendo procesos
de edafizacion.

En la Tabla 1 también se aprecian diferencias entre los valores de C
organico de las muestras de suelos consideradas como testigos (10 y 11) y el
resto de las muestras, siendo superiores en los testigos, lo que corrobora la
perturbacioén originada por la explotacién minera. La C.I.C. es baja, como
corresponde al bajo contenido en arcilla. La naturaleza de las mismas, de
acuerdo con Pérez del Villar et al. (2002), son fundamentalmente ilitas y
esmectitas.

Tabla 1. Caracteristicas fisicoquimicas de las muestras de escombreras y suelos.

Namero Arena Limo Arcilla COS N total C/N pH C.IC.
total (%) (%) (%) (mg/g) (mg/g) (H,01:2,5) | (cmol/kg)
1 59 36 5,0 27,2 2,1 13,2 59 12,3
2 65 31 3,5 9,7 0,9 11,2 5,7 7,6
3 44 49 6,9 23,1 2,1 11,1 53 8,9
4 43 51 5,6 11,1 1,2 9,1 5,2 10,2
5 55 35 11 6,2 0,6 10,6 5,6 14,6
6 36 52 13 59 0,5 11,1 6,0 17,9
7 26 65 8,7 6,6 0,6 11,4 6,6 14,1
8 54 32 14 5,1 0,5 11,1 7,2 13,5
9 34 53 12 8,2 0,7 11,1 4,6 13,0
10 41 50 9,7 52,6 0,4 13,1 5,5 21,8
11 40 51 9,3 16,8 1,3 12,8 4,8 13,6
Media 45 46 8,9 15,7 1,3 11,4 5,6 13,4
Desv. est. 11,7 10,7 34 14 0,11 1,2 0,74 4,0
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Elementos Totales

En el andlisis de la varianza ANOVA, entre los tres grupos considerados,
no se aprecian diferencias significativas a excepcion del Pb (que si las presenta
cuando se le aplica la prueba de Tukey; en este caso aparecen diferencias
entre si en los tres grupos considerados).

En cuanto a los valores medios obtenidos en este estudio sobrepasan en
general los considerados en Japén por Takeda et al. (2004) para Cambisoles
(36, 0,26, 95, 27, 66, 31, 12y 2 mg kg! para Cu, Cd, Zn, Pb, Cr, Ni, Co
y U, respectivamente).

Si se consideran los suelos testigos también alcanzan valores més altos, a
excepcion del Cr y Pb. Igualmente estos suelos presentan valores maés altos
que los considerados como linea base por Mico et al. (2007) para suelos de
Alicante (Espafia) exceptuando nuevamente el Pb.

Por otro lado, algunas de las muestras edaficas sobrepasan los valores
del testigo (Casas de Sageras, muestras 10 y 11), lo que indica que los sitios
de donde proceden sufren contaminaciéon minera; es decir, contaminacion
originada por los procesos extractivos del U.

Otras muestras presentaron un contenido en metales pesados igual o
menor que el suelo testigo. No obstante, estos valores en muchos casos son
superiores a los permitidos para un suelo de uso agricola (.G.M.E. 2002),
por lo que es de suponer una contaminacién natural debida a los materiales
de partida y posteriores procesos de concentracion edéfica.

Con los valores obtenidos se determinaron los indices de contami-
naciéon (PI, segun Kwang-Koo y Kyoung-Woong 2001) que, en nuestro
caso, nunca se super6 el valor de 1,0 (valores de las escombreras 7, 8 y
9: 0,79, 0,66 y 0,79 respectivamente, mientras que la muestra testigo
10 dio 0,61).

Paralelamente se compararon con otros indices encontrados en la
literatura como el de los niveles tolerables (segiin Kabata-Pendias 1994),
siendo para Zn, Pb, Cuy Cd 300, 100, 100 y 3 ug g, respectivamente,
y que tampoco fueron superados por nuestras muestras. Asi mismo, de
acuerdo con IHOBE (1998), se elaboraron los valores de referencia con
objeto de conocer el grado de contaminacion edafica de los terrenos
de la explotacién minera de Ciudad Rodrigo, comparandolos con los
de algunos paises europeos y de algunas comunidades auténomas de
Esparia (Tabla 3).
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Tabla 2. Elementos totales referidos a suelo total (mg kg™).

Numero Cu Cd Zn Pb Cr Ni Co U
1 429 4,8 85,8 19,1 25,3 59,6 8,6 4,3
2 34,4 4,9 78,7 17,7 23,6 60,5 7,9 1,0
3 48,0 4,8 96,0 15,4 37,4 81,6 13 3,8
4 54,0 4,9 123 24,0 58,9 142 22,1 1,5
5 34,6 4,9 79,1 20,8 25,7 72,2 12,4 5,4
6 64,3 4,9 124 23,8 37,6 127 18,3 20,3
7 69,2 49 148 32,1 55,4 157 25,2 4.4
8 49,6 5,0 79,3 23,3 19,3 64,9 11,4 7,9
9 73,9 4,9 148 28,6 49,3 141 25,1 72,5
10 45,5 4,5 90,9 18,2 42,3 176 16,8 5,0
11 48,5 4,9 87,4 16,5 35,4 76,2 14,1 4.4

Media | 51,4 13,0 4,9 0,13 |103 ,+27,1| 21,8 +5,2| 37,3 £13,3|105,2 +43,5 |15,9 +6,1| 11,9 +20,8

Covar. 0,25 0,02 0,26 0,23 0,36 0,41 0,39 1,7

A continuacién se repasan pormenorizadamente los elementos conside-
rados en este estudio:

El Cu total en varias de las muestras consideradas alcanzé valores por
encima del testigo (muestras 4, 6, 7, 8 y 9), considerados altos para suelos
naturales (Kabata-Pendias y Pendias 2001). Igualmente son valores medios
mas altos para este elemento, tanto en muestras de las escombreras como
de suelos, que los obtenidos por Navarro et al. (2004) en las minas de
Sierra Almagrera (Almeria, Espafia; 57,7 y 37,5 mg Cu kg frente a 64,2
v 43,4 mg Cu kg'! obtenido en nuestro estudio). Si ahora se consideran los
VR obtenidos se puede decir que, para este elemento, la zona presenta una
contaminacion natural, ya que el VR esta por encima de los de algunos pai-
ses europeos y comunidades autébnomas de Espana (IGME 2002). También
existe contaminacién minera, ya que la mayoria de los valores de las muestras
sobrepasan a los del testigo (10 y 11).

Para el Cd todas las muestras presentan valores similares a los del suelo
testigo (en torno a 4,8), por lo que no hay contaminacién minera (debido tal
vez a que los valores de control son altos en este elemento). Sin embargo, el
VR sobrepasé a todos los reseniados, incluso a los de niveles de intervencion
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de Alemania, Bélgica y Canada. Por tanto, existe una contaminacién natural
de este elemento al haber en el lugar de estudio una cantidad total mayor
que la permitida legalmente.

En el caso del Zn algunas de las muestras sobrepasan los valores de Zn
edafico que sirven como testigo: 3, 4 y 6 (suelos), y 7 y 9 (escombreras),
por lo que en éstas existe contaminacion por las actividades mineras. El VR
supera a los propuestos en Bélgica y Holanda.

El Pb es el Gnico elemento que presenta diferencias significativas entre
grupos al aplicarle la prueba de Tukey. Por otro lado, las muestras 1, 4, 5
y 6 (suelos), y 7, 8 y 9 (escombreras) superan los valores del suelo testigo
(Casas de Sageras), lo que significa que presentan contaminaciéon de este
elemento por la actividad minera, aunque los valores alcanzados son mucho
mas bajos que los obtenidos en el trabajo, ya citado, de Navarro et al. (2004).
Sin embargo, el VR no sobrepasa a ninguno de los valores resefiados.

Los valores del Cr total en las muestras 4 (suelo), 7 y 9 (escombreras)
sobrepasan los del testigo, significando que existe contaminacion artificial
en los sitios de donde proceden; el VR sobrepasa tinicamente el propuesto
por Bélgica.

Ninglin valor del contenido total de Ni total sobrepasa el de las muestras
testigo (de hecho la muestra 10 es la que tiene el mayor contenido). No obs-
tante, la contaminacién natural en la zona es muy alta, ya que el VR supera
ampliamente a todos los encontrados en la bibliografia, incluso a los niveles
de intervencion de Bélgica, Canada e Italia.

En lo referente al contenido total de Co en las muestras, algunas sobrepasan
los valores del suelo testigo: 4 y 6 (suelos), y 7 y 9 (escombreras), existiendo
con ello contaminacién minera en ellas. El VR supera los resefiados en la
bibliografia.

El contenido de U total en las muestras estudiadas es bajo y similar a los
valores encontrados por Yamaguchi et al. (2009) para suelos sin fertilizacién
fostérica (1,1-1,8 mg U kg!). Hay que hacer excepcién con las muestras 6
y la 9 que presentan valores maés elevados; esta tltima muestra fue tomada
en la escombrera Fé 3-3 reforestada con encina y mostré los contenidos
totales mas altos debido a que se trata de una de las primeras escombreras
constituidas con el remanente del proceso de extraccion, cuando sélo se
trataba el mineral en la primera planta (Elefante), sin la tecnologia para
agotar el mineral de todas las fracciones de piedras que lo contenian (por lo
que se detecta U todavia en ellas). Las otras dos muestras de escombreras
disminuyen sensiblemente los valores de U, en parte debido a su valor de
pH >6,0, lo que indica la presencia de carbonatos (que es el mayor agente
acomplejante de los iones uranilos, solubilizandolos facilmente y expuestos
a lixiviacion; Vandehove et al. 2007). Asi mismo, la muestra 6 (suelo junto
a escombrera Fé 3-3; 10-20 cm) present6 el segundo valor maés alto, clara-
mente diferenciado de los demés; en este caso el alto contenido de U total
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es consecuencia de la lixiviacion de la escombrera Fé 3-3 que se encuentra
ubicada en la zona colindante a la zona de la muestra de este suelo.

En ninguna de las muestras se detectaron indicios de U asimilable debido
a que se encuentra retenido en su totalidad por la matriz del suelo, por lo
que se puede concluir que este elemento no presenta contaminacién edéafica
que repercuta originando toxicidad actualmente.

No se encontraron en la bibliografia niveles de referencia e intervencion
para la cantidad total de U como contaminante en suelos agricolas debido,
en parte, a su localizacién reducida referente a explotaciones mineras. Sin
embargo, se observd que existe contaminacién en algunos de los sitios
considerados en este estudio. El hecho de que el horizonte subsuperficial
(muestra 6; 10-20 cm) presente valores de este elemento mayores que en
el superficial (muestra 5; 0-10 cm) se debe probablemente a que el primero
citado contiene mas arcilla y limo (Tabla 1), lo que hace que el U se retenga
en dicho horizonte en una cantidad significativamente mayor.

Tabla 3. Valores de referencia (VR) para los metales pesados (mg kg?).

Metales Cu Cd Zn Fe Mn Pb Cr Ni Co U
VR 77,4 51 158 59275 | 1181 | 32,2 63,8 1922 | 28,2 | 534
VR B. 17 0,8 62 40 37 9,0
VR Gal. 20-25 | 1,0 | 340-440 60-70 | 75-100 | 8_17
VRH 36 0.8 140 85 100 35 20
VR Anda. 100 2,0 200 70 100 40 20
VR D 100 3,0 300 100 50
VR Cat. 55 1.5 178 49 10

VR: valores de referencia obtenidos. B = Bélgica (BUHABTGG 1995); Gal. = Galicia (CICDXL.XG 1997; H =
Holanda (NMHPPE 1994); And. = Andalucia (CMAJA 1999); D = Alemania (Barth y Hermite 1987); Cat. =
Cataluna (Busquet 1997). Tomados de .G.M.E. (2002).

Elementos Asimilables

Los datos correspondientes a la comparacién realizada en este trabajo,
entre los cuatro extractantes utilizados, indican claramente la falta de respuesta
extractiva del acetato aménico y el CaCl,, estando de acuerdo con Komarek
et al. (2008) sobre la falta de eficacia de este Gltimo extractante en suelos
de vifiedos. En la Fig. 2 se observa un mayor rendimiento del EDTA como
agente extractante para los elementos utilizados, aunque con todos ellos la
respuesta del Cd es inapreciable.
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En la Tabla 4 se muestran los coeficientes de correlaciéon para los dife-

rentes metales extraibles y los distintos extractantes; la correlacién altamente
significativa (p <0,001) fue siempre para la pareja EDTA/DTPA.

Asi mismo, en la Tabla 5, al estudiar las relaciones de los distintos elementos
asimilables y métodos de extraccion con la materia orgénica edafica (MOS) y
la C.I.C., las regresiones mas significativas resultaron ser, nuevamente, para
los extractantes EDTA y DTPA, y fundamentalmente con la MOS; en ciertos
casos también con la C.I.C. (aunque con menor nivel de significancia).

La afinidad de la MOS por el Cu ha sido reconocida por muchos autores
(Senesi et al. 1989) y se acepta generalmente que, junto a los 6xidos de Fe
y Al, juegan un papel importante en la disponibilidad del Cu, teniendo mas
incidencia la presencia de la MOS. Los mayores coeficientes de correlacion
se encontraron para el Cu con la MOS, obteniéndose valores muy proximos
a los mostrados por Arias et al. (2004).

A pesar de ello no se obtuvieron valores detectables, por lo que ningln ele-
mento de los considerados téxicos presenta niveles potencialmente peligrosos.

Tabla 4. Regresiones de los métodos de extraccién por parejas.

Metales | EDTA/DTPA | CaCl,/NH,Ac | EDTA/CaCl, | DTPA/CaCl, | EDTA/NH,A_ | DTPA/NH,A_
Cu NS NS NS =
Zn NS . . NS NS
Pb ND ND ND ND ND
cd ND ND ND ND ND ND

Tabla 5. Correlaciones entre elementos asimilables con MOS/C.1.C. (MOS en casilla
superior MOS; casilla inferior C.I.C.).

Metales DTPA EDTA NH,Ac CaCl,
Cu MOS 0,73™ 0,72" 0,51 0,23
Cu CIC. 0,51 0,47 0,27 0,08
Zn MOS 0,72 0,77 0,52' 0,40
Zn CIC 0,30 -0,36™ 0,09 0,19
Pb MOS 0,70™ 0,77 nd nd
Pb CIC 0,24 0,42 nd nd
Cd MOS nd nd nd nd
Cd CIC. nd nd nd nd
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Aguas

En cuanto a los resultados de los andlisis quimicos de las muestras de agua
se pone de manifiesto que existen diferencias significativas entre los valores,
tanto de acidez como del contenido en elementos pesados, dependiendo de
la naturaleza del depoésito. Las aguas de los depositos naturales (muestras 2 y
4, arroyo de Sageras y dique Majuelo) y las del depésito con las aguas tratadas
(muestra 1, dique BRV) tienen un pH que ronda la neutralidad, probablemente
debido a que en la zona donde se localizan estos depésitos naturales, distantes
de la influencia de escombreras o cortas, no presentan oxidacién de la pirita,
o que la concentracién de ésta no sea lo bastante importante para que los
sulfatos originados por su oxidacion alteren los valores de pH de las aguas,
como si sucede en los demaés depositos (todos artificiales) influenciados por
escombreras o cortas.

En lo que respecta al contenido en metales pesados de las aguas naturales
(2 y 4) los andlisis revelaron que las aguas alli contenidas estan exentas de
estos elementos (Tabla 6). Lo anterior puede deberse a la localizaciéon de
estos depositos, ya que se encuentran en los extremos de los terrenos de la
mina, lejos de las plantas de extraccion y de las menas perforadas; ademas,
no estan en contacto con ningn tipo de vertido procedente de la explotacion
del mineral.

Por otra parte, el dique BRV (1) es un deposito artificial que contiene las
aguas que han pasado por los diferentes procesos de las plantas extractivas,
siendo tratadas quimicamente para corregir su acidez y, asi, eliminar su posible
contenido en metales pesados. Las aguas de los otros depdsitos artificiales
(que se localizan en diferentes areas de los terrenos de la mina entre las
escombreras y plantas extractivas) no recibian ningtn tipo de tratamiento,
por lo que tienen un pH muy acido y, en consecuencia, contienen metales
pesados en cantidades que superan los niveles permitidos para poder utilizarse
como agua de riego (Cataldn La Fuente 1981).
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Figura 3. pH de las aguas de los 7 puntos muestreados.
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Tabla 6. Contenido de metales pesados de las muestras de aguas (mg kg™).

Nuamero Cu Cd Zn Fe Mn Pb Cr Ni Co U
1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
2 0 0 0 0 0 0 0 0
3 0,5 0,1 10,1 5,35 144 0,3 n.d. 6,9 2,7 259
4 0 0 0 0,1 1,9 0 0 0 0 0
5 3,9 0,62 50,4 55,6 465 1,4 0,3 41,9 15,7 87,6
6 4.4 0,63 57,9 79,0 532 1,7 0,3 47,2 16,9 106
7 1,8 0,17 13,4 13,1 120 0,3 0 10,7 3,9 25,3

CONCLUSIONES

i) Los resultados obtenidos en este estudio muestran que la extracciéon
de metales pesados con agentes organicos complejos (DTPA, EDTA) en
los suelos contaminados son los que mejor estiman la disponibilidad de los
metales pesados estudiados; de hecho las correlaciones mas altas entre todos
los elementos y métodos de extraccion se dan con estos dos extractantes.

ii) En la totalidad de las muestras de suelo no se encontraron metales
pesados extraibles en cantidades importantes debido a los valores de pH
edaficos proximos a la neutralidad, por lo que no presentan peligrosidad
para el medio ambiente.

iii) No se detectaron indicios de U extraible ni en suelos ni en escombreras.
Ademas, y al contrario de lo esperable, las bajas cantidades totales de este
elemento demuestra que se extrajo casi la totalidad de este elemento de la
zafra (piedras), siendo eficaces los procesos de las plantas extractivas. Como
excepcion las muestras 6 (suelo junto a escombrera Fé 3-3; 10-20 cm) y 9
(escombrera Fé 3-3 reforestada con encina) poseen contenidos considerable-
mente mas altos que las demaés. Por tanto, no se puede considerar que exista
riesgo general para este metal, si acaso localizadamente.

3) Los elementos totales analizados superan en varios casos a los del
suelo testigo, por lo que existe contaminacién artificial ocasionada por los
procesos mineros en la zona; prueba de ello es que las muestras de las tres
escombreras (muestras 7, 8 y 9) son las que presentan valores superiores al
testigo (10 y 11), y mayores indices de contaminacion (PI) . También hay que
considerar contaminacién natural, deducible cuando se comparan los valores
de referencia obtenidos con los niveles de referencia europeos.

4) Las aguas, con pH muy acido (depositos artificiales no tratados), no
son recomendables para regar debido a los altos valores que presentan los
metales pesados contenidos.
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Resumen: La contaminacion del agua subterranea con plaguicidas cons-
tituye uno de los principales problemas ambientales a nivel mundial. Por tal
motivo el objetivo de este trabajo fue determinar el riesgo potencial de lixi-
viacion de los plaguicidas (herbicidas, insecticidas y fungicidas) mas utilizados
en 18 series de suelos de la cuenca alta del Arroyo Pantanoso ubicado en el
Sudeste de la Provincia de Buenos Aires (R. Argentina). A tal fin se utilizaron
los indices conocidos como Factor de Retardo (FR) y Factor de Atenuacion (FA)
y su log-transformado (FAT), frecuentemente empleados para determinar la
vulnerabilidad del agua subterranea, ya que contemplan propiedades del suelo,
caracteristicas hidrolégicas, climaticas y de los plaguicidas en evaluacion. Para
la determinacién de los factores se seleccionaron 17 herbicidas, 20 fungicidas
y 14 insecticidas, considerandose para el célculo de los indices una recarga
neta de agua subterréanea de 1 mm dia!. Basado en el FR s6lo Dicamba (her-
bicida) y Acefato (insecticida) categorizaron como moéviles y muy moviles en
la totalidad de la superficie, mientras que Imazetapir (herbicida) y Dimetoato
(insecticida) le siguieron en orden de movilidad. Los valores de FAT indicaron
que Imazetapir y Picloram (herbicidas) y Clotianidin (insecticida) presentarian
los mayores riesgos de contaminacion potencial del agua subterranea, mientras
que todos los fungicidas estudiados se clasificarian como inmoviles, por lo que
el riesgo potencial de contaminacion asociado a ellos seria improbable. Los
resultados obtenidos indican que los herbicidas presentarian el mayor riesgo
de contaminacién potencial del agua subterranea en la cuenca en estudio,
seguidos por los insecticidas v, finalmente, por los fungicidas.

Palabras clave: Factor de retardo, Factor de atenuacién, Lixiviacion de
contaminantes organicos.
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Assessment of pesticide contamination risk
in groundwater of the Pantanoso Stream Basin, Argentina

Abstract: Contamination of groundwater by pesticides is one of the
main environmental worldwide problems. For this reason, the aim of
the present work was to assess the potential leaching risk of the most
frequently applied pesticides (herbicides, insecticides, and fungicides) in
18 soil series of the Pantanoso Stream basin, Argentina. The retardation
factor (RF), the attenuation factor (AF), and the log-transformed attenu-
ation factor (AFT) were applied. These factors rely on soil properties,
hydrological and climatic characteristics, and pesticide properties. To
calculate the indices 17 herbicides, 20 fungicides, and 14 insecticides
were selected. The AF and AFT were calculated using a water recharge
value of 1 mm day. Based on the RF values, only Dicamba (herbicide) and
Acephate (insecticide) appeared mobile and very mobile in all stream, while
Imazetapyr (herbicide) and Dimethoate (insecticide) were classified from
moderately to very immobile. The AFT values indicated that Imazetapuyr,
Picloram (herbicides), and Clothianidin (insecticide) would show the highest
risk of potential contamination of groundwater while all fungicides would
be classified as immobile. In Accordingly, the herbicides would show the
highest risk of potential leaching, followed by insecticides and fungicides.

Key words: Retardation factor, Attenuation factor, Leaching of organic
pollutants.

INTRODUCCION

La intensificaciéon de los sistemas productivos, asociada a la incorporacion
tecnoldgica y al uso creciente de plaguicidas, ha incrementado el riesgo poten-
cial de contaminacién ambiental afectando la calidad del agua subterranea,
suelo, aire y, en consecuencia, a la salud humana, flora y fauna. En tal sentido
los plaguicidas constituyen la principal fuente de contaminacién no puntual
del agua subterréanea (Hantush et al. 2000), los cuales pueden encontrarse o
detectarse en los cursos de agua debido al escurrimiento y/o a la lixiviacion
tanto desde suelos agricolas como de los no cultivados.

El destino de los plaguicidas en el ambiente constituye un complejo pro-
ceso influenciado por las propiedades fisicoquimicas de los plaguicidas, las
préacticas de manejo, las condiciones climéticas, las propiedades del suelo
y del agua (Spadotto et al. 2002). La potencialidad de los plaguicidas para
ocasionar la contaminacién del agua subterranea depende de las propiedades
del suelo y de los plaguicidas que directa o indirectamente afectan la movilidad
y persistencia de los mismos en el suelo. En efecto, la cantidad de plaguicida
lixiviado que llega al agua subterranea depende del tiempo de transito a tra-
vés de la zona no saturada (tiempo requerido por los plaguicidas para viajar
desde la superficie hasta una determinada profundidad del perfil del suelo) y
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de la capacidad de los suelos para retardar o atenuar el movimiento de los
plaguicidas (Sanderson y Lowe 2002).

Los programas de monitoreo constituyen una herramienta fundamental
para detectar la presencia de plaguicidas en el agua subterranea. Sin embargo,
debido al elevado costo y tiempo necesario para llevar a cabo dichas técni-
cas se han desarrollado en los ultimos afios diversas metodologias basadas
en indices e indicadores, las cuales estiman el potencial de lixiviacion de los
plaguicidas v el riesgo de impacto en el agua subterrénea; los maés utilizados
son, entre otros, DRASTIC (Aller et al. 1985) y G.U.S. (Groundwater
Ubiquity Score; Gustafson 1991). Rao et al. (1985), a diferencia de estos
procedimientos que s6lo incluyen parametros hidrologicos o exclusivamente
propiedades quimicas de los plaguicidas, desarrollaron un modelo para deter-
minar la contaminacién potencial del agua subterranea basado en el riesgo
de lixiviacién de los plaguicidas a través del perfil del suelo. Este método ha
sido frecuentemente utilizado por diversos autores (Giambelluca et al. 1996;
Costa Paraiba et al. 2002; Sanderson v Lowe 2002; Bernard et al. 2005;
Kookana et al. 2005) e incluye propiedades del suelo (densidad aparente,
contenido de C orgéanico, contenido de humedad a capacidad de campo),
caracteristicas hidrolégicas vy climéticas (profundidad del perfil, recarga neta
de agua subterranea) y algunas propiedades de los plaguicidas en estudio (vida
media del pesticida T, , y coeficiente de reparto del C organico en agua, K ).
La vida media indica el tiempo que debe transcurrir para que se degrade la
mitad de la cantidad original aplicada de un plaguicida, mientras que el K_|
es una medida de la tendencia de un compuesto organico a ser retenido por
los coloides del suelo (Weber 1994). El modelo establece la determinacion de
dos indices: Factor de Atenuacién (FA) y Factor de Retardo (FR).

EL FA estima la fraccién de plaguicida aplicado a la superficie que se lixivia
a través del perfil del suelo en base a la profundidad del horizonte de suelo
considerado, el contenido de agua a capacidad de campo, la recarga neta
de agua subterranea y la referida vida media de los plaguicidas en el suelo.

El FR determina la movilidad de los plaguicidas y es definido en base a
la densidad aparente del suelo, el contenido de carbono orgénico edafico
(COS), el citado coeficiente de reparto carbono orgénico-agua y el contenido
de humedad en el suelo a la capacidad de campo.

Del mismo modo otros autores (Khan y Liang 1989; Diaz-Diaz et al.
1998; Diaz-Diaz y Loague 2000; De Paz y Rubio 2006) han empleado estos
modelos para determinar el riesgo de lixiviacion de los plaguicidas mediante su
integracion en Sistemas de Informacion Geografica (S.1.G.), herramienta que
permite analizar la informacion espacial y presentar los resultados mediante
mapas, con el fin de facilitar el analisis de la informacién y establecer zonas
que presentan mayor riesgo de contaminacion potencial. Dicha informacion
en este soporte es una herramienta que puede ayudar en la toma de decisio-
nes y/o de control para la selecciéon de plaguicidas, estrategias de manejo de
plagas asociadas a los cultivos y/o sistemas de producciéon que minimicen el
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riesgo de impacto ambiental (IA). También se estima que podria facilitarse el
desarrollo de normas legales que prevengan la contaminacion de los recursos
naturales y posibles riesgos sobre la salud humana.

El objetivo del presente trabajo fue determinar el riesgo de lixiviacion de
los herbicidas, insecticidas y fungicidas mas utilizados en 18 series de sue-
los de la cuenca del Arroyo Pantanoso (Sudeste de la Provincia de Buenos
Aires, R. Argentina) utilizando los indices denominados FR y FA e integrar
este modelo en un S.I.G. con el fin de visualizar las areas de mayor riesgo
potencial de contaminacién del agua subterranea en la cuenca en estudio.

MATERIALES Y METODOS

Area de estudio y suelos

La cuenca hidrolégica del Arroyo Pantanoso se localiza en el Sudeste de
la Provincia de Buenos Aires (37¢ 45-37° 55’ Sy 58° 10'-58° 20’ O; R.
Argentina), abarcando una superficie de 772 km?.

La regién presenta clima mesotermal-hiimedo-subhiimedo segin la clasi-
ficacion de Thornthwaite (1948) con una temperatura media anual del aire
de 13 °C y una precipitacién media anual de 928 mm afio’!.

Los cultivos que se desarrollan en el &rea incluyen, en general, trigo, girasol,
soja, maiz, papa y pastos, predominando el sistema de labranza convencional
para la produccién de los mismos (R.I.A.P. 2008). Los cultivos de cosecha se
realizan principalmente en la zona que abarca la mitad NE-SO inferior de la
cuenca (Fig. 1), mientras que en la zona que abarca la mitad superior de
la cuenca predominan pastizales y praderias, si bien también se producen los
cultivos mencionados selectivamente en las zonas mas elevadas.

Las series de suelo se definen como un grupo homogéneo de suelos
desarrollados sobre un mismo material original y con la misma secuencia de
horizontes de propiedades similares (SAGYP-INTA 1989). En el presente
estudio se consideraron 18 series de suelo de la cuenca del Arroyo Pantanoso
cuyas caracteristicas generales se presentan en la Tabla 1.

Las principales series de suelos pertenecientes a las areas altas de la
Cuenca corresponden a los grupos Paleustoll (Balcarce) y Argiudoll (Mar del
Plata), mientras que en las areas bajas de la misma predominan los grupos
Hapludoll (Cobo), Natraquoll (Ayacucho) y Natraqualf (Chelford), segin
SAGYP-INTA (1989) y Costa et al. (2002).

Dentro de la cuenca estudiada se encuentra la ciudad de Balcarce (40000
habitantes) ubicada en la regién SO de la misma (Fig. 1).
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Cuenca Arroyo Pantanoso
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Figura 1. Localizacion del area de estudio (Provincia de Buenos Aires, R. Argentina).

Las propiedades fisicoquimicas de los suelos fueron obtenidas de las Cartas
de Suelos de la Republica Argentina (escala 1:50000; SAGYP- INTA 1989)
y del Laboratorio de Fisica de Suelos (EEA-INTA Balcarce).

Para la descripcion de los perfiles de los suelos se consideraron las carac-
teristicas de los horizontes constituyentes de los mismos (Tabla 1). Debe
destacarse que la informacién de los suelos data de la década de los afios
70, habiendo sufrido la regién, desde ese entonces, un elevado grado de
agriculturizaciéon que produjo una disminuciéon principalmente de los con-
tenidos de materia organica del horizonte superficial de sus suelos. Por tal
motivo se actualizo dicha informacién utilizando los valores obtenidos en el
relevamiento efectuado por Sainz Rozas y Echeverria (2008) en suelos de la
region pampeana de Argentina.

Tabla 1. Caracteristicas de las series de suelos de la cuenca del Arroyo Pantanoso
(R. Argentina).

Super-
ficie de Contenido Densidad Hut:;z:ad Contenido | pH
Serie de | cuenca | Horizontes | Profundidad de C . edafico de| (agua
. - aparente | capacidad B
Suelos | ocupada | edaficos (cm) organico arcilla 1:2,5)
(Mg/m?® | de campo
por cada (mg/q) (L/dm?) (%)
serie (%)
Ap 0-8 28,9 1,1 0,30 23,1 59
Al 8-28 22,0 1,1 0,30 22,4 6,1
Mar del 430 B1 28-31 17,4 1,2 0,28 23,6 6,3
Plata ’ B21t 31-50 13,6 1,3 0,31 33,3 6,7
B22t 50-70 5,8 1,5 0,36 314 7,0
B3 70-91 29 15 0,34 19,6 7,2
C 91-150 0,4 1,3 0,23 13,7 7,6
(Continta)
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(Viene de la pagina anterior)

Al 0-14 17,5 1,2 0,35 25,7 7.3

B21 14-34 6,8 1,3 0,40 57,5 8,9

Guido | 10.26 B22 34-52 46 1,4 0,40 38,9 9.1
B31Ca 52-90 1,4 1,3 0,40 25,5 9,0

B32Ca 90-130 0,2 1,3 0,40 19,6 91

CCa 130-160 0,2 1,3 0,20 20,6 9.1

Ap 0-11 31,8 1,2 0,35 20,2 7,0

All 11-24 18,1 1,3 0,40 19,4 7.8

Avacu | oo, B21 24-40 85 1,4 0,40 47,6 8,6
cho ’ B22 40-50 438 1,3 0,40 37,8 9.0
B31Ca 50-75 1,4 1,3 0,40 17,8 9,3

B32 75-115 0,2 1,3 0,20 15,5 8,5

CCA 115-125 0,2 1,3 0,20 13,7 8,9

Al 0-25 29,5 1,2 0,31 25,7 7,0

B1 25-35 26,4 1,2 0,28 27.8 7.4

Balcarce | 8,64 B21t 35-50 12,0 14 0,29 31,3 7.4
B22t 50-70 6.4 1,4 0,54 29,3 7.8

c 70-150 0.4 1,3 0,23 13,7 7.6

Al 0-7 17,6 1,1 0,28 16,1 8,1

B21 7-30 98 1,3 0,40 355 9,5

Chelforé| 8.35 B22 30-50 3,7 1,4 0,40 454 9.4
B31 50-70 2.4 1,3 0,40 26,5 9.2

B32Ca 70-110 2.0 1,3 0,40 20,7 8,8

c 110-130 0,8 1,3 0,20 23,8 9.2

Al 0-20 30,9 1,1 0,25 29,1 6,0

AC 20-40 7,0 1,3 0,17 18,8 6.4

Maipa | 674 2B21t 40-60 5.8 1,4 0,36 41 6.8
B22t 60-90 49 1,4 0,27 33,8 7,2

B3 90-120 25 1,4 0,31 24.4 7,2

CCa 120-125 0,2 1,3 0,20 13,7 89

Al 0-20 21,9 1,1 0,25 21,9 6,9

Las e AC 20-38 55 1,3 0,17 15,8 7.1
Armas ’ 2B2 38-55 4.0 1,4 0,36 40,7 75
B3 55-85 1,9 1,4 0,27 34,5 8.4

c 85-110 0,3 1,4 0,31 30,3 8.4

Al 0-15 63,0 1,1 0,31 32,8 6,1

Sierra | 0 BI 15-35 26,4 1,2 0,28 27,8 7.4
de los ’ B21t 35-50 12,0 1,4 0,29 31,3 7.4
Padres B22t 50-70 6,4 14 0,54 29,3 7.8
c 70-150 0.4 1,3 0,23 13,7 7.6

(Continta)
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(Viene de la pégina anterior)

All 0-16 28,0 1,2 0,32 20,5 6.4
Al2 16-41 26,8 1,1 0,25 23,3 6.3
AC 41-55 7,9 1,3 0,17 17,5 6,9
Cobo | 2,02 B21t 55-78 7,9 14 0,36 39,1 7.4
B22t 78-101 7.9 1,4 0,27 33,7 7.8
B3 101-118 4,0 1,4 0,31 234 7.8
CCa 118-125 0,2 1,3 0,20 1,37 8,9
Ap/Al2 0-30 30,9 1,1 0,30 30,7 6,7
BI 30-45 75 1,2 0,28 385 7.4
Tres 1.79 B21t 45-70 53 1,3 0,31 41,6 7.4
Esquinas ]

B22 70-105 2.8 1,5 0,36 36,8 7.9
B3 105-140 1,9 1,5 0,34 20,8 8.8
c 140-180 15 1,3 0,23 19 8.4
Al 0-12 214 1,1 0,25 22,2 6,7
A2 12-26 3,4 1,3 0,17 17,3 7.4
Tandic | |4 2B21 26-58 1,9 1,4 0,36 54,3 7.4
leofu ' 2B22 58-80 1,3 1,4 0,27 459 7,9
D2B3 80-120 1,0 1,4 0,31 36,9 8.8
3C1 120-155 0,4 1,4 0,31 24,4 8.4
3C2Ca 155-165 0,3 1.4 0,31 20,6 8.4
Al 0-18 16,2 1,2 0,32 16,1 6,9
Arrovo A2 18-31 2,5 1,3 0,17 355 8,2
Panta- | 0.89 B21t 31-51 43 1,4 0,36 454 8,6
noso B22t 51-71 43 1,4 0,36 26,5 8,6
B3Ca 71-95 2.4 1,4 0,27 20,7 9,0
c 95-130 0,8 1,3 0,20 23,8 9.2
AP 0-23 25,1 1,1 0,31 30,7 58
Cinco | B2t 23-45 15,3 1,3 0,30 41,8 6.5
Cerros ’ B3 4591 29 1,5 0,34 19,6 7.2
c 91-150 0,4 1,3 0,23 13,7 7.6
Al 0-27 21,7 1,1 0,27 22,5 6,5
A2 27-41 3,0 1,1 0,28 13,5 7,0
Los 046 B21 41-69 3,6 1,2 0,38 30,5 7,0
Pinos ’ B22 69-94 1,3 1,3 0,40 24,8 7,2
B3 94-125 0,8 1,5 0,39 18,8 7.4
c 125-130 0,6 1,3 0,31 14,5 7,6
Al 0-12 443 1,1 0,25 24,8 6,9
A2 12-27 3,9 1,3 0,17 8.4 8,2
Santo 0,26 2B21 27-54 5,6 1,4 0,36 55,5 8,1
Domingo B22 54-82 438 1,4 0,27 41,7 8.4
B3 82-125 2.4 1,4 0,31 38,2 8.4
c 125-145 0,3 1,4 0,31 22,8 8,6

(Contintia)
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(Viene de la pagina anterior)

Al 0-12 443 1,1 0,25 24.8 6,9
A2 12-27 3,9 1,3 0,17 8.4 7,0
2B21 27-54 56 1,4 0,36 55,5 7.3
Tandil 0,14
B22 54-82 438 1,4 0,27 41,7 7,5
B3 82-125 2.4 1,4 0,31 38,2 75
c 125-145 0,3 1,4 0,31 22,8 7.6
Al 0-20 429 1,1 0,31 23,1 6,9
B1 28-31 17,4 1,2 0,28 23,6 6,3
La B21t 31-50 13,6 1,3 0,31 33,3 6,7
Alianza | 010 B22t 50-70 5,8 1,5 0,36 31,4 7,0
B3 70-91 2.9 1,5 0,34 19,6 7,2
c 91-150 0.4 1,3 0,23 13,7 7.6
Al 0-13 20,6 1,2 0,35 21,1 6,2
B21 13-38 5,6 1,3 0,40 52,4 9,0
General | ) B22 38-60 15 14 0,77 37,7 9,2
Piran B31 60-90 0,5 1,3 0,65 24,9 9.4
B32 90-105 0,1 1,3 0,40 30,5 9,2
CCa 105-160 0,2 1,3 0,20 20,6 9.2

Plaguicidas

Los principales herbicidas, insecticidas y fungicidas utilizados en los
sistemas productivos en la cuenca en estudio se determinaron mediante
encuestas a profesionales-técnicos de la actividad privada y oficial (Catedra
de Terapéutica Vegetal, Facultad de Ciencias Agrarias, Universidad Nacional
de Mar del Plata; EEA INTA-Balcarce), y a través de informes ya disponibles
(Tangorra et al. 2006).

En la Tabla 2 se presentan los plaguicidas seleccionados y sus propiedades
fisicoquimicas, las cuales fueron obtenidas mediante recopilacién de informacion
proveniente de diversas bases de datos (E.PA., Pesticide Environmental Fate
<httpy/cfpub.epa.goypfate/Home.cfm>, U.S.D.A., AIDATA <www.wsi.nrcs.
usda.gov/productsW2Q/pest/data/AIDATA. xIs>, y Oregon State University,
Extension Toxicology Network <http:/extoxnet.orst.edu> y Extension
Pesticide Properties Database <http:;/npic.orst.edw/ppdmove.htm>.

Factor de Atenuacién (FA) y Factor de Retardo (FR)

Para estimar el riesgo de lixiviacién hacia el agua subterranea de los
plaguicidas seleccionados se utilizaron los indices conocidos como Factor
de Retardo (FR) y Factor de Atenuacion (FA) los propuestos por Rao et al.
(1985), los cuales contemplan propiedades del suelo, caracteristicas hidrolo-
gicas, climéticas y de los plaguicidas en evaluacién.
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Tabla 2. Propiedades fisicoquimicas (vida media T, ,, y coeficiente de reparto en C
orgénico-agua K_) de los principales herbicidas utilizados en la Cuenca del
Arroyo Pantanoso (R. Argentina).

Fungicidas Vidf: Coef. N Vid.a Coef. Insectici- Vidf—) Coef.
referenciados media rept. Herbicidas media rept. das media rept.
M) (KD T, (KD (T, (K.)
Azoxistrobin 65 1590 2,4DB 10 20 Abamectin 28 5000
Carbendazim 120 400 2,4-D éster 10 100 Acefato 3 2
Carboxin 7 260 2,4-D sal 10 20 Cartap 5 385
Ciproconazole 144 900  Acetoclor 13 130 Ciperme- 30 100000
trina
Clorotalonil 30 1380  Atrazina 60 100 Clorpirifos 30 6070
Difenoconazole 49 3494  Dicamba 14 2 Clotiamidin 832 166
Dimetomorf 92 428  Diflufenican 158 1996 Deltame- 104 186067
trina
Epoxiconazole 335 1502  Flurocloridona 40 990 Dimetoato 7 20
Fosetil 1 20 Glifosato 47 24000  Endosulfan 50 12400
aluminio
Ipconazole 330 3001  Imazapir 90 100 Fipronil 96 838
Kresoxim metil 4 100 Imazetapir 90 10 Imidaclopir 127 440
Mancozeb 70 2000  Iodosulfuron 6 50 Lambda- 30 180000
cialotrina
Metalaxil 70 50 MCPA 25 20 Tiametoxan 111 245
Metconazole 120 1001  Metribuzin 40 60 Tiodicarb 7 350
Propamocarb 30 359 Metsulfuron 30 35
Propiconazole 110 650 Picloram 20 16
Tebuconazole 610 1000  S-Metolacloro 90 200
Tiram 15 670
Triadimenol 30 1000

Trifloxystrobin 5 2709

Vida media (V, ,,, dias); Coeficiente de reparto C organico/agua (K

oc?

2 m? kg).

El factor de atenuacién (1) estima la fraccion de plaguicida aplicado a
la superficie que lixivia a través del perfil del suelo y se expresa a través de
la siguiente ecuacién:

FA = exp [-(0,693.d.6,.RF)/(qDT, )] (1)

donde d (cm) es a la profundidad del horizonte de suelo considerado, 6. (m?
m3) el contenido volumétrico de agua en el suelo a capacidad de campo, q
(cm dia?) a la recarga neta de agua subterranea, DT (dias) la vida media de
los plaguicidas en el suelo y FR el factor de retardo.

En el presente trabajo se utilizo el indice FAT (2) que corresponde a la
transformacion logaritmica del factor FA para simplificar la interpretacion
de los resultados (Bernard et al. 2005):

FAT = Ln (FA)/(-0,693) 2)
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El factor de retardo (3) indica la capacidad de los plaguicidas para lixiviar
a través del suelo, teniendo en cuenta la sorcién y distribucion entre las fases
sélidas vy liquidas y se define como:

FR = 1+ (p,foc.Koc)/(0 (3)

FC)
donde p, (Mg m?) es la densidad aparente del suelo, foc es la fraccién deci-
mal del contenido de C orgéanico (Diaz-Diaz et al. 1998) y Koc (m? kg!) el
coeficiente de reparto en C orgénico-agua.

En el presente estudio tanto el FA como el FR fueron calculados para
cada horizonte considerando sus propiedades y profundidad. A fin de realizar
los célculos se consideraron los horizontes edéficos de cada serie de suelo.
Posteriormente se determinaron los factores globales para el perfil de suelo
integrando los indices parciales obtenidos para los horizontes de cada serie
de suelo (4) en base a la metodologia propuesta por Spadotto et al. (2002)
vy Kookana et al. (2005):

FAT . = ILFAT, 4)
donde IT indica el producto de los indices obtenidos para cada horizonte y el
sufijo i designa a los horizontes (i = A, E, B, C, D, etc.).

Una vez calculados los indices FR y FAT, se clasificaron los plaguicidas en
base a su movilidad y su potencial de lixiviacion empleando la clasificacion
propuesta por Khan y Liang (1989), como se muestra en la Tabla 3.

Recarga Neta de Agua Subterrdnea

La recarga neta de agua subterranea se estimé a partir del estudio realizado
por Aparicio et al. (2008); estos autores utilizaron para los célculos de la
recarga el modelo LEACHM version W (Leaching Estimation and Chemistry
Model; Wagenet y Hutson 1989) para una serie de 8 arnos, seleccionando el
valor promedio obtenido para el periodo considerado (1 mm dia?).

Mapas de riesgo

Una vez determinados los indices se generaron mapas del FR y FAT para
cada plaguicida utilizando el programa ESRI ArcMap 9.2, a fin de visualizar
las areas de mayor riesgo de contaminacién potencial del perfil edafico en
la cuenca en estudio. Para su confecciéon se obtuvieron los indices de cada
serie de suelo y se ponderaron en base al porcentaje de participacion en cada
unidad cartogréfica, la cual constituye la unidad de mapeo empleada para la
representacion de los resultados a través de mapas de riesgo.
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Tabla 3. Clasificacion de los plaguicidas en base al indice FR, FA y FAT.

Clasificacién

FA transfor- segin probabili-

Factor de | Clasificacién en base a

retardo (FR) movilidad de plaguicidas Factor de atenuacién (FA) ?;:Ell.()) dad de riesgo de
contaminacion

=10 muy movil 225x 101y <1,0 <2,0 Muy improbable

>1,0y<2,0 movil 21,0x 101y <2,5x 10 22,0y <3,0 Probable

22,0y <3,0 moderadamente movil 21,0x 10?2y <1,0x 10 23,3y <7,2 Moderadamente
probable

. moderadamente . 4 - 27,2y

=3,0y<10,0 inmévil 21,0x 104y <1,0x 10 <133 Improbable

=10,0 muy inmovil <1,0x 10* >13,3 Muy improbable

RESULTADOS

1. Factor de Retardo (FR)

En las Fig. 2 a 4 se presentan los mapas de riesgo generados en base
al indice RF, apreciandose que sélo Dicamba (herbicida utilizado en trigo) y
Acefato (insecticida curasemillas utilizado en cultivos de invierno y de verano)
categorizaron como muy méviles en el 0,3 % del area y moviles en el 96,0 %
de la superficie, mientras que Imazetapir (herbicida utilizado en soja y maiz
tolerante) y Dimetoato (insecticida empleado en cereales de invierno vy soja)
le siguieron en orden de movilidad, clasificando desde muy inmévil hasta
moderadamente moévil. Los restantes plaguicidas resultaron incluidos en las
categorias moderadamente inmoévil-muy inmovil.

GLIFOSATO
A

\CETOCLOR 2,4DB PICLORAM
DIFLUFENICAN 24D SAL
S-METC LORO MCPA

IMAZAS
METRIBUZIN

IMAZETAPIR DICAMBA

#
sk RF Ponderado
~ Muy Movil
¢ W vovi
e - B Voderadamente Movil
Moderadamente Inmévil
=1 >1’<z 22!<3 33‘?( 10 En Muy Inmavil

Figura 2. Clasificacion de los herbicidas evaluados en base a su movilidad estimada
mediante el indice FR ponderado por serie de la Unidad Cartografica en
la Cuenca Alta del Arroyo Pantanoso (R. Argentina).
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ABAMECTIN
CIPERMETRINA

CLORPIRIFOS

DELTAMETRINA

ENDOSULFAN

FIPRONIL

IMIDACLgPIRO

LAMBDACIALOTRINA

TIAMETOXAN DIMETOATO ACEFATO
TIODICARB
CARTAP
CLOTIAMIDIN

RF Ponderado
Muy Mavil
B vovi
B voderadamente Mévil
- Moderadamente Inmévil

] ] O i
>1y<2 >2y<3 >3y<10 >10 Muy Inmavil

Figura 3. Clasificacion de los insecticidas evaluados en base a su movilidad estimada
mediante el indice FR ponderado por serie de la Unidad Cartogréfica en
la Cuenca Alta del Arroyo Pantanoso (R. Argentina).

AZOXISTROBIN
CARBENDAZIM
CARBOXIN
CIPROCONAZOLE
CLOROTALONIL FOSETIL ALUMINIO
DIFENONAZOLE
DIMETOMORF
EPOXICONAZOLE
IPCONAZOLE
KRESOXIM METIL
MANCOZEB
METCONAZOLE
PROPAMOCARB
PROPICONAZOLE
TIRAM
TRIADIMENOL
TRIFLOXYSTROBIN
METALAXIL
TEBUCONAZOLE

Fr
&85
7
RF Ponderado
Muy Mavil
I vovi
- Moderadamente Movil
- Moderadamente Inmovil
u ] L] O 5
=1 >1y<2  22y<3 23y<10 210 Muy Inmévil

Figura 4. Clasificaciéon de los fungicidas evaluados en base a su movilidad estimada
mediante el indice FR ponderado por serie de la Unidad Cartogréfica en
la Cuenca Alta del Arroyo Pantanoso (R. Argentina).
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GLIFOSATO
ACETOCLOR
DIFLUFENICAN

FLUROCLORIDONA
S-METOLACLORO

ATRAZINA

2,4-D ESTER
I0DOSULFURON
METSULFURON
DICAMBA

2,4 D SAL
2,4DB

MCPA
METRIBUZIN

PICLORAM

L
<2 >2y<33

L]
>33y<7.2

IMAZAPIR

IMAZETAPIR

AFT Ponderado
Muy Probable

- Probable

- Moderadamente Probable

- Improbable

O

[
>7,2y<133 >133 Muy Improbable

Figura 5. Riesgo potencial de lixiviacion hacia el agua subterranea de los herbicidas
evaluados en la Cuenca Alta del Arroyo Pantanoso determinado mediante
el indice FAT.

ABAMECTIN
CIPERMETRINA
CLORPIRIFOS
DELTAMETRINA
ENDOSULFAN
FIPRONIL
IMIDACLOPIR
LAMBDACIALOTRINA
TIAMETOXAN
TIODICARB
CARTAP
ACEFATO
DIMETOATO

%
7,
,///

v

|
>2y<33

]
>33y<7.2

CLOTIAMIDIN

AFT Ponderado

- Muy Probable
I Frobable
- Moderadamente Probable
[ improbable
> 7,z|=:'< 13,3 2‘1::1'3 Muy Improbable

Figura 6. Riesgo potencial de lixiviacién hacia el agua subterranea de los insecticidas
evaluados en la Cuenca Alta del Arroyo Pantanoso determinado mediante
el indice FAT.
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2. Factor de atenuacioén (FAT)

Los valores de FAT indicaron que los herbicidas Imazetapir y Picloram y
el insecticida Clotianidin presentaron los mayores riesgos de contaminacion
potencial del agua subterranea. El riesgo asociado a los herbicidas oscild
entre improbable y moderadamente probable, mientras que Clotianidin
categorizé como muy probable en el 27,9 % del area, probable en el 18,5
% y moderadamente probable en el 49,8 % de la superficie. Todos los fun-
gicidas estudiados se clasificaron como inmoéviles, determinéandose que el
riesgo potencial de contaminacién ligado a ellos resulta improbable o muy
improbable (Fig. 5 a 7).

AZOXISTROBIN
CARBENDAZIM

CARBOXIN
CIPROCONAZOLE
CLOROTALONIL
DIFENONAZOLE
DIMETOMORF
EPOXICONAZOLE
IPCONAZOLE

KRESOXIM METIL
MANCOZEB
METCONAZOLE TEBUCONAZOLE METALAXIL
PROPAMOCARB
PROPICONAZOLE

TIRAM w
TRIADIMENOL
TRIFLOXYSTROBIN
FOSETIL ALUMINIO

AFT Ponderado

- Muy Probable
- Probable

I Vioderadamente Probable

Improbable

o ] O
<2 22y<33 233y<72 >72y<133 2133 Muy Improbable

Figura 7. Riesgo potencial de lixiviacién hacia el agua subterranea de los fungicidas
evaluados en la Cuenca Alta del Arroyo Pantanoso determinado mediante
el indice FAT.

DISCUSION

Los resultados obtenidos indican que los herbicidas presentarian el mayor
riesgo de contaminacion potencial del agua subterranea en la cuenca en
estudio, seguidos por los insecticidas y finalmente por los fungicidas. La
variabilidad en el riesgo potencial de lixiviacion esta asociada a diferencias
en las propiedades fisicoquimicas de los plaguicidas y de las series de suelo
en evaluacién. En tal sentido los herbicidas poseen generalmente menor
adsorcion, mayor persistencia en el suelo, asi como mayor solubilidad que los
insecticidas y fungicidas (Funari et al. 1995); en consecuencia, presentarian
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mayor riesgo de lixiviacion y de contaminacién potencial en comparacién
con estos ultimos.

En el presente estudio los plaguicidas que presentaron mayor riesgo
de lixiviacién fueron los herbicidas Imazetapir y Picloram y el insecticida
Clotianidin, los cuales poseen elevada vida media en el suelo (>90 dias) y
bajos valores de Koc. Tales resultados son coincidentes con las tendencias
reportadas por diversos autores para otros plaguicidas (Spadotto et al. 2002;
Bernard et al. 2005; De Paz y Rubio 2006).

La variabilidad espacial del riesgo de lixiviacién obtenida en este trabajo,
podria atribuirse a la heterogeneidad de las propiedades fisicoquimicas que
presentan las series de suelo en evaluacién. Por tal motivo seria factible que,
en zonas donde se desarrollan actividades predominantemente agricolas y con
bajo contenido de COS, aquellos plaguicidas que presentan bajo coeficiente de
adsorcion, alta solubilidad en agua y alta persistencia podrian transformarse
en importantes fuentes de contaminacion del agua subterranea.

En general, los trabajos que han empleado los indices FR y FA para estimar
el riesgo de lixiviacion de plaguicidas hacia el agua subterranea han tenido
en cuenta una unica profundidad del suelo, considerando caracteristicas
homogéneas en el mismo. Sin embargo, esta apreciacion podria resultar
imprecisa, puesto que el perfil de suelo se halla integrado por diferentes
horizontes que presentan propiedades disimiles y que pueden afectar hete-
rogéneamente el comportamiento de los plaguicidas. Por tal motivo en este
estudio los factores FR y FA se calcularon para cada horizonte de cada serie
de suelo y, posteriormente, se determinaron los indices globales para el perfil
de suelo completo. En tal sentido, considerando los factores individuales,
todos los plaguicidas presentaron una marcada tendencia a incrementar su
movilidad vy el riesgo de lixiviacién con el aumento de la profundidad del
perfil, lo cual esta asociado probablemente a la disminucién en el contenido
de C orgéanico en los horizontes subyacentes. Por lo expuesto, el célculo de
los indices por horizontes permitiria obtener una estimacién mas precisa
de los resultados y no incurrir en estimaciones inexactas del potencial de
lixiviaciéon de los plaguicidas al considerar propiedades homogéneas en el
perfil edafico.

Cabe destacar que la metodologia empleada en este estudio permitid
identificar areas en la cuenca que presentan mayor riesgo de contaminacion
del agua subterranea respecto del uso de un plaguicida en particular, asi como
establecer también un orden jerarquico de peligrosidad de los plaguicidas de
uso vigente en la zona estudiada. Dicha informacion, resulta de gran utilidad
para considerarse una herramienta fundamental en la toma de decisiones
en el manejo de los sistemas productivos con el fin de minimizar el riesgo de
contaminacién del agua subterranea.

Si bien el FR y FA permiten establecer tendencias generales de lixiviacion
potencial, para su construccién deberian tenerse en cuenta ciertos aspectos
que podrian mejorar la estimacion de los célculos:

149



a. Utilizacién de informacién de las propiedades ambientales de los
plaguicidas obtenida en los suelos y ambientes bajo estudio en lugar
de aquella proveniente de bases de datos,

b. No suponer una recarga constante con la profundidad y el tiempo,

c. Considerar el posible flujo preferencial,

d. Tener en cuenta el fenémeno de desorciéon que podria afectar la
persistencia,

e. Considerar aspectos de la aplicaciéon de los plaguicidas como el
método de aplicacién vy las formulaciones, e

f. Incorporar el efecto de la temperatura variable segun la profundidad.

CONCLUSIONES
Del andlisis realizado se deduce que, para la zona de estudio:

— Los valores FAT indicaron que Clotianidin, Imazetapir y Picloram
presentarian los mayores riesgos de contaminacién potencial del
agua subterrénea en la Cuenca del Arroyo Pantanoso (Provincia de
Buenos Aires, R. Argentina).

— En base al indice FA los productos Dicamba y Acefato se cate-
gorizaron como moéviles y muy moviles en la totalidad de la zona,
mientras que Imazetapir y Dimetoato le siguieron en orden de
movilidad.

— El riesgo de lixiviacion deducido obedece al orden: Herbicidas >
Insecticidas > Fungicidas.

Agradecimiento: El presente trabajo se realizd en el marco del Proyecto
de Investigacion 15/A249, financiado por la Universidad Nacional de Mar
del Plata (R. Argentina).
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ANALISIS DE VULNERABILIDAD A LA CONTAMINACION
AGROQUIMICA DE LOS SUELOS DE UNA ZONA AGRICOLA
PAMPEANA (R. ARGENTINA)

Luis Alberto Gémez y Gustavo Adolfo Cruzate

Instituto de Suelos, C.N.I.A., Instituto Nacional de Tecnologia Agropecuaria, Castelar
(Buenos Aires, R. Argentina). <lgomez@cnia.inta.gov.ar> y <gcruzate@cnia.inta.gov.ar>

Resumen: Este estudio presenta una metodologia para la evaluacion de
vulnerabilidad de los suelos de un area agricola de la Regién Pampeana
de Argentina. La metodologia se bas6é en el uso de la geoestadistica con
datos disponibles de las variables que afectan la permanencia y atenuacion de
agroquimicos en los suelos. Los resultados se presentan en mapas tematicos
que permiten identificar zonas de acuerdo a su nivel de vulnerabilidad a la
contaminacion. Mas de la mitad del area de estudio (principalmente el Este)
tiene severo riesgo de contamiacion edéfica.

Palabras clave: Contaminacion de suelos, Suelos de pampas, Riesgo de
contaminacion.

Analysis of vulnerability to agrochemical pollution of soils in an
agricultural area of the Argentinean Pampa

Abstract: This study presents a methodology for assessing vulner-
ability of soils from an agricultural area of the Pampas of Argentina. The
methodology is based on the use of geostatistic tools using available data
from the INTA, in special variables that affect retention and attenuation
of agrochemicals in soils. The results are presented in thematic maps that
identified areas according to their vulnerability to contamination. More
than the East part of the area has severe risk od soil contamination.

Key word: Soil contamination, pollution risk, Pampean soils.

INTRODUCCION

De manera general, la agricultura es una de las actividades que ha aumentado
significativamente durante las tltimas décadas, incrementando potencialmente
la cantidad de los contaminantes de origen agricola (Pérez-Ceballos et al.
2009; Lugo-Morin y Rey 2009).

El suelo puede considerarse como un sistema depurador, debido a que es
capaz de degradar o inmovilizar los contaminantes (CICEANA 2009: Garcia
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y Doronsoro 2009). Los suelos poseen un efecto de inmovilizacion de los
contaminantes gracias a procesos fisicos (filtracién), fisico-quimicos (neutra-
lizacion, adsorcién, absorcién, precipitacién, acomplejacién) o biolégicos
(biodegradacion). Esto significa que el suelo acumula muchos contaminantes,
desactivandolos o no. Las arcillas y la materia orgénica, debido a sus pro-
piedades de sorcion, juegan un papel especialmente importante. Asimismo
la capacidad de captacion idnica varia de una arcilla a otra y se relaciona
directamente con la capacidad de intercambio catiénico.

La vulnerabilidad de los suelos a contaminacién de origen agropecuario
se puede definir como la facilidad con la cual un agroquimico aplicado en
la superficie del suelo puede fijarse en el perfil edafico (Crosara 2009). De
acuerdo con este y otros autores (Garcia y Doronsoro 2009) cuando se supera
la capacidad de amortiguacién geoquimica del suelo se convierte de hecho
en fuente de contaminacion. De igual forma un cambio en las condiciones
climaticas puede producir la reversibilidad del proceso. Por ello a menudo se
habla de que la presencia de contaminantes en el suelo constituye una bomba
de tiempo quimica, que si bien en un determinado momento no produce
efecto alguno, si puede hacerlo en el futuro (Garcia y Doronsoro 2009).

Otros autores (Lugo-Morin 2007; Arumi et al. 2009; Perez-Ceballos et
al. 2009) indicaronn que el anélisis de vulnerabilidad de los suelos es util para
evaluar el riesgo de contaminacién asociado a las practicas agricolas que se
realizan en una determinada region y elaborar planes de monitoreo y control.

Consecuentemente, el objetivo de este trabajo fue definir y aplicar un indice
de vulnerabilidad relativo utilizando una combinacién lineal de las variables
que influyen en la fijaciéon y atenuacion de la contaminacion por agroquimicos
en el suelo en una zona agricola de la Regién Pampeana de la R. Argentina.

MATERIAL Y METODOS

Descripcioén del area de estudio

El estudio se realiz6 en la zona central de la Regién Pampeana argentina,
concretamente en una franja de, aproximadamente, 13 millones de hectareas,
delimitada por los Rios Parana y de la Plata (al Este), el meridiano de 63° 30°
(al Oeste) y los paralelos 32° (al Norte) y 352 (al Sur), esto es, comprendiendo
el Este de la provincia de Cérdoba, Norte de la de Buenos Aires y Sur de la
de Santa Fé (Fig. 1).

La actividad del area es netamente agricola, sobre la cual el Instituto de
Suelos (I.N.T.A.) dispone de abundante informacion.

El clima es templado, con una temperatura media anual de alrededor de
18 °C. Las precipitaciones decrecen de NE a SO (de 1000 a 700 mm afo™).
El régimen de humedad edéfico es udico en la mayor parte del &rea, con
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un sector de régimen Ustico en el Oeste, siendo el régimen de temperatura
edafico térmico (Van Wambeke y Scoppa 1980).

Desde el punto de vista geomorfolégico la zona es una amplia llanura
cubierta por sedimentos loésicos del Cuaternario. Comprende tres subregiones

naturales (Moscatelli 1991) denominadas Pampa Arenosa (medanosa, arenas

finas), Pampa Ondulada Alta (ondulada, loess espeso) y Pampa Ondulada
Baja (suavemente ondulada a plana, con loess espeso).

Los suelos maés representativos de la Region pertenecen a los 6rdenes
Molisoles y Alfisoles (Scoppa 1976). Los Molisoles ocupan, en general,

las posiciones altas del paisaje v aquellas areas deprimidas donde las con-
diciones de alcalinidad y drenaje permiten el desarrollo de un epipedén
molico. Los Alfisoles se encuentran, en general, en areas planas con drenaje
impedido (INTA 1990).

En todas ellas se desarrolla la vegetacioén tipica de la pradera pampeana.
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Figura 1. Ubicacion del érea del estudio.
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Variables consideradas

El material utilizado corresponde a muestras de perfiles edaficos descriptos
v muestreados durante el relevamiento de suelos de la Region Pampeana
ejecutado histéricamente por el INTA, comprendiendo 1.500 perfiles (Fig. 2).

Los parametros analiticos de las muestras de suelos se determinaron
siguiendo los procedimientos de laboratorio del Instituto de Suelos del INTA
(Asensio 1976). Se selecciond la informacion disponible de parametros fisi-
cos y quimicos edaficos Utiles para establecer la vulnerabilidad de los suelos
a la contaminacién. Para definir el indice de vulnerabilidad de eligieron 8
variables; cada una de ellas explica un proceso que caracteriza la fijacion de
un contaminante al suelo o la capacidad de atenuaciéon, a saber:

— Pendiente (%)

— Espesor del horizonte superior (cm)

— Aurcilla (<2 um) del horizonte superior (%)

— Limo total (2-50 um) del horizonte superior (%)

— Textura de la secciéon (0 a -1 m)

— Carbono orgénico edafico del horizonte superior (% C)

— Capacidad de intercambio catiénico del horizonte superior (cmol
kg! suelo)

— Uso del suelo.

En efecto, el riesgo dependera de las actividades que se realicen sobre
los suelos; para definir este riesgo de contaminacién por agroquimicos se
utilizo la informacién disponible de EROS-NASA (2005) sobre uso del suelo
mediante imagen Modis. La pendiente atentia la contaminacion.
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Figura 2. Ubicacion de calicatas utilizadas.
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Procesamiento de la informacién:

Para el manejo de la informacién se generd un sistema de informacion
geografica (S.I.G.). Las calicatas edéficas se georreferenciaron. Se utilizo el
Arc-View 3.2 (ESRI) y para los estudios geoestadisticos los médulos de Ané-
lisis Espacial. Para obtener los mapas tematicos se generaron modelos por
técnicas de interpolacién espacial por krigeado (Cruzate 2000), utilizando
el médulo Kriging Interpolator 3.2 (Boeringa 1999).

Para calcular los indices aplicados se adapté parcialmente lo propuesto
por Heredia v Fernandez Cirelli (2008); se predefinieron rangos para cada
parametro y a cada rango se le asignaron valores del 10 a 100 (donde el 100
representa el valor de la variable que tiene un mayor efecto sobre la fijacion
o acumulacién). En el caso de las variables que representan atenuacién se
asignaron valores negativos (siendo —100 representa el mayor efecto de
atenuacién). Se ponderé cada variable de acuerdo a la importancia sobre la
fijacion y acumulacién, asignandole pesos de 1 a 3 (donde 3 fue asignado a
las variables de mayor importancia; Tabla 1).

El indice de vulnerabilidad de cada celda se determiné mediante la siguiente
formula:

7
= 2 RP,
i=1
Siendo I es el indice definido de vulnerabilidad, R el valor de la variable

dentro de un rango previamente definido y P, la ponderacion de la variable
con respecto a las otras.

Tablal. Valores de parametros utilizados y pesos relativos

Parametros edaficos | Pesos 100 75 50 25 10
Arcilla (%) 3 > 50 30-50 20-30 15-20 0-15
Limo (%) 1 >60 50-60 40-50 30-40 0-30
Carbono (%) 3 >3,0 2,0-3,0 1,5-2,0 0,75-1,5 0-0,75
CIC (cmol_kg™) 3 >25 17-25 10-17 5-10 0-5
Espesor A (cm) 1 >30 20-30 15-20 10-15 0-10
Pendiente (%) -2 >3,0 1,5-3,0 1,0-1,5 0,5-1,0 0-0,5

Arcillo-arenosa .| Franco-arcillo- Franco Arenosa

S Franco-arci- )

Arcillo-limosa ) arenosa Franco-limosa | Areno-franca

Textura (clase) 2 . llo-limosa X X
Arcillosa Franco-arcillosa Limosa Franco-arenosa
Uso actual 1 Cultivo - M.O saico de Pastos -
cultivos y otros
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Mapas tematicos

Por interpolacion de las variables por el método de krigeado se generaron
mapas de grillas con celdas de 2 x 2 km?. Cada mapa presenta la distribucion
de una variable en el area de estudio. Se superpusieron todos los mapas y en
una tabla (generada por combinacién) se realizaron las operaciones matema-
ticas para el célculo de los indices de cada celda.

Los valores obtenidos de los indices se llevaron a una escala normalizada
(de 0 a 100), correspondiendo 0 al minimo valor posible y 100 al méximo,
calculandose asi cada indice. Esta escala se dividi6 en cuatro clases (Baja, de
0 a 25; Moderada, de 25 a 50; Alta, de 50 a 75; y Muy Alta, de 75 a 100).

RESULTADOS Y DISCUSION

Algunos de los mapas teméticos generados se presentan en las Fig. 3 a 6.
En las Fig. 7 y 8 se presentan los indices de vulnerabilidad y riesgo.

Superponiendo los mapas de vulnerabilidad con el de riesgo y multiplicando
entre si los indices se cre6 un mapa que plasma el potencial de contaminacién
de los suelos del area de estudio (Fig. 9).

En Tabla 2 se dan valores de la superficie que abarca cada clase de vulne-
rabilidad y peligro potencial de contaminacién por agroquimicos.

Los resultados aqui presentados son preliminares, pues se basan en el
desarrollo de un indice de vulnerabilidad adaptado a la disponibilidad de datos.
No obstante, la metodologia utilizada permitié discriminar sectores con dis-
tintos niveles de vulnerabilidad de acuerdo a las caracteristicas de los suelos.

El sector que presenté un mayor peligro potencial de contaminacién por
agroquimicos corresponde a una amplia franja con direccion SE-NO, locali-
zada al Este de la zona estudiada, correspondiéndose con zonas de muy alta
vulnerabilidad (suelos de altos contenidos de arcillas y C organico edéafico v,
por ello, con uso preferentemente agricola).

La superficie resultante afectada por peligro potencial “Muy Alto” es de
44.232 km?, (correspondiendo a un 34% del &rea total), mientras que la
de peligro potencial “Alto” representt el 27 % del area total. Es decir, se
encuentra con severo riesgo potencial de contaminacién por agroquimicos
mas de la mitad de la zona de estudio.
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Figura 9. Mapa de indice de Peligro Potencial de contaminacion por agroquimicos.

Tabla 2. Vulnerabilidad y peligro potencial de contaminacion en el &rea en estudio.

Clases Coeficiente | Vulnerabilidad (km?) | Vulnerabilidad (%) Peliﬁ:;j)i dad Pelig(n;z)s idad
Bajo 0-25 28.004 21.5 39.248 30.2
Moderado 25-50 11.312 8.7 11.788 9.1
Alto 50-75 39.768 30.6 34.848 27.0
Muy alto 75-100 51.032 39.2 44,232 34.0
Totales 130.116 100 130.116 100
CONCLUSIONES

Se defini6 un indice de vulnerabilidad relativo del area seleccionada utili-
zando una combinacién lineal de las variables que influyen en la fijacion de
agroquimicos. Ello permitié obtener resultados presentados en forma de
mapas tematicos generados por un sistema de informacion geografica (S.I1.G.).

Més de la mitad del area de estudio tiene riesgo severo de contaminacion
edéfica (principalmente el Este).

El uso de indices es una herramienta robusta que permite conceptualizar
problemas complejos, identificando las principales variables o parametros
que afectan el problema en estudio y establecer relaciones simples entre ellas.
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Para validar esta metodologia seria conveniente realizar un monitoreo
mas extenso de la contaminaciéon de los suelos por agroquimicos en la zona
estudiada.
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IMPACTO Y RESILIENCIA EN INDICADORES DE CALIDAD DE
SUELOS EN SABANAS Y MORICHALES DE LOS LLANOS
ORIENTALES VENEZOLANOS CONTAMINADOS
POR UN DERRAME PETROLERO

Danilo Lépez-Hernandez

Universidad Central de Venezuela. Instituto de Zoologia y Ecologia Tropical. Labo-
ratorio de Estudios Ambientales, Apdo 47058, Caracas 1041A (Venezuela).
<danilo.lopez@ciens.ucv.ve>.

Resumen: La explosiéon del pozo petrolero MUC-21 en los Llanos
Orientales venezolanos caus6 la dispersion de 36 000 barriles de petroleo
(5724 m3) que causaron la contaminaciéon de 4600 ha de comunidades
vegetales representadas principalmente por sabanas arboladas y morichales
(vegetacion de palmeras en zonas inundadas). Parte de ambos ecosistemas
fueron afectados posteriormente por un incendio. El plan de contingencia
para el desastre incluyé deforestacion y remocién del suelo contaminado. En
esta contribucion se analiza como la contaminacién modificé el contenido de
C del suelo (materia orgénica) que a su vez indujo cambios en las biomasas y
actividades microbianas (mineralizacion y actividades enzimaéticas). Este efecto
de la contaminacion sobre los ecosistemas fue valorado en términos de la
recuperacion de indicadores de la calidad del suelo una vez transcurrido el
evento (resiliencia). La informacién obtenida permite concluir que el efecto
drastico que genera el hidrocarburo sobre el subsistema suelo decrecia con el
tiempo. Al parecer hay un efecto de resiliencia en algunos de los parametros
estudiados (C y N microbiano y potencial de mineralizaciéon de N) mientras
que otros indicadores de calidad del suelo, como es el caso de las actividades
fosfatasicas y ureasicas, permanecen afectados un afio después del evento.

Palabras clave: Recuperacion de suelos, Biomasa microbiana, Actividades
enzimaticas, Mineralizacion.

Impact and resilience in soil quality indicators in savannas
and palm swamps of western venezuelan llanos
contaminated by an oil spill

Abstract: The explosion and spill of an oil well (MUC-21) in the
Venezuelan northern Llanos caused the dispersion of an estimated of
36 000 barrels (5724 m3) which contaminated 4600 ha of tropical tree
savannas and palm swamp communities (‘morichales’). In addition, an
accidental fire affected both ecosystems. The local contingency plan to
prevent the disaster included deforestation and the remouval of the heavy
contaminated soil. In this contribution is analyzed the recovering of biological
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processes through the study of the modification of soil C content (organic
matter) which, in turn, induces changes in microbial biomasses and
activities (mineralization and enzymatic activities). The overall effect of
contamination was evaluated in terms of the recovery of soil indicators
after the event (resilience). The information indicates that the drastic effect
of the crude on the soil parameters decrease on time. It seems that there
is a resilience effect in some soil quality indicators (C and N microbial
biomasses) whereas other parameters (enzymatic activities) still continue
affected after a year of the event.

Key words: Soil recovery, microbial biomass, enzymatic activities,
mineralization.

INTRODUCCION

La contaminacién accidental de ecosistemas terrestres por petrdleo o
sus derivados, es un evento que puede ocurrir con cierta frecuencia en areas
altamente industrializadas (Vanloocke et al. 1975; Samantha et al. 2002;
Franco et al. 2004). En paises no productores de petrdleo, estos accidentes
pueden ser causados, bien por corrosion externa de los tanques de almace-
namiento de productos, o por mala operacion en el trasvasado del crudo o
sus derivados. En el caso de los paises productores de petréleo la ruptura
de tuberias que conducen los fluidos representa un riesgo mayor de conta-
minacién y en este orden, como una catastrofe ambiental de orden superior
debemos colocar la explosién de un pozo petrolero (Lopez-Hernéndez 1993;
Prado-Jatar y Brown 1997).

La ruptura y posterior diseminacion de fluidos produce un efecto directo
sobre los bienes afectados: casas vy edificaciones, relativamente facil de tasar
en dafos econdmicos (monetarios); sin embargo, sobre el medio ambiente
el dafio, es por lo general mas dificil de cuantificar (Prado-Jatar y Brown
1997). Los enormes voliimenes de petroleo que se diseminan en la ruptura
de un pozo producen la muerte méas o menos rapida de la vegetaciéon y fauna
vecina, mientras que los suelos, al igual que las aguas corrientes y subterraneas
también se ven afectados (Swader 1975; Costerton et al. 1978; Dibble y
Bartha 1979; Prado-Jatar y Brown 1997).

La recuperacion de una comunidad vegetal contaminada por un derrame
masivo de crudo o sus derivados difiere segin se trate de un ecosistema
natural o un agroecosistema. Si bien, para el primer caso, la documentacién
es escasa, esta recuperacion va a depender en alto grado de la complejidad
del sistema, entendiéndose que es mas facil recuperar un ecosistema rela-
tivamente homogéneo, por ejemplo, un pastizal, que un sistema de mayor
complejidad como, por ejemplo, matas (bosquetes), morichales (vegetacion
de palmas en zonas inundadas) y bosques de galeria. En el caso de agroeco-
sistemas se podria hacer también una consideracion similar en cuanto, a si
se trata, de un cultivo anual o cultivos perennes. La recuperacion de campos
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cultivados (cultivos anuales) es relativamente sencilla, e involucra basicamente
la degradacién microbiana del hidrocarburo residual, lo cual se promueve con
un programa adecuado de cuidado, fertilizacién y labranza (Dibble y Bartha,
1979; Infante 2003). Estas operaciones de biorremediacién, son de facil
implementaciéon (ya que constituyen las practicas agronémicas de rutina)
en campos de cultivos, sin embargo son dificiles de adecuar en ecosistemas
terrestres naturales afectados por crudos.

La recuperaciéon también va a depender, ademaés de las caracteristicas
propias de las comunidades vegetales afectadas, del tipo y cantidad (volumen)
de material que las afect6 (calidad v composicién quimica del crudo), al igual
que de caracteristicas intrinsecas del ecosistema tales como textura del suelo,
drenaje v fertilidad natural, ademas de parametros climatoldgicos ligados a
la precipitaciéon y temperatura.

El efecto que produce el petroleo sobre la microbiologia del suelo ha sido
bien documentado (Gudin y Syratt, 1975; Costerton et al. 1978; Labud et
al. 2007). Baldwin (1922) ya sefial6 el efecto antiséptico del petrdleo crudo
y analizaba los cambios en la flora del suelo y su actividad (amonificacion,
nitrificacién) por efecto de la adicion de dosis creciente de petrdleo. Otro
fendmeno muy bien estudiado es el incremento en la tasa de respiraciéon o
de produccién de CO, que ocurre por la intensa actividad microbiana que
se genera en el suelo después de la adicion de hidrocarburos (Gudin y Syratt
1975; Vanloocke et al. 1975; Pulido et al. 1993; Labud et al. 2007). Este
tltimo fenémeno ha sido utilizado ampliamente en la recuperacion de suelos
contaminados por petrdleo ya que, la biodegradacion del crudo es un proceso
eminentemente aerébico (Schwendiger, 1968), por lo que un buen contacto
entre suelo-crudo y atmésfera contribuye a la rapida desaparicién del hidrocar-
buro; sobre los mismo principios se sustenta la “biodegradacion de petroleo
en suelos cultivados” o “land farming” (Prado et al. 1991, Infante 2003).

A pesar de la informacion relativamente abundante sobre los aspectos
précticos de la biodegradacién, poco se conoce sobre los mecanismos enzi-
mologicos involucrados. Asi preguntas tales como “si las enzimas que oxidan
el hidrocarburo se forman adaptativamente bajo la exposiciéon del crudo o
va estan presentes en el microorganismo”, son dificiles de contestar aunque
en los Ultimos afios se han empezado a explorar con las técnicas apropiadas
(Mac Naughton et al. 1999; Joynt et al. 2006).

La contaminacién por petréleo, aparte de los problemas inherentes a la
fisica de los suelos, v. g., eliminacién del aire en los espacios porosos del
suelo generandose condiciones de anaerobiosis, produce también un gran
cambio en las relaciones C/N y C/P, que a su vez induce condiciones de
deficiencias de N y P en el suelo. Esta situacion podria ser mas acentuada
en ambientes terrestres, como es el caso de los suelos de sabana donde
normalmente ambos elementos son limitantes (San José y Montes 1989;
Lopez-Hernandez y Hernandez-Valencia 2008).
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Pocos trabajos analizan con detalles el efecto que puede tener el exceso de
hidrocarburos sobre el desdoblamiento de formas organicas de N y P (minera-
lizacién y actividades enzimaéticas relacionadas). En la literatura aparecen con
frecuencia trabajos sobre los aspectos anteriormente sefialados (respiracion,
tasa de consumo de O,), pero existe menos informacion sobre los aspectos
enzimolbgicos y sobre biomasas microbianas de los procesos asociados a la
degradacién de hidrocarburos.

En 1991 se produjo la explosion y derrame del pozo MUC-21 en el campo
petrolero de Musipan, Estado Monagas (Venezuela). Por las caracteristicas
topogréaficas y geomorfolégicas particulares del area se vieron afectados
diversos ecosistemas compuestos principalmente por sabanas arboladas
abiertas y vegetacion de morichales (palma moriche Mauritia flexuosa, la
cual forma comunidades en sabanas inundadas). Las acciones de contingen-
cia que se efectuaron tras el accidente involucraron la remocién de la capa
vegetal, y suelo afectado, para eliminar el crudo, labores complicadas por un
fuego posterior al derrame, que aunque es una practica habitual en los llanos
venezolanos, dificulté las labores de limpieza (Pulido et al. 1993; Prado-Jatar
y Brown 1997).

En esta contribucion se estudia la influencia del crudo sobre los ecosistemas
afectados, asi como su recuperacién posterior, en funcién de las siguientes
hipoétesis: i) la contaminacion por hidrocarburos debié introducir cambios en
el contenido de materia orgénica de los suelos afectados que: ii) a su vez se
pueden reflejar en la actividad microbiana (y productos del metabolismo de
microorganismos) y parametros relacionados, como alteracion de los niveles
de Mn y Fe solubles, respiracion edéfica, biomasa microbiana y actividades
enzimaticas; aunque: iii) cabe suponer que estos efectos instantaneos debieron
remitir con el tiempo, lo que permitiria al ecosistema volver a su estado inicial
(resiliencia) recuperando los parametros afectados sus valores originales.

MATERIALES Y METODOS

Area de estudio

El area afectada por el reventéon del MUC 21 se encuentra localizada entre
las poblaciones de Musipan y Santa Barbara (9° 30" y 9° 45" de latitud Norte
y 62° 39"y 6349 delongitud Oeste) en el estado Monagas (Venezuela).
Corresponde esa region a los llamados Llanos Orientales venezolanos carac-
terizada por ser planicies con sabanas arboladas entremezcladas con bosques
de galerias y morichales (palma moriche, M. flexuosa) ubicados a lo largo
de las nacientes de agua. Los suelos predominantes pertenecen a los 6rde-
nes Ultisol v Oxisol, con textura superficial arenosa o franco-arenosa; son
suelos acidos de bajo contenido en materia orgéanica y N. Por consiguiente
la fertilidad natural es baja, al igual que la capacidad para la retencién de agua.
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La vegetacion dominante es la de sabanas de Trachypogon sp. Una vez
que la capacidad econémica de la regién se increment6 por la explotacion
petrolera se ha comenzado un proceso de intensificacion de la agricultura
local con la introduccién de pastos mejorados (principalmente Brachiaria sp.)
y multiples cultivos anuales (Sanchez 1977; Lopez-Hernandez et al. 2005).

Muestreo de suelos

El muestreo se realiz6 en la época de lluvias del afio 1992 un poco mas
de un ano del derrame en los dos ecosistemas mas importantes del area:
Unidad Sabana (S) y Unidad Morichal (M).

Para este trabajo se han considerado tres escenarios diferentes: 1) Unidad
afectada por el crudo y que denominaremos: Sabana petréleo (SP) y mori-
chal petréleo (MP); 2) Unidad natural afectada por el crudo y que ademas
fue quemada, que denominaremos sabana quemada con petroleo (SQP)
y Morichal quemado con petrdleo (MQP); y 3) Unidades naturales que no
fueron afectadas ni por el crudo ni por el fuego, utilizadas como controles,
que denominaremos sabana control (SC) y morichal control (MC). En todos
los casos (suelos afectados y controles) un afio después de ocurrido el evento
(derrame del crudo), se tomaron tres muestras de suelo superficial (0-15 cm)
cada una a su vez, correspondian a 10 submuestras tomadas al azar dentro
de la unidad. Conviene sefialar que para la Unidad Morichal se muestre6 el
horizonte mineral (arenoso) con abundante presencia de raices ya que por
los planes de contingencia la parte mas superficial estaba afectada por la
presencia de escombros.

Todas las determinaciones se hicieron por triplicado.

Métodologias aplicadas

En todos los casos las determinaciones quimicas se realizaron sobre
muestras de suelo secado al aire y tamizado a través de luz de malla de 2
mm. Las determinaciones microbioldgicas y enzimaéticas se realizaron sobre
suelos intactos (no tamizados) mantenidos a 4 °C.

El pH se midi6 en una suspension suelo-agua 1:5, segiin (Jackson 1982)
mediante un pHmetro digital (EXTECH, Modelo 671).

Para determinar el C total se utilizd el método de Allen et al. (1974)
segln el cual una muestra de suelo seco es pesada y colocada en un crisol;
posteriormente la materia orgénica se destruye en un horno mufla durante
4 h a una temperatura de 450 °C, obteniéndose su valor por diferencia con
el valor antes de la calcinacion. Para la transformacion de materia organica
edafica (MOS) en C orgénici edéfico (COS) se utilizé el factor 0,58.
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La determinaciéon del N edafico total (Nt) se realiz6 mediante digestion
Kjeldahl con H,SO,+H,0, en hiimedo y posterior destilacion y titulacion con
0,01 N de HCI (TSBF, 1989).

Se utiliz6 el método de Olsen y Sommers (1982) para la extraccion del
P eddfico total (Pt); el P en solucion se determiné por el método de Murphy
y Riley (1962) modificado por Watanabe y Olsen (1965).

El Fe y el Mn solubles se analizaron de acuerdo al método resefiado por
Lopez-Hernandez y Burnham (1973). La muestra de suelo seco es agitada
durante 18 h con KCl 1 M; luego la suspension es filtrada con papel Whatman
1 y se afora a 100 mL con KCl 1 M; el Fe y Mn en el filtrado son determi-
nados por espectrofotometria de absorcion atémica.

Carbono microbiano

Para la determinacién del C microbiano se empleé la metodologia pro-
puesta por Sparling y West (1988). La técnica utiliza dos muestras de 15 g
de suelo, una fumigada (con cloroformo libre de alcohol) y la otra sin fumigar.
Como extractor del carbono liberado se usa el sulfato de potasio 0,5 M.
Posteriormente a la extraccién se procedi6 a realizar la determinacion del C
empleando la técnica de oxidacion del dicromato de potasio 1 Ny la titulacion
con sulfato ferroso-aménico 0,2 N, usando difenilamina como indicador.

Nitrégeno microbiano

En la determinacién del N microbiano se emple6 la técnica propuesta por
Vance et al. (1987) y Tropical Soil Biology & Fertility (1989). Para ello se
trabaj6o con dos muestras de 15 g de suelo, una fumigada (con cloroformo
libre de alcohol) y la otra no fumigada, usando como extractor del nitrébgeno
sulfato de potasio 0,5 M. Posteriormente a la extraccién del N microbiano
la determinaciéon se realizé a través del titulador Kjeldahl (Tecator modelo
1002). Para fumigar las muestras del suelo se emple6 un desecador y una
bomba de vacio.

Nitrégeno potencialmente mineralizable

Se empled la técnica propuesta por T.S.B.F. (1989). Las muestras de suelo
fueron incubadas durante 60 dias. El N se extrajo con cloruro de potasio KCl
2 M y la determinacion se realizd a través del titulador Kjedahl, usando en
lugar de NaOH el MgO (0,4 g). Al final la mineralizacion neta es calculada
como la diferencia del contenido de N inorganico (mineral) entre los dos
periodos del tiempo de incubacion.
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Actividad fosfatasa Gcida

En la determinacion de la actividad fosfatasica se emple6 el método
descrito por Tabatabai vy Bremner (1969); en el cual a 1 g de suelo se le
afaden 4 mL de BUM (buffer universal modificado), 0,25 mL de tolueno y
1 mL de PNP (p-nitrofenilfosfato) y se incuba durante 1 h a 37 °C. Una vez
finalizado el periodo de incubacién se le agrega 1 mL de CaCl, 0,5 My 4
mL de NaOH 0,5 M, se filtra y se determina la absorbancia a 400 nm en un
espectrofotémetro. La actividad fosfatasa se expresa como pmol p-nitrofenol
producidos en una hora por g de suelo.

Actividad ureasa

En la determinacion de la actividad ureasa se empled el método de Taba-
tabai y Bremner (1972). A 5 g de suelo se le agregan 0,2 mL de tolueno, 9
mL de buffer THAM (tris-hidroximetilaminometano), 1 mL de solucién de
urea 0,2 M; las muestras se incuban durante 2 h a 37° C. Posteriormente se
le agregan 35 mL de KCl-Ag,SO,, se agita y se deja enfriar a temperatura
ambiente, para ser llevadas a un volumen final de 50 mL con KCI-Ag,SO,;
se determina el NH,-N liberado por destilacién al vapor. Los resultados se
expresan en pg de amonio producidos en una hora por g de suelo.

Estadistica

Los andlisis estadisticos de los datos incluyeron analisis de varianza y
multiples comparaciones de medias aritméticas mediante el programa
STATISTICA version 5.0.

RESULTADOS

Caracteristicas quimicas generales de los ambientes analizados

Unidad Sabana: Las sabanas analizadas son de muy baja fertilidad natural,
y de pH bastante acido (4,0-4,7; Tabla 1), con muy bajos valores de COS
y Nt, aunque estos tltimos parametros aumentaron significativamente en la
sabana contaminada con petréleo y posteriormente quemada (SQP, Tabla 1).
La relacion C/N también tiende a incrementar en la sabana afectada por petré-
leo, particularmente en SQP. El P total también fue muy bajo (0,090-0,141
mg P g') aunque aument¢ significativamente en los escenarios SP y SQP. A
pesar de los bajos pH registrados, los niveles de Fe, Mn solubles no fueron
particularmente altos, ya que, si bien se trata de suelos muy meteorizados,
éstos presentan un componente textural arenoso. El contenido de Fe soluble
en la sabana natural incrementa significativamente cuando se contamina por
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petroleo (SP y SPQ), sin embargo en el caso del Mn, el crudo no afecté la
solubilidad de este metal pesado.

Unidad Morichal: También presento valores de pH bajos (4,4-4,6, Tabla
2). Los valores de COS fueron bajos: 24,7 mg C g! para el control-MC;
mientras que el morichal con petréleo (MP) y quemado + petroleo (MQP)
presentaron valores de 39,2 % y 40,7 mg C g! de C total, respectivamente.
Era de esperar que por la condicién de anegamiento, los niveles de C en el
morichal fuesen superiores a los encontrados en sabanas; pero al escogerse
el horizonte mineral y proceder a la eliminacion de las raices el contenido de
C orgénico original pueda disminuir sensiblemente.

El contenido de Nt en los morichales analizados (1,34-2,79 mg N g)
fue superior respecto a los suelos de sabanas. Su contenido aumenté signi-
ficativamente en el escenario MP, respecto al control MC, pero disminuyd,
también significativamente, en MQP, tanto en relacién al control como a MP.
La relacion C/N es baja en los morichales control y con petroleo (13-14) e
incrementa (29,1) en SQP.

Tabla 1. Caracteristicas generales de los suelos de sabana. Desviacién estandar en
paréntesis. Promedios seguidos de diferentes letras en la misma columna
difieren significativamente. (P <0,05).

C total

Unidad H
nida p (mg/a)

N total (mg/g) | C/N | P total (mg/g) | Fe soluble (mg/g)|Mn soluble (mg/qg)

SC 4,5(0,15)a |23,3(4,1)a [1,06(0,16)a  |21,2{0,09(0,02)a  |0,0008(0,0002)a |0,009(0,0008)a

SP 4,7(0.25)a |27,1(3,4)a [1,08(0,092)a |24,6|0,13(0,01)b  |0,002(0,002)b  |0,01(0,0009)a

SQP 4,0(0,1,10)b|42,2(5,6)b | 1,35(0,073)b  {30,1|0,14(0,02)b  |0,006(0,001)c  |0,011(0,0009)a

SC = Sabana Control SP = Sabana Petréleo SQP = Sabana Petréleo-Quema.

Tabla 2. Caracteristicas generales de los suelos de Morichal. Desviacion estandar en
paréntesis. Promedios seguidos de diferentes letras en la misma columna
difieren significativamente. (P <0,05).

Unidad| pH ((:nt;/tg)l N total (mg/g) | C/N | P total (mg/g) | Fe soluble (mg/g) | Mn soluble (mg/q)
Me 4,6(0,1)a|24,7(2,9)a| 1,90(0,14)a |13,0|0,084(0,005)a| 0,013(0,011)a 0,012(0,0001)a
MP 4,4(0.1)a|39,2(5,6)b| 2,79(0,22)b |14,0| 0,356(0,22)b | 0,005(0,002)b 0,021(0,002)b
MQP

4,4(0,1)a|40,7(4,7)b| 1,34(0,27)c |29,1|0,093(0,004)a| 0,014(0,003)a 0,012(0,0008)a

MC = Morichal Control MP = Morichal Petréleo  MQP = Morichal Petréleo-Quema.
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Los valores de Fe y Mn solubles fueron en general superiores que los
registrados en las sabanas, aunque no hay una tendencia definida con rela-
cion al efecto del crudo ya que incrementa significativamente para el Mn en
el morichal con petréleo, mientras que se reduce significativamente en este
escenario para el caso del Fe. El contenido de P total fue bajo, excepto un
valor anémalamente alto (para los suelos de la zona) en la unidad MP.

Parametros bioquimicos y microbianos asociados con las diferentes unidades

Unidad Sabana: Hay un efecto notable del hidrocarburo v el fuego sobre
las actividades enzimaticas (Tabla 3). Asi, la actividad ureasa (AU) disminuye
significativamente, mientras que la actividad fosfatasa (AF), aunque en
menor proporcion- también fue inhibida por la presencia del hidrocarburo;
en ambos casos, el efecto fue mayor cuando se combiné el hidrocarburo y
la quema (SP y SPQ). En el caso del carbono microbiano (CM), también fue
notorio el efecto del hidrocarburo (Tabla 3), particularmente en el caso de
la sabana con petrdleo, en donde los niveles de C microbiano descendieron
a valores correspondientes al 30% del nivel control. Para el N microbiano
y el N potencialmente mineralizable, al contrario que para los parametros
relatados anteriormente, no se aprecié un efecto marcado de la presencia
de hidrocarburo y la préactica de la quema.

Unidad Morichal: La actividad enzimatica fosfatasa en la unidad morichal
presenté un comportamiento similar al observado en el caso de las sabanas
(Tabla 4), presentando el control (MC) el mayor valor de todos los registrados
(2,6 pmol g! h''); la Ginica diferencia fue que en este caso no hubo diferencia
entre MP y MQP. La actividad ureasa presento valores practicamente iguales
en todos los escenarios, un afio después del derrame, entre 28 y 29 ng g'

(Tabla 4).

Tabla 3. Parametros Bioquimicos y Microbiologicos en suelos de sabana. Promedios
seguidos de diferentes letras en la misma columna difieren significativamente

(P <0,05).

Unidad Act. Ureésica |Act. Fosfatasica | C Microbiano | C Microb/Total [N Microbiano | N Mineralizable
(ug/g.h) (umol/g.h) (ng/q) C (%) (ua/a) (ua/a)

s¢ 8la 21a 405a 173 11a 7a

SP 49 b 14b 115b 0,42 8a 7 a

SQP 18¢ 0.6¢ 365a 0.87 10a 5a

SC = Sabana Control SP = Sabana Petréleo SQP = Sabana Petréleo-Quema.
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Nuevamente, la presencia del hidrocarburo tiene un efecto notable sobre
los niveles de C microbiano, el cual desciende de 465 pg g* en el control, a
313y 215 pg g' para MQP y MP, respectivamente. A diferencia de la uni-
dad sabana, en los morichales afectados el N microbiano si se vio afectado
por el hidrocarburo; particularmente bajo fue el valor de MQP (10,0 ng gl),
mientras que sobre el N potencialmente mineralizable, al igual que con la
actividad ureasa, no se observé un efecto significativo del hidrocarburo a un
ano del evento.

Tabla 4. Pardmetros Bioquimicos y Microbiolégicos en suelos de Morichal. Promedios
seguidos de diferentes letras en la misma columna difieren significativamente

(P <0,05).
Unidad Act. Ureasica| Act. Fosfatasica | C Microbiano | C Microb/Total | N Microbiano | N Mineralizable
(ng/g.h) (umol/g.h) (hg/g) C (%) ((ee) (ng/9)
SC 28 a 2,6 a 465a 1,88 26 a 11a
SP 29 a 1,3b 215b 0,55 16b 9a
SQP 28 a 1,3b 313 ¢ 0,77 10b 11a

MC = Morichal Control MP = Morichal Petréleo  MQP = Morichal Petréleo-Quema.

DISCUSION

Durante el muestreo, y no obstante las labores de contingencia para remover
el crudo del ambiente, todavia se podian observar cantidades importantes del
hidrocarburo en la zona, sobre todo en las &reas més cercanas al pozo donde
ocurri6 el reventdon. Visualmente la recuperacion fue mas notable, como era
de esperar, en el caso de la sabana por la menor diversidad de este ecosistema
respecto al morichal. El derrame de petroleo sobre estos ecosistemas, al igual
que la quema de este crudo y de la vegetacion afectada, ocurrié un afio antes
del muestreo, de manera que en el momento de la toma de muestras conseguir
un ecosistema similar que sirviese de control (no perturbado) fue una tarea dificil
de implementar, ya que si bien pudiera ocurrir que se encontrase una area sin
afectar con los mismos componentes (sabanas arboladas y morichales) estos
controles podrian no tener, tanto desde el punto de vista fisicoquimico como
microbiologico, la misma historia 0 componentes biofisicos que el area que
fue afectada. Todo esto hacia muy dificil (al no haber una historia registrada
antes del evento) separar los cambios de las caracteristicas intrinsecas de los
sistemas de los cambios que pudiesen haber ocurrido como consecuencia de
los efectos del petréleo y de la quema.

Posiblemente la dificultad planteada podria resolverse parcialmente si se
ampliase el nimero de muestras en los ecosistemas considerados, a saber:
mayor nimero de puntos de muestreo en sabanas y morichales, con petréleo
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y quema, y mayor numero de sabanas y morichales controles; desafortunada-
mente localizar ese escenario era muy poco probable y, de hecho, después de
multiples viajes a la zona, se pudo encontrar una sabana y un morichal que
fisonémicamente se parecian mucho a la zona del mosaico sabana-morichal
en donde ocurri6 el derrame y que es la que se estudia en esta contribucion.

Con la premisas que hemos establecido es claro que un cambio muy
marcado de los indices biolégicos del sistema sélo se podia atribuir a efectos
del petréleo y no cambios menores que podrian ser atribuidos a una variabi-
lidad espacial en la toma de muestra (Beckett y Webster 1971). Aparte del
estudio de campo relatado en esta contribuciéon, se hizo un estudio detallado
de los cambios de los mismos parametros bioldgicos en un experimento de
simulaciéon de contaminacién de corta duracion (Lopez-Hernédndez 1993),
obteniéndose para algunos parametros resultados similares a los obtenidos
en las muestras de campo.

A un afio del evento se encontré que, en general, los niveles de COS habian
incrementado en los suelos (sabana y morichal) afectados por el petroleo en
relacion con los suelos controles (Tabla 1 y 2); en ambos sistemas aparece
un mayor contenido de COS en el tratamiento petréleo y quema (SQP y
MQP), lo que no es de extrafar porque los crudos como contaminantes
introducen per se C al sistema que eventualmente puede ser utilizado por
los microorganismos (bacterias y hongos) para sus procesos metabédlicos
(Costerton et al. 1978, Labud et al. 2007), induciéndose asi una mayor
actividad respiratoria (evolucion de CO, y simultanea degradacion del crudo
por acciébn microbiana). Sin embargo, llama la atencién que en el caso de
sitios quemados (SQP v MQP) no hubiese ocurrido una fuerte disminucion
del contenido de COS posiblemente porque la quema fue sofocada a tiempo
sin dar lugar a un efecto drastico sobre las propiedades del suelo.

Los valores de N total no tienen una tendencia definida ya que incremen-
tan para SQP; pero en el caso del morichal el mayor valor se encontrd en
el caso del MP. La literatura relata un incremento en el nimero de especies
de leguminosas en los ecosistemas terrestres afectados por petrdleo (Gudin
y Syratt 1975), informaciéon que pudo ser verificada en las observaciones
de campo que realizamos en Musipan. Sin embargo, es dificil (con el poco
nimero de datos analiticos que se dispone), sefialar un enriquecimiento del
suelo con N total como consecuencia de la presencia del crudo y posterior
evolucion de las comunidades vegetales hacia una predominancia de espe-
cies leguminosas. Por otra parte, en areas afectadas por hidrocarburos se
ha sefalado un incremento en la presencia de costras de cianobacterias, tal
es el caso de suelos subtropicales de Kuwait contaminados por petréleo en
la guerra del Golfo (Sorkhoh et al. 1992), al igual que en suelos tropicales
de Indonesia afectados por crudo (Chaillan et al. 2006). El papel de ciano-
bacterias en la fijacién simbioética de N ha sido bien documentado (Aranibar
et al. 2003; Lépez-Hernandez et al. 2006) de manera tal que un pequerio
incremento en los niveles de N en suelos contaminados por hidrocarburos
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no es del todo descartable. Este efecto habria sido algo mas acusado en el
caso de los morichales que en el de las sabanas.

Por las caracteristicas del P, elemento que no se volatiliza ni es afectado en
sus niveles totales por las condiciones redox del ambiente (Lopez-Hernandez
1977), los cambios observados en los diferentes sitios estudiados se pueden
atribuir, basicamente, a la variabilidad del sistema (espacial o temporal) y no
a un efecto directo del hidrocarburo; el valor de 0,356 mg P g! de P total
para el sistema MP (Tabla 2) es anémalo, ya que los niveles de P en la zona
son muy bajos, de acuerdo con la literatura local (Sanchez 1977). Se trata
de un aspecto que habria que volver a verificar en posteriores muestreos.

En la sabana estudiada el efecto combinado de la quema y el derrame de
crudo tiene un efecto marcado sobre la solubilidad del Fe, la cual incrementa
de forma significativa, tal fendbmeno no se pudo apreciar en los suelos del
morichal. En general, la literatura sefiala que los niveles de Fe y Mn solubles
presentan normalmente una gran variabilidad espacial por lo que el nimero
de réplicas a tomar debe ser alto para tener una medida precisa del valor
promedio (Khan y Northcliff 1982; Vallejo y Lopez-Hernandez 1988). El
coeficiente de variaciéon y desviacion estandard encontrados (CV, DS, datos
no presentados) fueron mucho mayores para el Fe que para el Mn. Un afio
después del evento no se encontré diferencia significativa en el contenido de C
microbiano entre la sabana control (SC) y la sabana quemada y contaminada
con petréleo (SQP), lo que sugiere una mayor resiliencia en el caso de SQP
respecto a la sabana contaminada y no quemada (SP; Tabla 3). Informacion
similar se obtuvo para las muestras del morichal (Tabla 4).

En general los niveles de C microbiano fueron mas altos en el morichal que
en la sabana, exceptuandose el caso de MQP. Jenkinson y Powlson (1976),
han sefalado que en los suelos cultivados, los niveles de C microbiano (bio-
masa microbiana) representan 1,7-2 % del COS. Los valores encontrados
tanto para los suelos controles (no contaminados) como los afectados por
petroleo (Tablas 3 y 4) se corresponden bien con los datos de la literatura para
suelos tropicales (Singh et al. 1989; Nardoto y Bustamante 2003). Si estos
valores los relacionamos con su contenido de COS, el C microbiano analizado
oscilaria entre 0,42 v 1,88 % de C total (Tablas 3 y 4). Esta informacién,
aunque difiere de la sefialada por Jenkinson y Powlson (1976) y Franco et
al. (2004) para suelos de regiones templadas, no es del todo extrafo, ya que
los datos presentados por estos autores corresponden a suelos cultivados que,
al presentar un mejor nivel nutricional, aportado por los residuos vegetales
y fertilizantes, deben tener mayores niveles de poblaciones microbianas. Por
otro lado Hernéndez y Lopez-Hernandez (2002) v Hernandez-Valencia y
Lopez-Hernandez (2008) para suelos de sabanas parecidos a la de la sabana
de Musipan encontraron niveles de C microbiano mucho mas bajos que los
aqui presentados.

Los valores de N microbiano y N potencialmente mineralizable en los
suelos de sabanas al parecer no fueron afectados por la presencia del
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crudo (Tabla 3), pero no se observaron diferencias significativas respecto a
los suelos afectados por el vertido y vertido-quema. El mismo comportamiento
se obtuvo para el N-microbiano de los suelos del morichal, siendo pero sig-
nificativa la diferencia respecto al control en el caso de MQP (Tabla 4). Los
valores de N-mineralizable fueron practicamente iguales en estos suelos. En
general, los valores de N microbiano, al igual que la tasa de mineralizacién
neta de N, fueron maés altos en los suelos de morichales que en los de saba-
nas, circunstancia que se encuentra muy bien relacionada con los mayores
valores de N total encontrados en este ecosistema; una relacién similar entre
N microbiano y N mineralizable presentd Myrold (1987) para suelos fores-
tales de Oregdn y van Faasen y Lebbink (1990) para suelos holandeses bajo
diferentes sistemas de labranza.

En general, los valores de N microbiano en los suelos de sabanas fueron
bajos (7,6-11,4 ng g?), como es de esperar en suelos tropicales meteoriza-
dos de bajos contenidos en C total (Hernandez y Loépez-Hernandez 2002).
Ross (1990) para suelos de pastizales templados de Nueva Zelanda present6
valores mucho mas altos de ‘N-flush’ (esto es, N de origen microbiano
obtenido sin hacer la reduccion con el factor de correccién como propone
el método). El hecho de que la informacién obtenida (valores algo maés bajos
respecto al control, aunque sin significacion estadistica en la mayoria de los
caso) sea en general similar para suelos de sabanas y morichales permite
concluir que varios meses después del derrame alin se observa cierto efecto
del hidrocarburo en las propiedades bioquimicas de estos suelos, aunque al
parecer ambos ecosistemas marchan hacia la recuperacion de sus niveles de
actividad biolégica originales.

En lo que concierne a las actividades enzimaticas analizadas, tanto la
actividad ureasa como la actividad fosfatasa, se corresponden bien con los
valores que se esperarian en suelos tropicales de baja fertilidad natural y con
pobre contenido de materia orgénica (Speir y Ross 1975; Eivazi y Tabatabai
1977; Bremner y Mulvaney 1978; Appiah y Thomas 1982; Lépez-Hernandez
et al. 1989; Lopez-Hernandez et al. 2004). El efecto del hidrocarburo fue
menos notorio en los suelos de morichal, donde no se observaron cambios
importantes para la actividad ureasa y los niveles de N mineralizable; reciente-
mente Labud et al. (2007) observaron un efecto inhibitorio de hidrocarburos
sobre las actividades enzimaticas al comparar suelos arenosos y arcillosos
de Espana, encontrando que en suelos arenosos el efecto toxico es mayor
debido a la escasa adsorcion del contaminante. Asi es posible que el suelo del
morichal, si bien arenoso como el de sabana, al tener una mayor contenido
de MOS, presente una mayor adsorcion del crudo, lo que inhibiria parcial-
mente su efecto toxico.

177



CONCLUSIONES

Atendiendo a la hip6tesis original se pudo comprobar que la contaminacion
del suelo por el petréleo liviano del pozo MUC 21 produjo cambios impor-
tantes en los niveles de MOS, respiracion edafica y la biomasa microbiana (C
y N microbiano). El efecto del hidrocarburo y de la quema sobre los niveles
de Mn y Fe solubles, debido a la variabilidad espacial de esos parametros, es
mas dificil de interpretar.

La informacién obtenida refuerza el conjunto de recomendaciones prac-
ticas que se han venido utilizando dentro de los planes de contingencia que
se implementan en el tratamiento de derrames por crudos en ambientes
terrestres. Al parecer hay un efecto de resiliencia en algunos de los parametros
estudiados (C y N microbianos, actividad ureasa en los suelos de morichal y
el potencial de mineralizacion de N); otros indicadores como es el caso de
la actividad fosfatasa aun estan afectados. Esa informacion por tanto sefiala la
conveniencia de no introducir durante los planes de contingencia posterior al
derrame cambios mayores en el subsistema edafico. En particular, cualquier
método de tratamiento del derrame que incluya remociéon del horizonte
superficial, o su enterramiento (v. g., colocacién de materiales extrarios al
suelo natural), deben evitarse lo mas posible.
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CONTAMINACION EN BUENOS AIRES (R. ARGENTINA)
POR TRANSPORTE DE AEROSOLES PROCEDENTES
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Resumen: La contribucion de los aerosoles en el cambio climético, por sus
efectos directos e indirectos en el balance radiativo sobre la Tierra, es de dificil
determinacion en el conjunto de las contribuciones cuantitativas de cada uno
de los factores que controlan el clima terrestre. Mediante datos suministrados
por dos fotbmetros solares pertenecientes a la red mundial AERONET de la
NASA, instalados en dos estaciones de la Argentina (CEILAP-BA y Cordoba-
CETT), las retrotrayectorias HYSPLIT (NOAA) e iméagenes satelitales, se
identificaron eventos de intrusién de aerosoles provenientes de la quema de
biomasa en el Norte de Argentina, Brasil, Paraguay y Bolivia en los ultimos
afios. En este trabajo se estudia, en particular, un evento detectado el 27 de
Agosto de 2002. Los resultados obtenidos verifican la tabla de identificacion
de aerosoles elaborada en un trabajo precedente.

Palabras clave: Aerosol, Quema de biomasa, Fotémetro solar.

Abstract: It is still difficult to quantify the contribution of aerosols on
the climate change due to their direct and indirect effects on the Earth’s
radiative balance. Using the data from two AERONET/NASA sunpho-
tometers placed in Argentina (CEILAP-BA y Cérdoba-CETT), HYSPLIT
(NOAA), back-trajectories and satellite imagery, it was possible to identify
biomass-burning aerosol intrusion events. These episodes took place dur-
ing the last few years in the Northern part of Argentina, Brasil, Paraguay,
and Bolivia. This work focuses particularly on a biomass burning episode
detected on August 27", 2002. This result shows agreement with the
aerosol identification table developed on a previous work.

Key words: Aerosol, Biomass burning, Sunphotometer.

INTRODUCCION

El aire que respiramos no se compone Unicamente de gases. También con-
tiene aerosoles, que son pequenas particulas soélidas o liquidas suspendidas
en el aire. Los aerosoles desemperian un papel muy importante pues tie-
nen una gran influencia en el balance de radiaciones terrestres (D’Almeida
1991), asi como en la quimica de la atmosfera. Sin embargo, las grandes
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incertidumbres existentes en el conocimiento de su distribucion espacial y en
su constitucién impiden una cuantificacién fiable de sus efectos en el clima
y el medio ambiente. Por otra parte, los aerosoles pueden servir también
de trazadores de la estructura de la capa limite atmosférica, de la altura de
la capa de mezcla y de los flujos de masas de aire (cuyo conocimiento tiene
importancia en la inicializacion y validacion de modelos meteorolégicos de
escala local y de mesoescala). Algunas de estas particulas son especialmente

toxicas para los humanos, generando serios problemas de salud (Douglas et
al. 2007; Miller et al. 2007).

Cada vez que inspiramos, penetran en nuestros pulmones alrededor de 0,5
litros de aire, aportando oxigeno a nuestro cuerpo. Pero como la atmébsfera
contiene también miles de particulas en el proceso de la respiracion pueden
ingresar en los pulmones, pudiendo ser perjudiciales para la salud depen-
diendo del tamano y de su composiciéon. Los aerosoles de radio menor a
2,5 um son los mas dafiinos para la salud humana ya que, al ser inhalados,
pueden alcanzar los alvéolos pulmonares causando sintomas respiratorios,
irritaciones, asma, inflamacién e, incluso, cancer.

Los aerosoles se pueden incorporar al aire procedentes de fuentes natu-
rales o antropogénicas. El aire siempre porta componentes naturales como
polen, esporas, moho, hongos y bacterias. Los incendios forestales, las
erupciones volcénicas y las sequias favorecen la formacién de humo, polvo
y otros productos que se inyectan en el aire. La contribucién de la naturaleza
cuenta poco comparada con los efectos de los contaminantes asociados a
las actividades humanas (Doyle et al. 1990). Las principales fuentes de estos
contaminantes incluyen la quema de combustibles fosiles (particularmente
carbon), emisiones de fundiciones, plantas de acero y otras instalaciones
manufactureras y las emisiones de fuentes moéviles (como autos, camiones y
aeroplanos; Etzel 1991).

Las propiedades 6pticas de las masas de aire son caracteristicas sensi-
bles a las mediciones con fotémetros solares en las bandas de transmision
atmosféricas ubicados tanto en superficie como en plataformas satelitales.
En particular dichas propiedades 6pticas pueden utilizarse como elementos
que permiten evaluar el impacto de procesos meteoroloégicos que generan
episodios de contaminacion ambiental. Por otro lado, si consideramos las
mediciones Opticas en un punto, veremos que la estimaciéon de las series
temporales de parametros 6pticos contiene la informacion de las diferentes
escalas atmosféricas dominantes en el tiempo.

En este trabajo se estudia un evento de aerosoles de quema de biomasa
detectado en dos estaciones de la red AERONET en la Argentina; éstas son
CEILAP-BA en la ciudad de Buenos Aires (34,5° S; 58,5° O) y Coérdoba-
CETT en la ciudad de Cérdoba (31,5° S; 64,5° O), concretamente a fines
de Agosto de 2002.
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MATERIALES Y METODOS

Los fotébmetros solares son radibmetros de campo de visiéon estrecho
disefiados para medir irradiancia solar. Estos instrumentos tienen entre 6 y
10 bandas espectrales bien definidas, del orden de 10 nm de ancho de banda
FWHM (Full Width Half Maximum). Los instrumentos usados, controlados
electronicamente, almacenan los datos e incorporan un sistema de barrido
automatico para un exacto seguimiento y posicionamiento solar.

Las mediciones de los fotbmetros solares se pueden usar para obtener
parametros atmosféricos, incluyendo el espesor 6ptico de aerosoles, agua
precipitable, distribucién de la irradiancia espectral y cantidad de ozono.
El volumen de aerosoles y su distribucién de tamarios se pueden obtener
por medio de métodos de inversién a partir del espesor optico de aero-
soles a diferentes longitudes de onda. Los datos obtenidos a partir de los
fotébmetros solares son de gran interés en Meteorologia (Schmid et al.
1995); también tienen importancia en la correccion de datos o iméagenes
satelitales.

Las correcciones basadas en mediciones terrestres son esenciales para el
andlisis cuantitativo de imagenes satelitales para la extraccién de informa-
cién de la biosfera, lo cual es especialmente importante cuando se requieren
valores absolutos de la radiacion superficial o cuando existe superposicion
de pequerias diferencias en la superficie con fuertes absorciones debidas a
los componentes atmosféricos.

El efecto de los aerosoles en la atmosfera se puede cuantificar utilizando
codigos de transferencia radiativos (por ejemplo, Lowtran 7 y 6S) en los
cuales, como variables de entrada, se requieren parametros de aerosoles.
Esto se puede simular a partir de un modelo generado de datos terrestres
simultdneos, donde se incluyen las mediciones de los fotbmetros solares.

Los fotébmetros solares se desarrollaron durante la primera parte del siglo XX.
El fotébmetro solar portatil de Voltz (1959) incluye dos bandas espectrales
estrechas especificas para medir la turbidez atmosférica y se puede consi-
derar el precursor de los fotbmetros solares modernos. Estos instrumentos
fueron disefiados, sobre todo, para medir la constante solar usando el método
espectral de extinciéon desarrollado por Langley (Shaw 1983; Schmid y
Wehrli 1995). Este método se basa en medidas del flujo solar en longitudes
de onda (en banda angosta), variando los angulos de elevacion respecto al
Sol durante la medicién y obteniendo como resultado la transmisiéon de la
atmostfera (Deirmendjian 1980).

Los instrumentos modernos han variado poco comparandolos con los
primeros disefios, pero han incorporado avances tecnologicos en 6ptica
y en electronica, siendo generalmente mucho mas sensibles y estables.
El disefio basico del fotbmetro solar consta de un sistema colimador que
establece una divergencia de 1° a 3°, una serie de filtros interferenciales,
uno o mas detectores de estado sélido (generalmente fotodiodos de silicio),
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un sistema de amplificaciéon y, finalmente, otro de adquisicion. También
se han implementado mejoras en el sistema filtro-detector. El primero
estd basado en una rueda de filtros que, al rotar, pasa alternadamente
delante de un Gnico detector, dando por resultado una medida secuencial
de cada banda. El segundo consiste en un sistema en que cada filtro esté
fijo delante de un detector para cada banda y todas las bandas se miden
simultdneamente.

La mayoria de estos instrumentos incorporan un microprocesador para el
control de la secuencia de la medicion; usando dispositivos tales como busca-
dores y posicionadores solares en una montura cenital provista de motores
paso a paso es posible alcanzar una precision de posicionamiento del orden
de 0,1°. También se incluye en el sistema la capacidad de almacenamiento
de datos y/o transmision de los mismos.

Las caracteristicas del filtro son criticas puesto que éstas deben definir una
banda de paso angosta (es decir, no permitir la transmision de la luz fuera de
los limites de las longitudes de onda de la banda). Los filtros se deben sellar
bien en sus montajes para prevenir su exposicion a los agentes contaminantes
y su deterioro resultante. En la actualidad se suelen utilizar filtros interferen-
ciales dieléctricos de pelicula delgada.

La estabilidad del sistema es fundamental para la exactitud de la medicion,
utilizandose por tal motivo como detectores fotodiodo de silicio. La necesidad
de que el sistema sea portable hace que la potencia deba ser suministrada a
veces por baterias; en estos casos se suelen usar paneles solares para recargar
las mismas. Los sensores de humedad son esenciales para que los instru-
mentos puedan funcionar en modo automatico, ya que permiten interrumpir
inmediatamente el ciclo de medicién en presencia de lluvias.

El programa AERONET (AErosol RObotic NETwork) administrado
por la NASA (Holben et al. 1998) esta formada por, aproximadamente,
500 fotémetros solares, instalados en estaciones distribuidas en todo el
mundo y tiene como objetivo determinar caracteristicas Opticas de los
aerosoles y validar datos satelitales. Esta red impone la normalizaciéon de
los instrumentos, su calibracién, incluida la del proceso de medicién, lo
cual permite que los datos de estaciones diferentes pertenecientes a esta
red se puedan comparar.

En la Fig. 1 se presenta un mapa con la ubicacién de las estaciones. Se
disponen de tres niveles de datos on line en la pagina WEB de la red; Nivel
1.0 (datos crudos sin calibracién), Nivel 1.5 (datos donde se han extraido las
nubes automaticamente) y Nivel 2.0 (datos sin nubes, calibrados e inspeccio-
nados manualmente; Holben et al. 1998).

La cabeza del sensor de los fotébmetros solares de la red CIMEL Electroni-
que 318 tiene dos colimadores de 25 cm unida a una base robusta de 40 cm;
mediante dos motores y un programa de control se mueve sisteméaticamente la
cabeza del sensor siguiendo el sol segin una rutina preprogramada. El equipo
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regulador, las baterias y el transmisor Vitel se despliegan generalmente en
una caja de plastico a prueba de agua de 30 cm x 62 cm x 46 cm. El peso
total del fotbmetro solar es aproximadamente 15 kg, mas 22 kg adicionales
debidos a la caja de control, la bateria y el transmisor. El médulo de transmisor
es un Vitel VX1004 comercial modificado para el uso con el CIMEL 318.
La antena es coénica y tiene aproximadamente 40 cm de didmetro y 40 cm
de largo. La bateria es un panel solar de 10 W.

En la Fig. 2 se puede observar el fotébmetro solar, la antena trasmisora,
la caja de plastico hermeética con el instrumental adicional y los paneles sola-
res sobre ella. Los datos emitidos por cada fotbmetro se envian cada hora
al Wallops Receiving Center via satélite (GOES, METEOSAT) usando un
transmisor VITEL.

Los instrumentos de referencia que forman parte de la red AERONET
son recalibrados en MLO (Mauna Loa Observatory, Hawaii) cada 2 6 3
meses, usando la técnica de Langley. La constante de calibracion, voltaje
perteneciente a masa de aire cero (voltaje al tope de la atmésfera debida a
flujo solar directo; Shaw 1983) es calculada con una exactitud entre 0,2 a
0,5 %. La incerteza del espesor 6ptico de aerosoles, debido a la incerteza
de cero, esta entre 0,002 a 0,005. Los instrumentos de las estaciones se
intercalibran con los instrumentos de referencia; por tanto, la incerteza en
el espesor optico de aerosoles esta entre 0,01 a 0,02, dependiendo de la
longitud de onda. Se requiere una calibraciéon precisa del instrumento para
poder extraer parametros atmosféricos absolutos de medidas del fotébmetro
solar con una incertidumbre aceptable. El método de Langley es el méas usado
comunmente (Shaw 1983; Schmid y Wehrli 1995).

El radiémetro hace dos medidas basicas, sol directo y difusa, ambas
dentro de varias secuencias programadas. Las medidas directas del sol
se hacen en 8 bandas espectrales que requieren aproximadamente 10
segundos. Los 8 filtros interferenciales en las longitudes de onda de 340,
380, 440, 500, 670, 870, 940 y 1020 nm se sithan en una rueda que
rota mediante un motor paso a paso. El canal de 940 nm se utiliza para
la determinacion de agua precipitable. Se toma una secuencia preprogra-
mada de medidas realizadas con estos instrumentos, que comienzan con
una masa de aire (de 7) por la mafiana y que terminan con una masa de
aire (de 7) por la tarde. El espesor 6ptico se calcula a partir de la extinciéon
espectral de la radiacién directa de la columna en cada longitud de onda
basada en la Ley de Beer-Bouguer. La atenuacion debida a la dispersién
de Rayleigh, la absorcién por el ozono y los agentes contaminadores
gaseosos se estiman y se quitan para calcular el espesor 6ptico de los
aerosoles (AOT; Dubovik et al. 2000a).

Cada 30 segundos se toma una secuencia de tres medidas para crear
un trio de datos por longitud de onda. La variaciéon en el tiempo de las
nubes es generalmente mayor que la producida por los aerosoles; por
tanto, las nubes causan una variacién observable en los trios, lo que
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permite distinguir las nubes para luego poder sacarlas de las mediciones.
Ademas de las medidas solares directas que se hacen con un campo visual
de 1,2°, estos instrumentos miden la radiaciéon difusa en cuatro bandas
espectrales (440, 670, 870 y 1020 nm) a lo largo del plano principal solar
(es decir, con angulo acimut constante) hasta 9 veces al dia y almucantar
(es decir, al angulo de elevacion constante) hasta 6 por dia. Estos datos
se invierten con los algoritmos de Nakajima et al. (1983), Nakajima et
al. (1996) y Dubovik et al. (2000 b) para calcular la distribucién en talla
de los aerosoles.

La variacion del espesor 6ptico de los aerosoles con longitud de onda o
el espesor 6ptico espectral de los aerosoles proporciona la base para extraer
la distribucién de tamarios en columna del aerosol atmosférico.

La vinculacién entre la dependencia de la longitud de onda del espesor
optico espectral de aerosoles y el tamario de los aerosoles fue sugerido por
primera vez por Angstrom (1929). Desde entonces una variedad de métodos
numeéricos de inversiéon se han desarrollado para derivar la distribucion de
tamario de los aerosoles a partir de medidas del espesor 6ptico espectral
(Yamamoto et al. 1969; King et al. 1978; Tanaka et al. 1986). Algunos
algoritmos de inversiéon estiman la distribuciéon de tamario de las particulas
a partir de un ajuste matematico de los datos, por ejemplo, distribuciones
Gausianas; otros modelos utilizan un procedimiento iterativo.

Estas inversiones numéricas producen valores de la distribuciéon de tamarios
en columna, dN/d(Inr). Para convertir, a partir de la distribucién de tamarios
en columna, el nimero de particulas por unidad de volumen, dN/d(Inr), se
debe dividir por la altura de la columna.

Se supone que los aerosoles estan distribuidos uniformemente a través de
la columna, aunque en realidad bajo condiciones normales en la atmésfera
los aerosoles se confinan més a la capa limite, o lo mas bajo posible de los
2 km de la atmosfera. Los valores de dN/d(Inr) se pueden expresar como
distribuciones en volumen (dV/d(Inr)), multiplicandose por 4/3xr3, siendo r
es el radio medio de la distribuciéon de tamarios.

Los fotometros solares en Argentina de la red AERONET cubren la region
centro-Norte (Cérdoba), la Pampa Humeda (Buenos Aires) y la Patagonia
(Puerto Madryn, Trelew y Rio Gallegos).

Las estaciones argentinas son:

CEILAP-BA (Centro de Investigaciones en Léaseres y Aplicaciones), CEILAP
(CITEFA-CONICET) instalada en Villa Martelli (Provincia de Buenos Aires).

Cérdoba-CETT (Centro Espacial Teéfilo Tabernera-CONAE) instalada en
Falda del Carmen (Provincia de Cérdoba).

Puerto Madryn en CENPAT (CEntro Nacional PATagénico) instalada en Puerto
Madryn (Provincia de Chubut, actualmente desactivada).
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Trelew instalada en el Departamento de Fisica de la Universidad de Trelew
(Provincia de Chubut).

CEILAP-RG instalada en la Base Area Militar en Rio Gallegos (Provincia de
Santa Cruz).

MARAMBIO instalada en la Base Vicecomodoro Marambio (Antértida Argen-
tina, estaciébn temporal durante los meses de verano).

Otro dato importante para el estudio de estos eventos de gran escala es
el aportado por las mediciones del satélite TOMS <http:/toms.gsfc.nasa.
gov/index_v8.html>. Por medio de éstas es posible determinar el “Aerosol
Index” (AI; Torres et al. 1998; Torres et al. 2002). El Al es una medida
de cuénto difiere la radiacién UV de una atmésfera que contiene aerosoles
(difusiéon de Mie, difusion de Rayleigh y absorcién) con una atmosfera pura-
mente molecular (difusiéon de Rayleigh). Cuantitativamente el Al se define
por la siguiente ecuacién,

IMeddo
Al = 100Iog( s )

ICaIRay
360

Donde |2A6gd % o5 la irradiancia medida a 360 nm Y |§gloRay es la irradiancia
calculada para moléculas; es decir, considerando una atmésfera de Rayleigh. El
Al es positivo para aerosoles absorbentes y negativo para los no absorbentes
(es decir, difusiéon pura).

Figura 1. Mapa con la ubicacion de las estaciones que pertenecen a la red AERO-
NET. Imagen procedente de <http:/aeronet.gsfc.nasa.gouv>.
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Figura 2. Foto del fotébmetro solar instalado en el CEILAP-BA (Buenos Aires). Se
pueden ver los paneles solares y la caja estanca que contiene el transmisor
a la izquierda de la fotografia y la antena cénica a la derecha.

RESULTADOS

Entre el 22 y el 27 de Agosto de 2002 se detect6 un incendio en la region
de Molinari, en el Parque Nacional “La Quebrada del Condorito”, en la Pro-
vincia de Cordoba (R. Argentina), a una distancia aproximada de 30 km de
la estacion AERONET de la ciudad de Coérdoba; este evento fue registrado
por imagenes satelitales y por los fotébmetros solares de las estaciones de
CEILAP-BA (Buenos Aires) y Cérdoba-CETT (Coérdoba).

En la Fig. 3 se puede observar una imagen satelital LANDSAT 7 (<www.
conae.gov.ar>) donde se muestra que la superficie afectada alcanza unas
4650 ha. Sumando a este evento local el satélite TERRA con el instrumento
MODIS (Moderate Resolution Imaging Spectroradiometer; <http./modis-
atmos.gsfc.nasa.gov>) ha registrado (Fig. 4) una pluma de humo que avanza
desde la region del Amazonas de Brasil y que se extiende en todo el Norte
de Argentina.

En la Fig. 5 se puede ver el célculo del espesor 6ptico de aerosoles medido
por el instrumento MODIS para el dia 27 de Agosto; se puede observar un
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aumento muy significativo del espesor 6ptico en toda regién Norte y centro
de la Republica Argentina, asi como también la direccion que sigue la pluma
de aerosoles.

En la Fig. 6 es posible ver el Al de los dias bajo estudio. Se puede observar
elevados valores de Al correspondiendo a aerosoles absorbentes como, por
ejemplo, las particulas de humo. La variabilidad espacio-temporal del espesor
optico de aerosoles es un buen indicador de la produccién y transporte de la
quema de biomasa (Pilinis et al. 1995; Otero et al. 2003).

En la Fig. 7 se presenta el significativo aumento de la evolucion temporal
de espesor Optico de aerosoles para las estaciones de Buenos Aires y Cordoba.
Se observa que el crecimiento del espesor Optico se detiene abruptamente
para el dia 28 de Agosto debido a las precipitaciones que tuvieron lugar en
la region.

En la Fig. 8 se grafica el coeficiente de Angstrém en funcion del espesor
6ptico de aerosoles en 440 nm. Teniendo en cuenta la tabla de clasificacion
de aerosoles de Otero et al. (2006) se puede ver claramente que los aerosoles
presentes pertenecen al tipo “Quema de Biomasa”.

En la Fig. 9 se muestra como el agua precipitable versus el espesor éptico
de aerosoles para 440 nm presentan una dependencia de proporcionalidad
directa. Cuando el espesor 6ptico de aerosoles comienza a aumentar también
lo hace el contenido de agua precipitable indicando la presencia de higros-
copia de aerosoles.

En la Fig. 10 se puede observar como la distribuciéon de tamario de los
aerosoles para la estacién de Cordoba tuvo un predominio del segundo modo,
tipico de la regioén, el dia 21 de Agosto. Para los dias 23 a 25 de Agosto la
distribucion aumentd su concentraciéon. Finalmente para los dias 26 y 27
de Agosto se presenta un primer modo totalmente dominante, tipico de
particulas de humo. Es de notar no sélo la disminucién del radio medio de
los aerosoles presentes (menores a 1 pm), sino también el aumento en la
concentracion; el dia 27 aumentd 25 veces con respecto al dia 21. El 28 de
Agosto cayeron en la zona 6 mm de lluvia (de acuerdo con la base de datos
de Global Precipitation Climatology Project (GPCP), provocando la limpieza
de la atmosfera. Por tal motivo el dia siguiente se pudo apreciar nuevamente
la distribucién tipica de la region.

El “single scattering albedo” (SSA) también puso en evidencia la presen-
cia de particulas de humo. En la Fig. 11 se puede observar que el SSA, en
funcién de la longitud de onda, tiene una dependencia de proporcionalidad
inversa, clasico de las particulas de humo por quema de biomasa. Desafor-
tunadamente no hay disponibles datos para los demaés dias. Valores de SSA
proximos a 0,9 son caracteristicos de aerosoles absorbentes, como lo son
los aerosoles del tipo “Quema de biomasa” por la alta concentracion de C
que se produce en la combustién (Schafer et al. 2002).
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No hay disponibles datos de la distribucion de tamanos de los aerosoles
para Buenos Aires.

Para poder determinar si la presencia de aerosoles detectados en las
estaciones de Buenos Aires y de Cordoba (Argentina) provino de la quema
de biomasa detectada por las imégenes satelitales en el Norte de Argentina,
Brasil, Paraguay y Bolivia se presentan en la Fig. 12 las retrotrayectoras de
masas de aire calculadas con el modelo HYSPLIT (HYbrid Single-Particle
Lagrangian Integrated Trajectory; <http://www.ready.noaa.gov/ready.
html>) en diferentes alturas para el dia 27 de Agosto de 2002 y para ambas
estaciones. Se puede observar que las masas de aire medidas durante el 27
de Agosto provienen de la zona de la quema; por tanto, queda netamente
determinado el origen de la contaminacién por aerosoles.

Ademas, el presente estudio corrobora la clasificacién de aerosoles des-
cripta precedentemente por Otero et al. (2006).

INCENDIO ZONA MOLINAR!
Agosto 2002

REFERENCIAS:

Superficie afectada
4.650 Hectareas

Reserva Hudrica Natural
Parque La Qs N
v

48 Hectareas

Localidades
/\/ woee
/\/  Ruta Naciowsi N38

Imagen Landsat 7 del 01/09/2002
provista per CONAE

Figura 3. Imagen satelital LANDSAT 7 de la provincia de Cérdoba (R. Argentina)
donde se puede observar la zona afectada por el incendio (zona oscura
central) Imagen tomada en <www.conae.gov.ar>.
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Paraguay

Argentina

Figura 4. Imagen satelital TERRA del 18 de Agosto de 2002 alas 14 h 10’ UTC.
Imagen tomada en: <www.conae.gov.ar>.

Figura 5. Espesor 6ptico de aerosoles en 550 nm calculado con las mediciones del
instrumento MODIS del satélite TERRA. Imagen tomada en: <http:/
modis-atmos.gsfc.nasa.gov>.
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Figura 7. Evolucion temporal del espesor 6ptico de aerosoles en 440 nm: a)
Estacion de Buenos Aires; y b) Estacion de Cordoba (R. Argentina).
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Figura 8. Coeficiente de Angstrém versus el espesor éptico de aerosoles en 440
nm: a) Estacién de Buenos Aires; y b) Estacion de Cordoba (R. Argentina).
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Figura 12. Retrotrayectorias realizadas con el modelo HYSPLIT de NOAA para las
estaciones de Buenos Aires (arriba) y de Cérdoba (abajo).
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CONCLUSIONES

i) Se puso en evidencia la existencia de dos eventos combinados de aero-
soles del tipo de quema de biomasa: Uno local y otro de transporte.

ii) Las caracteristicas de los aerosoles presentes son:
— Espesor 6ptico de aerosoles: Mayores a 0,2 para 440 nm.

— Distribucién en tamario de los aerosoles: Predomina el primer modo
(aerosoles con radio medio menor a 1 um).

— Importante higroscopia de los aerosoles: Aumento del espesor
optico por la presencia de vapor de agua.

— SSA: Con dependencia negativa de la longitud de onda por la alta
concentracién de carbono producido en la combustion de biomasa.

iii) Con todos estos datos y andlisis se puede concluir que los aerosoles
medidos en las estaciones de AERONET de Buenos Aires (CEILAP-BA) vy
Cérdoba (Cordoba-CETT), transportados por los vientos desde el Norte de
Argentina, Paraguay, Brasil y Bolivia, presentan caracteristicas tipicas de ser
producidos por quema de biomasa.
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Resumen: El objetivo principal del este trabajo fue determinar niveles de bioa-
cumulacién de metales pesados y presencia de Al en tejidos y fluidos corporales
de escolares en la zona de Mixquiahuala en el Valle del Mezquital (Méjico). Para
ello se realizo una caracterizacién sociodemogréfica de la poblacion expuesta y
una evaluacion de concentraciones de Cd, Cr, Pb y Al en cabellos, unas, orina
y saliva mediante un estudio de corte transversal. Participaron un total de 656
escolares entre 6 y 10 anos (15.7% de la poblacion total) divididos en dos zonas
escolares (zona 70 y zona 97). Se consideraron como criterios de exclusién
malformaciones congénitas, padecimientos y tratamientos inmunosupresores y
menos de 5 afios de residencia en la localidad. Se obtuvieron datos de distribucion,
piramide poblacional, tasa de crecimiento, natalidad, morbilidad, mortalidad,
entre otros. Los resultados de los analisis de metales arrojaron presencia de Cr
y Cd en practicamente todos los fluidos v tejidos, méas elevados en los nifios de
la zona escolar 97 que en la zona 70, ello asociado a la mayor proximidad a
las méargenes del rio Tula, fuente de contaminacién principal. La presencia de
Pb y Al solo fue detectada en cabellos y ufias, mas elevados en zona 70 que
en zona 97. Este estudio sienta las bases para establecer criterios de vigilancia
epidemiolédgica y ambiental para esta zona de Méjico.

Palabras clave: Contaminaciéon humana, Fluidos corporales, Metales
toxicos, Escolares, Aguas residuales.

Heavy metal bioaccumulation in the scholar students
of the village of Mixquihuala, Mexquital Valley, Mexico

Abstract: To determine levels of weave heavy metal bioaccumulation
and corporal fluids of students in the zone of Mixquiahuala in the Valley
of the Mezquital, Mexico, has been the central objective of this work. A
sociodemographic characterization of the exhibited population and an
evaluation of concentrations of Cd, Cr, Pb and Al in hair, nails, urine and
saliva were realized using a cross-section study. A total of 656 students
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between 6-10 years old (15.7 % of the total population) divided in two
school zones (70 zone and zone 97) participated in the screening. Congenital
malformations, immunosuppressive sufferings and treatments, and less
than five vears of residence in the zone studied were taken as criteria of
exclusion. Data of spatial distribution, population pyramid, and rate of
growth, natality, morbidity, and mortality were obtained, among others.
Results of the metal analyses indicated presence of Cr and Cd, in practi-
cally all the fluids and tissues, higher in the children of the school zone 97
than in zone 70, associated this to the closer proximity to the banks of the
Tula river, main source of contamination. Higher contents of Pb and Al
were detected in hairs and nails from zone 70 than in zone 97. This study
can be considered basic to establish environmental and epidemiological
criteria for later and deeper monitoring of this Mexican area.

Key words: Corporals fluids, heavy metals, scholars, waste water, human
contamination.

INTRODUCCION

La Presa de Endho es considerada receptor y reservorio de las aguas
residuales del Valle de México. El uso de estas aguas residuales para riego
agricola es el medio de contaminacién por metales pesados, favoreciendo la
absorcién de éstos por los productos agricolas (Maples 1990; Lucho et al.
2005). La exposicion e intoxicacion por metales constituye un problema de
salud publica, principalmente en la poblacién de mayor riesgo (como son
los nifios menores de 10 afios, dada la extrema susceptibilidad funcional y
estructural durante ese ciclo vital). La carga corporal de Pb, por ejemplo, se
asocia con un amplio espectro de efectos adversos en la salud infantil; se ha
evidenciado que los nifios menores de 10 afios captan méas Pb a través de
los aparatos respiratorio y digestivo y que retienen mayor proporciéon del Pb
absorbido. Bressler et al. (2004) mencionaron que tanto el transportador del
Fe a nivel intestinal como su receptor lo son también para el Pb y que las dietas
deficientes en Fe ocasionan un aumento en la absorcion de este metal; si los
requerimientos de Fe en el sujeto son deficientes se favorece el transporte del
Pb; concluyeron que dietas ricas en Fe protegen del envenenamiento con Pb.

La Oganizacion Mundial de la Salud (O.M.S.) advirtié que méas de 120
millones de personas estan expuestas a la intoxicacion por metales toxicos;
de éstas, un 13 % de los casos presentaran retraso leve en la infancia. En
Méjico algunos investigadores (Meneses 2003) sefialaron como grupos de
riesgo los que utilizan utensilios de cocina de barro vidriado, los expuestos a
contaminacioén atmosférica provocada por el uso de combustibles con aditivos
de Pb, trabajadores en fabricas de baterias y pigmentos, y consumidores de
alimentos enlatados, entre otros.

El mayor reciclaje de desechos de aguas en Méjico se realiza en los distritos
de riego del Valle del Mezquital (DR03 y DR100, esto es, en Tula y Alfajayucan
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respectivamente), pertenecientes al Estado de Hidalgo (Cortés y Romero 1993,
Lucho et al. 2005). Vazquez y Alarcén (2001) indicaron que en el Valle del Mez-
quital se producen cultivos y forrajes (maiz, trigo, frijol y alfalfa, como principales);
que las concentraciones de metales encontradas en el agua de riego son maés
elevados que los permitidos por la Norma Oficial Mexicana (N.O.M. 1996). De
igual forma cuantificaron en alfalfa concentraciones de Pb, Niy Cr, siendo éstas
superiores a los considerados como normales para el tejido vegetal.

Es factible que haya un impacto en la salud de la poblacién consumidora
de productos agricolas de la zona, siendo la poblacion escolar donde los
danos pueden hacerse méas perceptibles y con mayores consecuencias en
procesos de crecimiento, desarrollo y madurez sicomotriz. Se considera que
existe intoxicacion por Pb en nifios (més vulnerables) dado que en dicho Valle
se presentan niveles de Pb que alcanzan 10 mg Pb L'! (Azcona et al. 2000).
Por tanto, se considera que la poblacién escolar de Mixquiahuala (Estado de
Hidalgo, Méjico) estd sometida a alto riesgo, ya que 5 escuelas de la zona
escolar 70 se encuentran a escasos 100 m del canal de desagtiie y 4 escuelas
de la misma zona a unos 600 m del rio Tula. Ademaés la zona escolar 97
presenta 4 escuelas ubicadas a menos de 200 m del mismo rio.

Por todo ello, el objetivo central de este estudio fue caracterizar, evaluar
y determinar los niveles de bioacumulacién de metales pesados en tejidos
y fluidos corporales de escolares entre 6-10 afios de la comunidad de Mix-
quiahuala que permitan, a corto plazo, realizar valoraciones preliminares de
riesgo y determinar el dafio a la salud.

MATERIAL Y METODOS

El municipio de Mixquiahuala se encuentra a 67 km de Pachuca (capital
del Estado de Hidalgo; coordenadas 20° 13’ 52” de latitud Ny 99° 12° 47~
de longitud O, Méjico) y a una altura de 2100 m s. n. m.; tiene una extension
territorial de 138,10 km?.

El Municipio presenta un clima semiseco templado. La temperatura anual
promedio en el municipio es de 17 °C temperatura promedio mensual de 14
°C en los meses de Diciembre y Enero (meses mas frios del afio) y 20 °C para
el mes de Mayo (que registra las temperaturas mas altas). La precipitaciéon
anual promedio es de 509 mm ano’!, siendo los meses de Junio y Julio los
de mayor precipitaciéon y los de Febrero y Diciembre los de menor.

Por su hidrografia se encuentra posicionado en la regién del Panuco,
cuenca del rio Moctezuma. Es atravesado en su parte Norte por el rio Tula
y la Sur por el canal de aguas negras provenientes de la presa de Endho. La
distancia que separa el municipio de la presa de Endho es de 20 km; por lo
que se encuentra dentro de los parametros establecidos por Corey y Galvao
(1987) que consideran una poblacién de riesgo aquella situada dentro de un
radio de 1 a 25 km de la fuente.
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Mixquiahuala es eminentemente agricola, siendo la principal fuente de
ingresos para los pobladores; posee el ejido comunal mas grande de Méjico
(78,53 km?).

El municipio de Mixquiahuala cuenta con 11 localidades y una poblaciéon
total de 35065 habitantes; méas de la mitad de la poblacién son mujeres (52,4
%). Las variaciones de la poblaciéon por rangos de edades y en el periodo
comprendido de 2000-2006 se exponen en la Tabla 1 (<www.elocal.gob.
mx/work/templates/enciclo/hidalgo>; Febrero 2006). Cuenta con un total
de poblacién escolar, de 1° a 5° afo (6-10 afios de edad), de 4164 escolares;
de éstos 2103 son nifos y 2061 nifias.

Se seleccionaron 23 escuelas primarias del municipio Mixquiahuala divididas
en dos zonas escolares: 70 y 97. Se realizd un estudio de corte transversal
en muestras de escolares seleccionados entre 6 y 10 afios con factores de
exposicidn presentes en su medio. El tamafio de muestra (Tabla 2) se tom6 a
partir del criterio de célculo establecido por Miinch (1998) y Tamayo y Tamayo
(1998). La seleccion de la poblacion se realizd segun los criterios de inclusion
de escolares (6 a 10 afios de edad); y como factores de riesgo para intoxica-
cion por metales la ingesta de agua y alimentos cultivados y procesados en el
medio considerado, el consumo de alimentos procesados en utensilios de barro
vidriado, el contacto con pinturas con base de Pb o en juguetes, entre otros.

Tabla 1. Variacion de la poblacion de Mixquiahuala (Méjico) por rangos de edad
(afios 2000-2006).

Rango de edad (afios) 2000 2001 2002 2003 2004 2005 2006
0-14 12417 | 12188 11944 11689 11425 11155 10880
15-59 20980 | 21264 21543 21813 22071 22317 22554
60 6 mas 2319 2386 2456 2528 2604 2684 2766

Tabla 2. Zonas escolares 97 y 70 (escolares de 6-10 arfios) de Mixquiahuala (Méjico),
indicando tamanos de poblacién (Np) y de muestras (Nm).

ZONAS TOTAL TOTAL [ o nee| TOTAL | TOTAL | TOTAL
(con total POBLACION (Np) HOMBRES (Npm) MUESTRAS (Nmbh) (Nmm)
de escuelas) P (Nph) P (Nm) HOMBRES | MUJERES
(ZI%I;IA 97 2536 1256 1280 334 166 168
(ZSI)VA 70 1628 847 781 322 167 155
TOTALES 4164 2103 2061 656 333 323

Se obtuvieron los permisos y anuencias de organismos oficiales de la Dele-
gacion Hidalgo: Comité de Bioética del Instituto Mexicano del Seguro Social
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(IMSS), Comision Estatal de Los Derechos Humanos en Hidalgo v Jurisdiccion
del municipio de Mixquiahuala de Juarez y de la Secretaria de Salud.

Se realizé el estudio sensorial en el municipio, se definieron las vias de
comunicacion, ubicacién geogréfica, distribucién urbana, periurbana, subur-
bana y rural, y las caracteristicas técnicas de los sistemas de riegos (canales y
canaletas, proporcion de areas regadas por inundacion, escorrentias, repre-
sas, entre otros). Para las actividades agricolas de la zona se consideraron
los lugares de concentracién de la poblacion y actividades cotidianas. Para
la planeacion de las visitas se consigui6 la recopilacién de la informacion
sociodemogréfica a través de los registros civiles y los diagnésticos de salud.

La estimacion de la exposicion se realizd por estudio de los desplazamientos
de los téxicos en el medio ambiente, desde el punto donde se emiten hasta
el lugar en que contactan las poblaciones. La comprobacion de que en un
sitio estan ocurriendo exposiciones efectivas se basa rn la determinacién del
toxico (o sus manifestaciones) en los organismos expuestos y la presencia del
toxico en el punto de contacto entre el medio y las poblaciones de interés.

Se describieron y seleccionaron las rutas relevantes de exposicion y
el célculo de la dosis suministrada por cada ruta. Se disefié una cédula de
encuesta (historia clinica) para buscar pruebas o indicios de alteraciones
sistémicas y a 6rganos blandos por elementos como el Cd, Cr y Pb. Se
disen6 el sistema de codificaciéon de muestras biologicas por participantes,
garantizando la discrecion y confidencialidad en los resultados y el formato
de consentimiento validamente informado. A las madres de los escolares se
les aplicé la encuesta que recogi6 las siguientes variables: Identificacion del
participante; habitos y costumbres; antecedentes hereditarios y patolégicos;
esfera psicologica; signos vitales y somatometria.

Como criterios de exclusion se tuvo en cuenta nifios que presenten malfor-
maciones congénitas, padecimientos inmunosupresivos o tratamientos y que
tuvieran menos de 5 afios de residencia en la municipalidad. Como criterio
de eliminacién se consideraron los casos que presentaron por cambio de
residencia, muerte o negacion de la madre a la toma de muestras en los nifios.

Se procesaron los grupos de encuestas para conformar un criterio de
validaciéon y seleccion de escolares y conformar expedientes para su segui-
miento posterior. Se evalud la relacién entre los resultados en la determina-
cién metales en los sistemas agua-suelo-cultivos que indicaron el grado de
bioacumulacién en las zonas obtenidos de estudios previos (Maples 1990;
Lucho et al. 2005; Prieto et al. 2005). Posteriormente al estudio de riesgo
para la salud se realiz6 la recoleccién de muestras:

a) Orina: De 24 horas (con restriccion de liquidos a partir de la tarde del dia
anterior), en frascos de polietileno con 0,5 mL de acido nitrico concentrado
como preservante. Hasta el momento de efectuar el anélisis las muestras se
conservaron refrigeradas. Fueron digeridas (10 mL de muestra) en horno de
microondas modelo Marx 5 con adiciéon de 10 mL de HNO, concentrado
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y en condiciones de 1200 W, presion de 150 psi, temperatura de 210 °C
durante 10 min (Gonzalez et al. 1997; Rosell 1999; Dietz 2000). Los liquidos
de la digestion, una vez frios, se aforaron a 50 mL con agua desionizada y se
guardaron en frigorifico hasta las determinacion de los metales.

b) Cabellos: Lavados previamente y cortados en el momento de la toma,
posteriormente pesados en rangos entre 0,05 a 0,20 g, dependiendo de la
cantidad que se logré obtener por cada individuo. Se digirieron en horno
de microondas con adicién de 5 mL de HNO, (condiciones similares a las
descritas).

c) Saliva (sialoquimica): En condiciones no estimuladas (Gonzalez et al.
1997), colectadas entre las 9 y 11 h de la mariana en tubos de polipropileno.
A los sujetos se les indico lavarse los dientes normalmente, no ingerir bebidas
ni alimentos 2 h antes de la coleccién salival. Se obtuvieron por expectoracion
de acuerdo al método propuesto por Tenuovo (1989). Fueron igualmente
procesadas por digestion en microonda.

d) Urias: Cortadas en el momento; se procesaron por digestién en horno
microonda.

Una vez digeridas las muestras se les determiné el contenido de metales (Cd,
Cr, Pb y Al) por espectrofotometria de emisién atémica con plasma acoplado
inductivamente (ICP) en un equipo Perkin-Elmer (modelo Optima 3000). La
exactitud de los métodos de analisis fue comprobada mediante la evaluacion
de muestras similares de participantes (controles negativos, supuestamente
no expuestos a la contaminacién por metales) tomadas en otro territorio
(Municipios de Pachuca y Tulancingo). Se valoraron los criterios estadisticos
de medias y porcentaje de desviacion estandar (DRE) o de coeficiente de
variacion (CV), considerandose que todos los valores de porcentajes de DRE
o CV <10 son aceptables.

RESULTADOS

Los valores promedios encontrados por cada uno de los metales evaluados
en los distintos fluidos y tejidos corporales muestreados por cada una de las
dos zonas escolares se recogen en la Tabla 3. Se hace notar que los tamarios
de muestras (Nm) fueron similares para ambas zonas escolares (334 y 322
alumnos respectivamente), lo cual hace comparables los andlisis e interpre-
taciones que se hagan.

Se aprecié un incremento importante en la tasa de mortalidad infantil que
tuvo lugar entre los afios 2000-2002. Se produjo un incremento desde 10,6
por mil en 1999 a 20,9 por mil en el afio 2000 y hasta el 30,0 por mil en el
2001. Estos datos indican la importancia de este estudio y su correlacién con
las afectaciones a la salud que puedan estar asociadas a la bioacumulacién
de metales pesados en la poblacién escolar.
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Tabla 3. Resultados promedios de los analisis de metales en fluidos y tejidos corpo-
rales por zonas escolares y zona testigo (Méjico).

Resultados medios (mg/L o mg/kg; CV, %
ZONA TESTIGO (n = 232) Cadmio Cromo Plomo Aluminio
ORINA (mg/L) <0,024¢ <0,002° <0,002: <0,009:
SALIVA (mg/L) <0,024¢ <0,002° <0,002: <0,009:
CABELLO (mg/kg) <0,024¢ <0,002° <0,002: <0,009:
UNAS (mg/kg) <0,024¢ 0,004* (12,25) <0,002: 0,010°(16,22)
ZONA 97 (n = 334) Cadmio Cromo Plomo Aluminio
ORINA (mg/L) 0,0572(5.42) 0,024 (8,05) <0.002: <0,009°
SALIVA (mg/L) 0,064" (2,36) 0,021 (11,00) <0,002: <0,009°
CABELLO (mg/kg) 0,039° (4,04) 0,008 (12,16) 0,032"(3,80) <0,009:
UNAS (mg/kg) <0,024¢ 0,004"(10,27) 0,008 (9,72) 0,014° (6,06)
ZONA 70 (n = 322) Cadmio Cromo Plomo Aluminio
ORINA (mg/L) 0,041:(5,86) 0,011*(5,33) <0,002: <0,009:
SALIVA (mg/L) 0,048:(3,51) 0,014 (6,21) <0,002: <0,009:
CABELLO (mg/kg) 0,049:(3.73) 0,011*(4.,86) 0,054¢ (4,12) <0.009:
UNAS (mg/kg) <0,024¢ 0,009°(3,29) 0,050¢ (4,65) 0,032 (4,15)

Nota: En columnas (para un mismo elemento) letras diferentes indican diferencias significativas (p <0,05).
Limites de deteccion experimentales: Cd <0,024; Cr <0,002; Pb <0,002 y Al <0,009.

DISCUSION

1. Cromo

Con respecto a la bioacumulacién de los metales evaluados, destaca que
el Cr estuvo presente en todos los fluidos y tejidos valorados en ambas zonas.
En la zona 97 resultaron casi dos veces mayores en los fluidos de orina y
saliva que en la zona 70. Esto puede estar asociado a que la zona 97 esta
mas proxima a las riveras del rio Tula (area de mayor contaminacion). Sin
embargo, en los tejidos de cabellos y ufias fueron mayores casi dos veces en
para la zona 70 que en la zona 97. Comparados estos resultados con los
obtenidos en los testigos se puede decir que son de 5 a 10 veces mas elevadas
las concentraciones de Cr.

Ello se corresponde con lo sefialado por otros autores (Gonzélez et al.
1997, <www.alfinal.comySalud/cromo.shtml>; Febrero 2007) que indicaron
que el Cr esta presente en cabellos de nifios y jévenes como una referen-
cia a la fortaleza de los mismos. Por otro lado no se puede definir que las
concentraciones encontradas resulten elevadas o dafiinas, toda vez que
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se conoce también que el Cr es un mineral indispensable, sobre todo para
todas aquellas personas que padecen de diabetes o arteriosclerosis, asi como
elevadas cifras de triglicéridos y colesterol (<http;/asesorianutricional.com.
ar/oligoelementos.htm>; Mayo 2007).

También se puede indicar que los contenidos promedios de Cr en orina
y saliva encontrados para la zona escolar 97 (0,024 mg Cr L' y 0,021 mg
Cr L) no se consideran excesivos en opinién de algunos autores (Rinerhart
y Gad 1986); sin embargo, debe indicarse que los valores de Cr variaron en
fluidos de orina y saliva desde <0,024 a 0,072 mg Cr L.

Se ha reportado que los nifios que viven cerca de sitios con desechos
donde existe Cr pueden estar expuestos a cantidades ambientales més altas
de Cr al respirar aire, tocar tierra o comer alimentos contaminados con dicha
tierra (ATSDR 2000). Los nifios de 5 afios de edad (o menos) que viven en
areas contaminadas tienen niveles de Cr mas altos en la orina o en saliva,
que los adultos y nifios que viven fuera de estas areas. Muy pocos estudios
han investigado como el Cr puede afectar a los nifios y, aunque se sabe que
los nifios necesitan pequenas cantidades de Cr(lll) para mantener un nivel
de crecimiento y desarrollo normal, es probable que los efectos observados
en nifios expuestos a altas cantidades de Cr sean similares a los observados
en adultos. No se sabe con certeza si los nifios difieren de los adultos en su
susceptibilidad al Cr.

Tampoco se sabe si la exposicion al Cr producira defectos de nacimiento
u otros efectos sobre el desarrollo en seres humanos. En animales expues-
tos a Cr(VI) si se han observado defectos de nacimiento (ASTDR 2000:;
Bukhart 2000). En crias recién nacidas de animales que ingirieron Cr(VI) se
han observado deformidades del esqueleto, alteraciones en el desarrollo del
sistema reproductivo y hasta la muerte (Bukhart 2000). Se necesitan estudios
adicionales en animales para determinar si la exposicion al Cr(Ill) produce
defectos de nacimiento en humanos.

Con referencia a los niveles de Cr en ufias no se encontraron diferencias
significativas con el grupo de control. Sélo para el Cr en cabellos, pero no
entre las zonas 70 y 97.

2. Cadmio

Con relacién a los resultados de Cd se puede decir que los niveles en
sangre indican exposicién reciente a Cd; por su parte, los niveles en la orina
indican tanto exposiciéon reciente como pasada. Los exédmenes de Cd en
orina pueden detectar, incluso, dafio a los rifiones. No se sabe con certeza si
los exdmenes para medir Cd en pelo o en ufias son del todo confiables o no
(<www.atsdr.cdc.goves/toxfaqs/es_tfactss. html>; Junio 2007).

Por otra parte el Cd no pasa facilmente de la mujer prefiada al feto,
aunque una cierta porciéon puede cruzar la placenta y, ademas, puede llegar
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a encontrarse en la leche materna. En crias de animales expuestos a altos
niveles de Cd durante la prefiez se observaron cambios de comportamiento
y en la capacidad de aprendizaje. El Cd también puede perjudicar el peso
al nacimiento y el esqueleto de animales en desarrollo (<www.atsdr.cdc.
gov/es/toxfaqgs/es>; Junio 2007). Aunque nada de esto ha sido evaluado en
seres humanos este estudio puede sentar bases para los inicios de este tipo
de evaluaciones. Otro estudio similar se realizd en nifios de 3 a 11 afios
habitando las proximidades del rio Pilcomayo en Bolivia (<www.google.com/
searchg=cache:oNE2tmhTRhEJ>; Junio 2007).

Los resultados de Cd en orina y saliva resultaron mas elevados en los
nifos de la zona escolar 97 que en la zona 70 (mas proximos al rio Tula).
Esto se corresponde con lo reportado por Vazquez y et al. (2001), quienes
sefialaron que los niveles medios de Cd encontrados en las aguas, suelos y
cultivos en la zona de Mixquihuala acumulados anualmente en el suelo de la
region es de 0,38 a 0,64 kg Cd ha! (considerada alta acumulacién), dada
la antigliedad del uso de aguas negras para riego. Esta puede ser la causa
de los mayores niveles encontrados en los escolares, dado que estos mismo
autores (Vazquez et al. 2001), sefialaron la alta movilidad de las formas de
Cd de las aguas al suelo y cultivos.

En general los resultados encontrados difieren significativamente del grupo
control, por lo que debe prestarse primordial atencién a los niveles encontra-
dos en fluidos corporales y tejidos de los escolares, debiéndose monitorear
sistematicamente para los correctos diagnoésticos de pacientes con trastornos
renales en edades tempranas.

3. Aluminio

Los valores de Al que se encontraron fueron absolutamente normales y
dentro de niveles permisibles y comparables con los de los controles negati-
vos. Como dato interesante solo fue encontrado en unas y, principalmente,
en las del sexo masculino.

4. Plomo

Con respecto a los niveles de Pb encontrados debe indicarse que solo fue
apreciado como bioacumulado en tejidos de cabellos y ufias. Es interesante
destacar que algunos tintes para oscurecer los cabellos suelen contener Pb
y, aunque esto puede ser una posibilidad potencial de su presencia, debe
sefialarse que en las encuesta se tuvo en consideracién que los participantes
no hubieran utilizado tintes en tratamientos capilares, al menos, dos meses
anteriores a la toma de muestras.

La intoxicacion por Pb puede llegar a provocar la muerte. Recientemente
se pudo conocer (Agencia EFE, El Universal, Viena, 29 de Agosto de 2007)
que el Pb encontrado en los cabellos de Beethoven provenia de las medicinas
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que tomaba para tratar su pulmonia y que ésta fue, en parte, la causa de
su muerte (<www.eluniversal.com.mx/notas/44578.html>); el estudio fue
realizado por el médico forense vienés Christian REITER, en cooperacion
con el Instituto de Edafologia de Viena (Austria). Los cabellos constituyen
una especie de regla en el tiempo, pues permiten una visiéon médica de los
tltimos 400 dias de su vida. Asi, entre otras cosas, se pudo determinar que la

intoxicaciéon con Pb comenzé 111 dias antes de la fecha de su fallecimiento
en Viena (26 de Marzo de 1827).

Debe destacarse que los niveles de Pb en cabellos y ufias fueron mucho
maés elevados para la zona escolar 70 (mas alejada de las riveras del rio
Tula); en esta zona escolar se ha observado los mas bajos rendimientos en
los escolares. Una encuesta reciente en los EE.UU. De Norteamérica mostrd
que un 70 % de los nifios con retraso escolar presentan una intoxicaciéon por
Pb superior a la media (<www.casapia.com/Paginacast/Paginas/Paginasde-
menus/htm>; Junio 2007).

Un estudio del INSERM (Sctrick 1992) realizado en Francia (Septiembre
1992) puso en evidencia que, durante el embarazo, los bebés no estén a salvo
de una eventual intoxicacion por Pb; se hizo un seguimiento de nifios hasta
su escolarizaciéon (analizando los contenidos de Pb de los cabellos de 110
mujeres y sus nifios al nacer) y se encontrd correlacion significativa entre el
nivel de Pb de los cabellos de los nacidos y retraso en la escolarizaciéon (con
relacién a los que el nivel de intoxicacion fue bajo). Por otro lado, uno de
cada 9 nifios norteamericanos menores de 6 aflos muestra tasas elevadas
de Pb en el organismo.

La erradicacion o tratamiento de estos metales pesados en un medio debe
involucrar la eliminacion de la fuente de metal pesado; pero si no se realiza,
o ya se ha producido la contaminacién humana, al menos deben tratarse los
pacientes con agentes quelantes.

CONCLUSIONES

Consecuentemente, se encontré relacion significativa entre los resultados
obtenidos en estudios previos sobre acumulacién de metales en aguas, suelos
y cultivos en Mixquiahuala vy los niveles de ciertos metales (Cd, Cr y Pb, pero
no asi con los de Al) encontrados en fluidos corporales v tejidos en escolares
de 6-10 afios del citado municipio mejicano. Ello deberia mover a que se
establezcan criterios de vigilancia epidemioldgica y ambiental en esta zona,
realizandose seguimientos sistematicos a patologias (por ejemplo, renales),
retrasos escolares, autismo u otras manifestaciones de anormalidad.
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Resumen: El uso indiscriminado de pesticidas sin un cuidado adecuado
ha contribuido a la degradacién del medio ambiente y el aumento en el
contaminacion de los organismos vivos. Existen numerosos ejemplos que
demuestran la presencia de plaguicidas en los cuerpos de agua poniendo en
riesgo su potabilidad y la capacidad de sostener la vida acuatica. Brasil ha
emergido como uno de los mayores consumidores de plaguicidas en América
Latina, especialmente el Estado de Sao Paulo donde el cultivo de la cafia de
azlcar aparece como el principal consumidor de estos productos. Debido a
la aplicacion extensiva del herbicida atrazina como agente de control de pla-
gas de la cafia de azlcar frecuentemente se ha detectado en los suelos vy las
aguas superficiales y subterraneas. Se realizaron varios estudios en el Estado
de Sao Paulo, donde la vulnerabilidad de los acuiferos es critica en las zonas
sembradas con cafia de az(car, para evaluar el nivel de contaminacién por
atrazina, en particular, en las zonas de recarga del sistema Acuifero Guarani.
Entre las técnicas para la descontaminacion de este herbicida se puede citar la
biorremediacion y fitorremediacion, que pueden alcanzar una eliminacion del
40 al 60 % del contaminate. Es esencial mantener la vigilancia y la bisqueda
de técnicas alternativas para el cultivo con miras a la preservacion de los
recursos naturales.

Palabras clave: Pesticidas; Contaminacion edafica; Remediacion de suelos.

Sugar-cane cultivation and water and soil contamination by atrazine
in Sao Paulo State, Brazil

Abstract: The indiscriminate use of pesticides, without adequate care,
has contributed to environmental degradation and also to increase the
contamination and in some cases the poisoning of living organisms. There
are numerous examples demonstrating the occurrence of pesticides in the
water, compromising their drinkability and the ability to support aquatic
life. Brazil has emerged as one of the largest consumers of pesticides in
Latin America, particularly SGo Paulo State, where the cultivation of sugar
cane appears as the main consumer of these products. Due to the extensive
application of the atrazine as a controlling agent of weeds in sugar cane,
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this compound has been frequently detected in soils and surface water
and groundwater. In the State of SGo Paulo, where the vulnerability of
aquifers is critical in the sugar cane plantation areas, several studies were
conducted to evaluate the level of contamination by atrazine, especially
in the Guarani Aquifer System recharge areas. Among the techniques for
this pollutant decontamination is cited the bioremediation and phytore-
mediation, which comes to reach from 40 to 60 % remouval. It is essential
to maintain the monitoring and the research for alternative techniques for
cultivation, aiming at the preservation of natural resources.

Key words: Pesticides, contamination, bioremediation.

1. INTRODUCAO

Desde os primoérdios de seu desenvolvimento o Brasil apresenta uma ligacdo
muito importante com a agricultura e esta com o mercado internacional,
sendo o pais um dos maiores exportadores de “commodities” agricolas e o
maior produtor mundial de cana-de-actcar.

A producéo agricola brasileira possui grande potencial de crescimento e
competitividade no mercado internacional devido a ampla disponibilidade
de areas agricultaveis, disponibilidade de agua, clima favoravel, elevado nivel
tecnologico nas agroindustrias e demanda mundial por alimentos em cres-
cimento, permitindo a expansao da producao de maneira rapida e a baixos
custos econdmicos (Vidal et al. 2006; Miranda et al. 2007).

Assim como qualquer tipo de atividade antrépica, a agricultura produz
alteracdes ambientais decorrentes de modificacées da cobertura natural,
substituicao de uma vegetacao por outra, alteracdo no manejo do solo e
da agua, e modificacdo dos fluxos de massa e energia. Apesar de constituir
um dos principais componentes da economia mundial esta préatica con-
tribui de forma cada vez mais acentuada para a degradacdo da qualidade
da agua através da liberacao, mesmo que indireta, de poluentes, como
pesticidas, fertilizantes, adubo animal e outras fontes de matéria organica
e inorganica.

Muitos destes compostos atingem fontes de agua superficial e subterranea
durante o processo de escoamento e lixiviacdo (Marques et al. 2007), com-
prometendo sua qualidade. Além disso, provocam consequéncias negativas
sobre a fauna e flora aquatica, a qualidade das aguas captadas com finalidade
de abastecimento e a satde da populacdo, devido as intoxicacdes sofridas
pelos agricultores durante a aplicacao desses produtos ou através do consumo
de alimentos contaminados.

No Brasil, o cultivo de cana-de-aclicar constitui o sistema agroindustrial
mais antigo, estando ligado aos principais eventos de sua formacao histérica
(Farina e Zylbersztajn 1998) De forma geral, trata-se de um setor altamente
dependente de recursos naturais, principalmente agua e solo e que esta
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instalado em areas econémica e socialmente importantes do pais. Diferencia-
se dos demais paises do mundo principalmente em relacao a sua escala de
producdo, a posicao de destaque que essa cultura apresenta em relacéo a
outras quanto a area de plantio, ao valor da producéo e a producdo em larga
escala do &lcool, sendo este um combustivel renovavel com potencial para
substituir a gasolina no Brasil (Piacente 2005).

A indstria sucroalcooleira, apesar de ser economicamente muito impor-
tante para o pais, contribuindo para o crescimento do PIB brasileiro, tem
sido muito relacionada a questbes de degradacdo da qualidade ambiental,
destacando-se a contaminacéo de solos e aguas devido ao uso de pesticidas,
seja pela sua utilizacao intensiva, ou por derrames acidentais ou intencionais
que ocorrem durante seu manuseamento. Esses compostos sao aplicados com
a finalidade de melhorar a produtividade agricola. Entretanto muitos deles
sao considerados perigosos para animais e plantas e, quando utilizados em
quantidades massivas podem persistir no ambiente por muito tempo.

Dentro da classe dos pesticidas encontra-se a atrazina, um herbicida
mundialmente usado no controle de plantas infestantes de diversas culturas
agricolas, como a cana-de-acucar. A intensa utilizacdo da atrazina e seus
metabdlitos nos UGltimos trinta anos fez com que esta fosse frequentemente
detectada nos ecossistemas, causando diversos danos a saide humana e ao
meio ambiente, devido ao seu potencial carcinogénico e efeitos ecotoxico-
l6gicos (Khouri 2007).

Em vista disso, pretende-se abordar neste trabalho técnicas e estratégias
que tem sido aplicadas e desenvolvidas com a finalidade de tratamento,
remocao e degradacio eficientes da atrazina em solos e aguas, visando a
descontaminacao desses ambientes.

2. REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1. O setor sucroalcooleiro no Brasil

Sendo uma das mais antigas culturas da humanidade, a cana-de-actcar
esta presente na economia brasileira desde o comeco de sua colonizacao.
Nesse tipo de cultivo todos os subprodutos provenientes sao aproveitados,
visto que a cana-de-acucar é totalmente renovavel e gera divisas para o pais
através da producao do acucar, do alcool anidro (aditivo para a gasolina) e
do alcool hidratado. Além disso, apresenta-se como uma fonte alternativa
de energia através da queima do bagaco, permite a producao de plastico
biodegradavel-polihidroxibutirato (PHB) e seus residuos podem ser utilizados
na lavoura como insumos de fertilizacdo (Ortega Filho 2003).

O Brasil &€ o maior produtor de cana-de-actiicar no mundo (IBGE 2006) e
lider mundial em competitividade no setor sucroalcooleiro, com maiores niveis
de produtividade, rendimento e menores custos de producéo (Vidal et al. 2006).
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Isso ocorre devido ao clima, topografia e qualidade dos solos favoraveis a
esse tipo de cultivo, a disponibilidade de &gua, ao elevado nivel tecnolégico
existente nas praticas agricolas e a grande demanda pela energia proveniente
de recursos naturais renovaveis.

A cana-de-acucar é cultivada em todo o territério brasileiro. No entanto, a
producio esta concentrada no Centro-Sul e Nordeste (Tabela 1), o que confere
ao Brasil a possibilidade de produzir e abastecer o mercado com acucar e
alcool ao longo de todo o ano, pois as safras das duas regides ocorrem em
épocas distintas, de Setembro a Marco no Centro-Sul e de Maio a Dezembro
no Nordeste (Vidal et al. 2006). Neste contexto destaca-se o estado de Sao
Paulo, como responsavel por cerca de 60 % de toda a producéo de cana-de-
acUcar do pais. Esse papel é facilitado pela disponibilidade de capital, pela
proximidade do maior centro consumidor do pais (a regido metropolitana
de Sao Paulo), a facilidade de acesso aos portos usados para exportacao do
acucar e do alcool e, mais recentemente, da possibilidade de atuacao no
mercado de co-geracdo de energia elétrica.

Além disso, o Brasil destaca-se por ser o maior produtor e exportador de
acucar e etanol derivado da cana-de-a¢car do mundo. Na safra de 2007,/2008
as usinas brasileiras processaram aproximadamente 31 milhoes de toneladas
de actcar e 22,5 milhdes de metros cubicos de etanol (Tabela 2), gerando
divisas com a exportacao desses subprodutos que atingiram US$ 7,2 bilhdes
no ano de 2008 (UNICA 2009), criando milhares de empregos diretos e
indiretos. Por isso tudo e somando-se a grande valorizacao do preco do
alcool no mercado internacional e devido também a possibilidade do etanol
se tornar um combustivel mundial frente a um possivel colapso dos recursos
petroliferos, as plantacées de cana-de-actcar tém aumentado em alguns
estados do pais, especialmente em Sao Paulo. Segundo o Instituto Nacional
de Pesquisas Espaciais (INPE) observou-se em Sao Paulo um aumento de
aproximadamente 12 % da safra anterior para a atual, que conta em 2009
com uma area de 4,45 milhoes de hectares disponiveis para colheita de cana-
de-acUcar, correspondendo a cerca de 20 % da area ocupada com agricultura

(Aguiar et al. 2009).

Tabela 1. Producao anual de cana-de-acticar no Brasil.

Local Producédo de cana-de-agtcar (toneladas)
04/05 05/06 06/07 07/08
Sao Paulo 230.280.444 243.767.347 263.870.142 296.313.957
Regiao Centro-Sul 328.697.362 337.714.418 372.285.061 431.184.748
Regiao Norte-Nordeste 57.392.755 49.727.458 53.250.700 64.609.676
Brasil 386.090.117 387.441.876 425.535.761 495.794.424

Fonte: Adaptado de UNICA (2009).
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Tabela 2. Producao anual de agtcar e etanol no Brasil.

Local Producdo de actcar (toneladas)
04/05 05/06 06/07 07/08
Séo Paulo 16.494.931 16.833.595 19.503.032 19.107.894
Regigo Centro-Sul 22.085.132 22.084.810 25.784.133 26.171.148
Regiao Norte-Nordeste 4.536.089 3.820.913 4.098.300 4.825.564
Brasil 26.621.221 25.905.723 29.882.433 30.996.712
Producao de etanol (m?)
Local
04/05 05/06 06/07 07/08
Séo Paulo 9.107.457 9.985.276 10.910.013 13.345.207
Regigo Centro-Sul 13.591.355 14.352.542 16.006.345 20.345.559
Regiao Norte-Nordeste 1.852.813 1.594.452 1.712.864 2.193.358
Brasil 15.416.668 15.946.994 17.719.209 22.538.917

Fonte: Adaptado de UNICA (2009).

Tudo isso seria de enaltecer nao fossem os problemas ambientais e sociais
verificados na agroindtstria da cana-de-acicar que, como qualquer outra
atividade agricola, ao passo que emprega recursos naturais, como agua e
solo, utilizam insumos e defensivos quimicos, como fertilizantes e praguici-
das, apresentando impactos aos meios fisico, bioldgico, social e econdmico.

Assim sendo, nota-se que a agricultura de cana, um dos principais com-
ponentes da economia brasileira, contribui de forma cada vez mais acentuada
para: i) reducédo da biodiversidade local e regional, causada pelo desmatamento
e pela implantacdo da monocultura; ii) contaminacao das aguas superficiais
e subterraneas e do solo, por meio da prética extensiva e mau emprego de
adubacao quimica, corretivos e aplicacao de herbicidas e defensivos agricolas;
iii) compactacédo do solo, pelo trafego de méaquinas pesadas durante o plantio,
tratos culturais e colheita; iv) assoreamento de corpos d’agua, devido a erosao
do solo em areas de reforma; v) emissao de fuligem e gases de efeito estufa na
queima de palha, ao ar livre, durante o periodo de colheita; vi) danos a flora
e fauna causados por incéndios descontrolados; vii) consumo interno de 6leo
diesel nas etapas de plantio, colheita e transporte; viii) concentracao de terras
e rendas; ix) condicdes subumanas do trabalho do cortador de cana (Andrade
e Diniz 2007); e x) danos a satide humana, seja pela ingestdo de alimentos
ou aguas contaminados ou a intoxicacdo decorrente da queima da palha da
cana-de-actcar, que pode levar a producao de 6xidos de carbono, nitrogénio e
enxofre, sulfatos, material particulado, além de compostos organicos volateis e
hidrocarbonetos policiclicos aromaticos, muitos dos quais apresentam caracte-
risticas carcinogénicas, mutagénicas e teratogénicas (Lopes e Rothschild 2008).

Portanto, pode-se observar que o modelo de desenvolvimento instaurado
no setor agricola do pais ndo condiz com as necessidades ambientais do
mesmo, uma vez que fere o equilibrio da evolucao natural. Na busca cada
vez maior por produtividade e visando atender a demanda do mercado, os
produtores sentem cada vez mais a necessidade de reduzir perdas. A partir
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disso sao aplicadas técnicas de controle fitossanitario intensivo, no sentido
de garantir o aumento da producao com alta qualidade. Isto acaba por gerar,
muitas das vezes, o uso excessivo e inadequado de agrotéxicos que, direta
ou indiretamente, tendem a afetar o bem estar da populacao e a qualidade
dos recursos naturais.

2.2. Defensivos agricolas

Segundo definicao da Lei federal 7802 / 89 (Diario Oficial 1989) pesticidas
ou agrotoxicos podem ser definidos como:

a) os produtos e os agentes de processos fisicos, quimicos ou biologicos,
destinados ao uso nos setores de producdo, no armazenamento e
beneficiamento de produtos agricolas, nas pastagens, na protecao
de florestas, nativas ou implantadas, e de outros ecossistemas e
também de ambientes urbanos, hidricos e industriais, cuja finalidade
seja alterar a composicao da flora ou da fauna, a fim de preserva-la
da acdo danosa de seres vivos considerados nocivos.

b) substancias e produtos, empregados como desfolhantes, dessecantes,
estimuladores e inibidores de crescimento.

O artigo trés da mesma Lei diz: “Os agrotéxicos, seus componentes e
afins, de acordo com definicdo do Artigo 2° desta Lei, s6 poderdo ser
produzidos, exportados, importados, comercializados e utilizados, se
previamente registrados em 6rgdo federal, de acordo com as diretrizes e
exigéncias dos 6rgdos federais responsdveis pelos setores da satde, do meio
ambiente e da agricultura”. Ou seja, mesmo que determinadas substancias
sejam proibidas em outros paises, estas podem ser utilizadas legalmente no
Brasil, como é o caso da atrazina.

A partir da legislacao brasileira percebe-se que os pesticidas apresentam
toxicidade para os seres vivos. Conseguintemente seu lancamento e utilizacido
no ambiente podem ter conseqiiéncias nocivas a satde dos seres vivos e
equilibrio dos ecossistemas.

Dentre varias possibilidades de classificacdo dos pesticidas em classes,
pode-se destacar aquela que considera o “tipo” de ser vivo daninho as cul-
turas que & combatido. A partir dessa definicao destacam-se no uso agricola
os seguintes pesticidas:

— Inseticidas: combatem insetos a partir de ingestao ou contato;

— Fungicidas: impedem a germinacéo ou colonizacdo dos fungos nas
plantas;

— Herbicidas: combatem ervas daninhas com substancias toxicas a elas
mas nao as espécies das plantacdes onde é utilizada.

Ao perceber sua capacidade de combate as pragas e conseqiiente aumento
da producéo, agricultores de todo mundo comecam a utiliza-los em suas
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areas agricolas. Por muitas vezes, devido ao incentivo das préprias industrias
de pesticidas, essas substancias sao utilizadas de forma preventiva, antes
mesmo de indicios de pragas. Seu uso indiscriminado e sem limites acabou
causando prejuizos ambientais em diversas partes do mundo, inclusive no
Brasil (Domingues et al. 2004).

Segundo a Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitéria o Brasil & o maior
consumidor de agrotéxicos do mundo, gerando em 2008 uma receita de US$
7 bilhdes doélares e um consumo de 700.000 toneladas no pais (ANVISA,
2008). Dentro desse contexto a classe de defensivos mais demandada pela
agricultura brasileira & a dos herbicidas, cujo consumo em 2008 ultrapassou
59 % do total geral registrando demanda de 186.000 toneladas de ingrediente
ativo, decomposta, principalmente, nas culturas de soja, milho e cana-de-
acucar (SINDAG 2008).

A evolucao da venda de defensivos no Brasil & notéria, sendo que o mon-
tante, em dolares, chega-se a quadruplicar entre os anos de 1992 e 2007,
como é possivel observar na Tabela 3. Mesmo levando em consideracao
a alta dos precos e possivel desvalorizacao da moeda pode-se notar que a
quantidade de vendas aumentou em mais de um bilhdo de ddélares entre os
anos de 2003 e 2004, minimizando os efeitos econémicos que poderiam
mascarar esses dados e comprovando o grande aumento na utilizacao dessas

substancias (SINDAG 2009).

Tabela 3. Evolucédo de vendas de pesticidas no Brasil (1992 a 2005; Miles délares USA).

Afo Inseticidas Fungicidas Herbicidas Outros defensivos Total
1992 194.594 144.827 515.714 92.274 947.409
1993 195.894 166.384 588.384 98.936 1.049.598
1994 300.246 211.080 775.762 116.959 1.404.047
1995 339.028 227.021 834.976 134.623 1.5635.648
1996 375.548 276.331 1.005.112 135.680 1.792.671
1997 464.796 356.304 1.214.818 144.873 2.180.791
1998 581.693 436.235 1.368.723 171.198 2.557.849
1999 596.051 422.476 1.175.933 134.607 2.329.067
2000 689.953 380.418 1.300.515 129.072 2.499.958
2001 630.773 362.606 1.143.089 151.014 2.287.482
2002 467.849 360.394 987.554 135.985 1.951.782
2003 725.222 713.544 1.523.735 173.841 3.136.342
2004 1.066.600 1.388.177 1.830.732 209.439 4.494.948
2005 1.180.666 1.089.522 1.735.824 237.736 4.243.748
2006 1.128.900 917.400 1.674.300 199.200 3.919.800
2007 1.5637.400 1.264.400 2.304.100 266.100 5.372.000

Fonte: Adaptado de Sindag (2009).
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A contaminacao por agrotoxicos pode acabar superando a esfera rural e
causando transtornos inclusive nos centros urbanos. Em uma das primeiras
pesquisas, realizadas no Brasil, Oliveira e Gomes (1990) tentaram demonstrar,
por métodos estatisticos, a contaminacao de parte da populacéo da cidade
de Petrépolis no Estado do Rio de Janeiro.

Nesse contexto, em um ambito federal, o decreto n® 98816,/90 (Diario
Oficial, 1990) define uma classificacao toxicoldgica para os pesticidas:

Classe I — Extremamente toxicos: Identificados por uma faixa ver-
melha.

Classe II — Altamente téxicos: Identificados por uma faixa amarela.

Classe Il - Mediamente téxicos: Identificados por uma faixa azul.

Classe IV — Pouco ou muito pouco téxicos: Identificados por uma
faixa verde.

Entre os principais atingidos pelos efeitos nocivos dos agrotéxicos estao
os trabalhadores rurais. A falta de informacao quanto a correta aplicacao dos
produtos, aliada a n&o utilizacdo de equipamentos de seguranca, acarretam
varios quadros de doencas ocupacionais e intoxicacdes agudas, principalmente
em paises em desenvolvimento, como o Brasil, onde o controle de pesticidas
mais perigosos é deficiente e as condicdes de trabalho sao mais precéarias
(Domingues et al. 2004, Pedlowiski et al. 2006). Entretanto os problemas
relacionados com essas substancias nao se limitam a falta de informacao.

Garcia (2001) evidencia que o risco da utilizacao de pesticidas nao esta
restrito & utilizacao incorreta dos mesmos, uma vez que sua funcao principal
é intoxicar alvos biolégicos. A contaminacdo pode ocorrer também a partir
de alimentos e dgua contaminados.

Os efeitos toxicos dos pesticidas sdo dos mais diversos. Uma vez que
existem inumeras férmulas, cada qual utilizada especificamente para deter-
minadas pragas e que utilizam-se dos mais diferentes elementos quimicos,
a andlise dos efeitos nocivos deve ser realizada especificamente para cada
tipo de defensivo agricola.

Entre as diversas discussdes sobre pesticidas atenta-se no Brasil e em
Sao Paulo sobre a logistica reversa das embalagens dos produtos. Uma vez
reutilizadas ou descartadas incorretamente no meio ambiente, essas embala-
gens apresentam um grande risco de contaminacéo. O estudo realizado por
Carbone et al. (2005) mostra que as campanhas e o esforco governamental
tém apresentado algum resultado nessa area.

Entretanto, o incentivo a diminuicdo do uso de pesticidas ainda & pouco
explorado. Entre as alternativas apresentadas para o seu uso destacam-se:
armadilhas para insetos; sacos para frutas ainda no pé; aviacdo agricola;
plasticultura; manejo integrado de pragas; plantio direto; uso de plantas
resistentes; culturas transgénicas e agricultura ecoldgica (UFRRJ 2009).
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2.2.1. Atrazina

Dentre os diversos produtos quimicos utilizados pela agricultura como
pesticidas, a atrazina, nome comum para 2-cloro-4-etilamino-6-isopropilamino-
s-triazina, tem destaque especial como herbicida utilizado no controle de
plantas infestantes de culturas de milho, sorgo e cana-de-actcar (Vera 2008).

A atrazina pode ser considerada um herbicida da familia das s-triazinas,
que tem como caracteristica principal apresentar em sua estrutura quimica um
anel aromatico constituido por trés atomos de carbono e trés de nitrogénio
em posicdes alternadas. Os herbicidas da mencionada familia dividem-se em
trés grupos distintos, conforme o grupo substituinte da posicao 2 do anel que
poderéa ser um cloro (Cl) (clorotriazinas), um grupo -SCH, (metiltiotriazinas)
ou -OCH, (metoxitriazinas). Observa-se na Fig. 1 que na atrazina o grupo
substituinte & um Cl, incluindo, assim, a substancia no grupo das cloroatria-
zinas (S&-Correia 2009).

CITN\\Nr
Y

NHCH(CH,),

NHCH,CH,

Figura 1. Molécula de atrazina.

O uso intensivo do herbicida atrazina e sua mobilidade nos solos fazem
com que este seja frequentemente detectado em aguas de superficie e sub-
terranea na Europa (van Maanen et al. 2001; Cerejeira et al. 2003), nos
Estados Unidos (Boyd 2000) e no Brasil (Lopes 2005).

A quantidade de atrazina utilizada no mundo varia entre 70.000 e 90.000
toneladas anuais, o que faz que seja considerado o herbicida mais utilizado
no mundo (Steinberg et al. 1995; Graymore et al. 2001).

Esse herbicida representa 12 % (mais de 40.000 ton ano) de todos os
pesticidas empregados nos Estados Unidos. No Brasil somente a cultura de
cana-de-acuicar consome mais de 20.000 toneladas de herbicidas do grupo
das triazinas, o que representa 13 % do total de pesticidas utilizados no pais
(Ueta et al. 1999).

Entretanto a quantificacdo da atrazina utilizada no Brasil & um dado de
dificil obtencdo, como bem colocado por Armas et al (2005) em estudo
realizado na sub-bacia do rio Corumbatai em Sao Paulo. No estudo da sub-
bacia a utilizacdo da atrazina variou muito ao longo de um ano, oscilando
entre herbicida mais utilizado e posices intermediarias. Segundo os autores
essa oscilacao deve-se ao aumento nos precos deste insumo ou as alteracoes
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ocorridas no mercado sucro-alcooleiro, ja que o principal cultivo do local é
a cana de acUcar (cultura a qual a atrazina tem maior utilizacao no Brasil).

A porcentagem média de utilizacao da atrazina apontada por Armas et al
(2005) na sub-bacia mencionada foi de 14,5 % do total de pesticidas utilizado
na regiao, valendo salientar que este dado nao pode ser extrapolado para o
Estado de Sao Paulo como um todo, pois ndo ocorre o mesmo padrao de
utilizacdo do solo (na sub-bacia a predominancia é a cana-de-actcar e no
estado de Sao Paulo a cobertura predominante do solo é a pastagem).

Dessa forma nao é possivel apontar um dado exato da quantidade de atra-
zina utilizada no Brasil ou dos gastos com a mesma. Uma forma de mensurar
a importancia das substancias herbicidas é a observacdo dos valores gastos
que chegam a quase 42 % do total de pesticidas comercializados no pais em
2007, chegando ao montante de cerca de 2,3 bilhao de doélares no mesmo
ano, conforme Tabela 3 (SINDAG 2009).

Existem 41 produtos registrados no Ministério da Agricultura, Pecuéria
e Desenvolvimento do Brasil que sdao comercializados no pais e tem como
ingrediente ativo a atrazina, exclusivamente ou em conjunto com outros
principios. Isso corresponde a cerca de 9 % de todos os produtos herbicidas
cadastrados no Brasil (AGROFIT 2009).

Além da utilizacao para a cana-de-aclcar a atrazina é autorizada no Brasil
para os cultivos de abacaxi, milho, pinus, seringueira, sisal e sorgo (ANVISA
2009).

A atrazina pode ser considerada moderadamente téxica para humanos e
animais, em relacéo a toxicidade aguda. Ja os estudos em relacao a toxicidade
cronica ainda n&o apresentam resultados conclusivos. A substancia é pratica-
mente atdxica para aves e tem baixo poder de bioacumulacio em peixes. E
altamente persistente no solo e tem baixa solubilidade em &gua (Miller 2009).

Introduzida nos anos 50 e regulamentada desde os anos 90, foram esta-
belecidos limites maximos para a sua deteccdo em agua de consumo, de 3
pg LT nos EUA (USEPA 1998) e de 0,1 pg L' na Unido Européia (E.E.C.
1980). No Brasil a concentracdo maxima de atrazina permitida em aguas
doces de classe 1 é de 2 ug L! (Conama 2005) para aguas superficiais e 2
ug Lt para consumo humano e 10 pg L para irrigacdo em aguas subterra-
neas (Conama 2008). No Brasil, segundo o decreto n® 98816,/90 (Diério
Oficial 1990), a atrazina é classificada como uma substancia de toxicidade
classe Il (Anvisa 2009).

Entretanto, conforme constante deteccdo de atrazina acima dos limites
estabelecidos pelo Conselho da Unido Européia, o pesticida foi proibido em
alguns paises do bloco regional. Mais recentemente, em consequéncia de uma
reavaliacao dos riscos ecotoxicoldgicos, a atrazina foi banida do mercado da
Uniao Européia em 2007. Nos EUA e no Brasil a substancia continua sendo
comercializada normalmente (S&4-Correia 2009).
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2.3. Técnicas de remediacdo de dreas contaminadas por herbicidas

Areas contaminadas por diversos compostos provenientes de pesticidas,
derivados de petréleo, mineracao entre outros, frequentemente necessitam
de despoluicdo ou remediacédo, para voltar a um aspecto mais proximo do
natural e evitar problemas ambientais para a regido. Dentre as técnicas
utilizadas para fins de descontaminacao, as caracteristicas frequentemente
observadas sao: a simplicidades na execucéo, eficiéncia de descontaminacéo,
tempo necessario para realizacdo do processo e menor custo (Pires et al.

2003).

A remocao de pesticidas e de compostos organicos toxicos da agua para
consumo, seja superficial ou subterranea, & um dos grandes desafios da
atualidade. Diversos tratamentos diferenciados ja foram avaliados, tais como:
processo de oxidacao avancada (POA), biodegradacéo, reducéo eletroquimica
utilizando ferro metalico, fitorremediacao, entre outros (Vera 2008).

Observa-se, portanto, que os processos de degradacao podem ser qui-
micos, fisicos ou biolégicos, e podem resultar na mineralizacdo total do
pesticida ou na sua conversao em metabdlitos. Entretanto, dentre as técnicas
aplicadas, tém-se atribuido maior importancia as técnicas de biodegradacao
ou biorremediacao.

A biorremediacdo pode ser considerada uma técnica de descontaminacao
de solo e 4gua a partir da utilizacdo de organismos vivos e tem sua utilizacao
crescendo consideravelmente. Caracteristicas como o baixo custo, rara geracao
de subprodutos e possibilidade de ser realizada em campo ou em sistemas
fechados, contribuem para o referido crescimento (Crapez et al. 2002).

Em sua maior parte a biorremediacdo é realizada com a introducdo de
microorganismos no meio a ser despoluido. Entretanto também existe a pos-
sibilidade de utilizacio de plantas, sendo denominada entao fitorremediacao
(Novais et al. 2000).

A fitorremediacado envolve o emprego de plantas, a microbiota associada
alem da utilizacéo de corretivos, fertilizantes ou matéria organica. Essas téc-
nicas aplicadas em conjunto com préticas agrondmicas removem, imobilizam
ou tornam os contaminantes inofensivos ao meio ambiente. A utilizacdo da
fitorremediacdo tem crescido principalmente nos EUA e na Unido Européia
(Nowvais et al. 2000).

Especificamente quanto a atrazina, levantamento realizado por Pires et
al. (2003) indica estudos com diversas espécies de plantas resistentes aos
efeitos herbicidas da substancia. A remocéo observada de atrazina varia entre
40 e 60 %, dependendo do local de estudo e da espécie vegetal utilizada.
Entretanto os mesmos autores enfatizam que o levantamento realizado diz
respeito a areas localizadas nos EUA e Europa, com caracteristicas edafocli-
maticas diferentes das regides brasileiras.

A fitorremediacao tem uma grande possibilidade de utilizacido para
remocao da atrazina. Em um dos poucos trabalhos desenvolvidos no
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Brasil, Scramin et al. (2001) buscaram espécies vegetais resistentes aos
herbicidas em éarea de cultivo de cana-de-actcar no Estado de Sao Paulo.
A maior parte das espécies, sdo herbaceas ou subarbustivas, segundo
definicao dos autores. Entre as espécies mais comumente encontradas
pode-se citar: Cynodon daetylon; Cyperus rotendas; Digitaria hori-
zontalis; Commelina benghalensis; Brachiaria decumbens; Euphorbia
heterophylla; E. hirta; Luphorbia hyssopifolia. Devido a possibilidade
promissora de uso desta técnica, mais estudos realizados sob as condicdes
climaticas do Estado de Sao Paulo devem ser realizados para que indices
de remocéo altos sejam atingidos, possibilitando a aplicacdo das técnicas
estudadas em larga escala.

A biorremediacao com a utilizacao de microorganismos € mais frequente
e mais estudada que a fitorremediacao. Entretanto ndo é necessariamente
mais efetiva. Apesar de existirem estudos que relatam a degradacéo parcial
da molécula de atrazina com a utilizacdo de fungos como Aspergillus fumi-
gatus e Rhizopus stolonifer, a maioria dos estudos e acdes microbianas de
degradacéo relatadas sao atribuidas a bactérias (Ueta et al. 1999).

Na base de dados de biodegradacéo de poluentes ambientais da “The
University of Minnesota Biocatalysis/Biodegradation Database” (Zeng et
al. 2008) pode-se encontrar vias de degradacéo da atrazina pelas bactérias
Pseudomonas sp. ADP, Ralstonia sp., Clavibacter sp., Agrobacterium sp.,
Alcaligentes sp. (Fig. 2), Rhodococcus sp., Pseudomonas sp., Streptomyces
sp. e Nocardia sp. (Fig. 3). Contudo, outros organismos também podem
desempenhar esse papel.

Apesar de a molécula da atrazina ser muito estavel ha meios de metabo-
lizar esse herbicida através de reacdes hidroliticas que incluem decloracéo,
N-desalquilacdo e desaminacao (Najera 2001), visando a quebra dos anéis
s-triazinicos, convergendo para a completa mineralizacdo da atrazina em
acido ciantrico e, posteriormente, sua conversao em CO, e NH,.

A hidrélise refere-se a remocao do cloro presente na molécula de atrazina
(Bouquard et al. 1997), dando origem ao metabdlito hidroxitriazina (HA).
As reacdes de N-desalquilacdo conduzem a remocéo das cadeias laterais
alquilo do herbicida, produzindo desetilatrazina (DEA), desisopropilatrazina
(DIA) e desisopropildesetilatrazina (DEDIA). Os produtos de desalquilacao,
assim como a atrazina, funcionam como desreguladores hormonais, podendo
ainda oferecer um maior risco de contaminacao das aguas do subsolo devido
a sua mobilidade. Desta forma, a mineralizacdo da atrazina (sua conversao
completa em CO, e NH,) é importante na biorremedia¢éo de solos com-
prometidos com este herbicida. Existem vérias formas de mineralizacdo da
atrazina, duas delas sao descritas posteriormente e estao exemplificadas nas
Fig. 2 e 3. A reacdo de desaminacdo corresponde a remocao dos grupos
amino, permitindo aos microorganismos utilizar o azoto dos grupos amino
da molécula de atrazina (Peixoto et al. 2000).
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Figura 2. Degradacao de atrazina por Pseudomonas sp. (adaptado de ZENG et al
2008).

A conversao de atrazina em éacido cian(rico pela primeira classe de
bactérias, apresentadas na Fig. 2, ocorre através de trés passos enzimaticos
catalisados pelas enzimas AtzA (atrazina clorohidrolase), AtzB (hidroxitriazina
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Figura 3. Degradacao de atrazina por Rhodococcus spp. (adaptado de ZENG et
al. 2008).
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etilaminohidrolase) e AtzC (N-isopropilamelida isopropilaminohidrolase).
A AtzA apresenta atividade de desalogenacao, convertendo a atrazina em
hidroxiatrazina, o primeiro intermédio da via de degradacado. Através da
remocao da cadeia lateral etilamino, reacédo catalisada pela enzima AtzB, a
hidroxiatrazina & convertida em N-isopropilamelida. O terceiro passo enzimé-
tico é catalisado pela AtzC, que converte N-isopropilamina a &cido cianGrico
que depois serd metabolizado pela acdo das enzimas AtzD, AtzE e AtzF que
vao converté-lo, respectivamente, a biureto, alofanato e NH, e CO,,.

Jé& a segunda classe de microorganismos, apresentada na Fig. 3, inicia o
processo de metabolizacdo deatrazina através da N-desalquilacao da atrazina,
formando os metabdlitos DIA, DEA e DEDIA. Em seguida observam-se etapas
subsequentes com a ocorréncia de hidrolise, visando a retirada do halogénio
da molécula de atrazina, e desaminacdo. Apo6s a producéo de acido ciantrico,
este sofrera completa mineralizacéo, para formacéo de CO, e NH,.

3. AREA DE ESTUDO

O Estado de Sao Paulo se localiza na borda oriental do Sistema Aquifero
Guarani (SAG), inserido no contexto geoldgico da Bacia Sedimentar do
Parana. O SAG é uma importante fonte de abastecimento de agua potével,
principalmente dentro do estado de Sao Paulo (Gastmans e Kiang 2005),
onde a concentracdo populacional intensifica a demanda. Em muitos muni-
cipios do estado, como é o caso de Ribeirao Preto, o abastecimento integral
de 4gua é proveniente do SAG (Gomes et al. 2001).

De acordo com Torres e Mezzalira (1977), grande parte do estado esta
inserida na Bacia do Parana, que é a mais extensa bacia Gonduéanica da
America. Alem disso, ha areas localizadas nas formacdes geologicas do Holo-
ceno, Pleistoceno (Formacao Rio Claro, Formacao Sao Paulo e Formacao
Tremembé), Cretaceo (Formacao Beuru, Formacédo Caiua, Formacao Serra
Geral e Formacao Botucatu e Piramboia), Permiano (Grupo Estrada Nova),
Carbonifero (Grupo Tubarzo), Devoniano (Formacao Furnas) e Pré-cambriano
(Grupo Sao Roque). Segundo Casarini (2002) 75 % do territério do Estado
de Sao Paulo sao constituidos por rochas sedimentares, onde se formam os
reservatorios naturais de dguas subterraneas. A Fig. 4 mostra o afloramento
das principais unidades aquiferas no Estado de Sao Paulo.

Em parceria com o Instituto Geolégico e o Departamento de Agua e
Energia Elétrica a Companhia Ambiental do Estado de Sao Paulo (CETESB)
publicou em 1997, 0 mapeamento a vulnerabilidade ao risco de poluicao das
aguas subterraneas, identificando seis areas criticas (Regiao Metropolitana de
Sao Paulo, Vale do Paraiba, Regiao Metropolitana de Campinas, Regides de
Bauru, Ribeirao Preto e Franca).

O Estado de S&o Paulo é responsavel por mais de 60 % da producao
nacional de cana-de-acucar (UNICA 2009). De acordo com Rudorff et al.
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(2004), as areas de plantio de cana-de-actcar no Estado de Sao Paulo, para
a safra 2004/2005, atingiram 2.888.552 hectares, sendo que, as regides
administrativas de Ribeirao Preto, Franca, Campinas e Bauru apresentaram
os valores mais elevados.

53° W.GREENWICH 51° 49° 41°

OREREROROO
HGEE

Figura 4. Principais unidades aquiferas no Estado de Sao Paulo (CETESB, 1997).

4. CONTAMINAQAO POR ATRAZINA EM AREAS DE CULTIVO DE
CANA-DE-ACUCAR NO ESTADO DE SAO PAULO

Pessoa et al. (2003) identificaram as areas de maior exposicao ao risco de
contaminacao das aguas subterraneas da microbacia do corrego Espraiado,
area de intensa atividade de monocultivo de cana-de-aclicar e de recarga do
Aquifero Guarani, utilizando o simulador Chemical Movement Layered Soil
(CMLS-94) e o Sistema de Informacdes Geograficas IDRISI. As simulacdes
foram realizadas para os herbicidas atrazina, diuron e tebutiuron, em suas
dosagens méximas, para os distintos tipos de solo da regido. Os resultados
obtidos indicaram que 5,6 % de areas com riscos de contaminacao por atra-
zina, 3,9 % por diuroun e 13,1 % por tebutiuron.

A microbacia do corrego Espraiado também foi motivo de estudo de Cer-
deira et al. (2005), que avaliaram a lixiviacao da atrazina e o seu potencial
poluidor de &guas subterraneas. Encontraram-se residuos do herbicida em
amostras de aguas superficiais e subterraneas. No entanto, a utilizacio de
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um simulador computacional de lixiviacao indicou que a atrazina nao atinge
profundidades comprometedoras para a qualidade do aquifero. O simulador
funciona a partir da insercdo de dados fisicos do local a ser estudado e das
caracteristicas do pesticida. Entretanto como qualquer programa de simulacéo
computacional deve ser validado com alguns levantamentos reais de campo,
sendo usado para auxiliar e ndo determinar estudos.

Armas et al. (2005) caracterizou o uso de herbicidas em areas de cultivo
de cana-de-aclcar na bacia do rio Corumbatai, importante manancial da
regiao de Piracicaba, onde a atrazina constitui o principal produto utilizado
no combate a ervas daninhas. Sendo assim, ficou clara a necessidade de
monitoramento dos corpos hidricos, visando a manutencéo da qualidade
desta importante fonte de abastecimento.

A persisténcia de varios herbicidas, dentre eles a atrazina, foi verificada em
um Latossolo Vermelho-Amarelo nas condi¢ées de cultivo de cana-de-actcar,
em Capivari, durante dois anos consecutivos por Blanco e Oliveira (1987).
Os ensaios indicaram que a ordem de persisténcia no solo é Tebuthiuron,
Diuron, Simazina, Atrazine e Ametrina.

Dada a relevancia da agricultura para o Brasil e 0 mundo a comunidade
cientifica e a sociedade em geral deve se mobilizar para impedir a ocorréncia
de praticas agricolas incompativeis com a preservacdo do meio ambiente,
através do desenvolvimento de tecnologias e estratégias de remediacao e
minimizacao dos impactos decorrentes dessa atividade, e também da exigéncia
de sua aplicacao pelos responsaveis (Silva 2009).

5. CONCLUSAO

O impacto do uso de pesticidas sobre a satide humana e o meio ambiente
merece atencio especial de toda a comunidade cientifica ao redor do planeta,
particularmente nos paises em desenvolvimento, onde seu uso ocorre de
forma indiscriminada, resultando em niveis severos de poluicdo ambiental e
intoxicacado humana.

No que cerne a questao agricola no pais e no mundo, observa-se um
paradigma de crescimento ainda muito acelerado da populacdo mundial.
[sto remete a questao da necessidade cada vez maior da producado em larga
escala de insumos agricolas que se utilizam de grandes extensbes de terra,
maéaquinas e equipamentos, e de produtos quimicos que, ao mesmo tempo,
irdo agredir o meio ambiente e a populacdo. Por outro lado, garantirdo a
producao necessaria ao atendimento das exigéncias de consumo e bem-estar
humanos.

Em vista disso, & imprescindivel a busca por sustentabilidade na producao
agricola, através da integracado entre agricultura e pecuaria, atualizacdo e
capacitacao do agricultor, incentivo a rotacao de cultivos, inducao a préaticas
de controle integrado de pragas e doencas, aumentando a participacdo da
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adubacido organica, utilizacdo de sistemas agroflorestais e promocao da
conservacdo de solos. Dessa maneira, pode-se reduzir muito os possiveis
impactos ambientais gerados, garantir a protecao aos recursos ambientais,
permitindo que as geracdes futuras desfrutem de sua qualidade.

Entretanto, observa-se que ao longo dos anos tém sido aplicados manejos
agricolas inadequados, que conduziram a sérios danos ambientais, para os
quais se tem desenvolvido técnicas visando sua reversao.

Conclui-se que, dentre as diversas tecnologias disponiveis, a de maior
aplicabilidade é a biorremediacao, ou seja, aplicacdo de microorganismos
capazes de degradar a atrazina, decompondo-a em seus metabdlitos e pos-
teriormente convertendo-a a CO, e NH..
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Resumen: Este trabajo se esta desarrolld con el objetivo de elaborar una
metodologia para evaluar la formacién de piromorfita en suelo contaminado
con plomo mediante la adicién de fosfato monoamoénico (NH,H,PO,). La
piromorfita [Pb, (PO,),OH] es un mineral que puede formarse en los suelos
que contienen iones de Pb con suficiente cantidad de radicales H,PO, dis-
ponibles; es el méas estable entre los compuestos de Pb, insoluble en agua y
estables termodinamicamente a las més adversas condiciones ambientales. La
transformacion propuesta reduce la disponibilidad de Pb. El propésito de este
estudio fue desarrollar una metodologia para cuantificar o, al menos, semi-
cuantificar el crecimiento de piromorfita en suelos contaminados que fueron
tratados con materiales fosféricos El método utiliza piromorfita (Pb, (PO,),OH)
producida artificialmente por la solucion acuosa PBO+NaCl+P,0,. Se utilizo
espectroscopia infrarroja (FTIR) siguiendo el método de pastillas con KBr. Los
espectros fueron realizados con diferentes cantidades de muestra (de 0,05 a
3,0 mg mezclados con 150 mg de KBr), analizandose los picos caracteristicos
de piromorfita (que se encuentran en 573 y 543 cm’!). La curva de calibracién
se estableci6 mediante el célculo del &rea de los picos de cada espectro. Los
datos se ajustaron a una funcién exponencial. El anélisis de los espectros
de FTIR de las muestras de los suelos contaminados con Pb y tratados con
NH,H,PO, indic6 que las muestras edaficas contaminadas con 4076 mg Pb
kg sélo inactivaron 4.2 mg Pb kg, lo cual representa que sélo un 0,1 % de
Pb del suelo disponible se transformé en piromorfita.

Palabras clave: Espectroscopia infrarroja, Recuperacion de suelos, Con-
taminacion con Pb.

Quantitative analysis of pyromorphite formation
in lead-contaminated soils using infrared spectroscopy

Abstract: The aim of this work is to develop a methodology for quantify
the growth of the pyromorphite in lead contaminated soil and submit-
ted to phosphate amendments. The raw materials for P was NH H,PO,.
Hydroxipyromorphite, [Pb,(PO,),OH], is a mineral that can be growth in
soil with Pb contents and suitable quantity of H,PO, ions available. Lead
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phosphate is the most stable form of Pb in nature being insoluble in water
and it not suffers the weathering. The transformations of Pb in Pyromor-
phite reduces it availability. The method for quantify of pyromorphite in
soils after the phosphate amendment is based in construction of calibration
curve using synthetic pyromorphite grown in our laboratory and infrared
absorption spectroscopy. The signal reference used for quantification
was centered in 543 cm™ and 574 cm. By analyzing the FTIR spectrum
of soil contaminated samples with lead and recovered NH H,PO,, it was
observed that for a control sample with 4076 mg Pb kg' of Pb, 4.2 mg
Pb kg were poorly recovered; that represents only 0.1 % of soil available
Pb was transformed into pyromorfita.

Key words: Lead, FTIR, Remediation.

INTRODUCCION

Al interés despertado en la comunidad cientifica por los problemas cau-
sados por la inadecuada disposicion de los compuestos de metales en el
medio ambiente, se afiade la preocupacién sobre las consecuencias que tal
disposicion puede causar a los ecosistemas y la salud humana (Nriagu 1984 a;
Abreu 1998).

La contaminacién por plomo se produce principalmente por actividades de
mineria y fundiciéon primaria de Pb (mineral) o secundaria (reciclado) (Nriagu
1984a; Oliveira 2003). El impacto de estas actividades puede persistir durante
mucho tiempo en el medio ambiente (Gee et al. 1997).

Los estudios demuestran que los metales como Pb, Cr, Cuy otros, tienen

escasa inestabilidad, acumuldndose en la superficie de los suelos contaminados
(Sherppad et al. 1992; Gee et al. 1997).

La disponibilidad de Pb en suelos contaminados puede cambiar de acuerdo
a su forma mineral. En otras palabras, la forma en que el Pb se encuentra en
el medio es un factor importante para controlar la disponibilidad del metal.
Cuanto maés baja sea la tasa de disolucion, menor es la disponibilidad del
metal. A pesar de la baja solubilidad y adsorcién, de la naturaleza arcillosa
y organica del suelo se produce la contaminacién en las aguas subterraneas
(Nriagu 1984b; Mavropoulos 2002).

Este trabajo se realiz6 con el objetivo de desarrollar una metodologia para
evaluar cuantitativamente la formacién de piromorfita en suelos contamina-
dos con Pb donde se afadi6 el fosfato monoamoénico (NH,H,PO,). Se han
realizado experimentaciones con adicion de fertilizantes (como fuente de P)
para remediar suelos contaminados con Pb (Traina 1992; Cotter-Howells
1996a, 1996b). La metodologia utilizada se basa en el uso de la espec-

troscopia infrarroja, considerando los picos de absorciéon de la piromorfita
(Fieldes et al. 1972).
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La piromorfita [Pb, (PO,) ,OH] es un mineral que puede formarse en los
suelos que contiene Pb? * en presencia de radicales H,PO, disponibles. Esta es
la forma mas estable entre los compuestos de Pb, ademas de ser insoluble en
agua y estables termodinamicamente en condiciones ambientales desfavora-
bles, reduciendo asi la disponibilidad de Pb (Cotter-Howells 1996a, 1996b).

Es importante indicar que la remediacion de suelos a través de los fertilizan-
tes fosfatados es una técnica con resultados prometedores y cientificamente
demostrada y que los beneficios de costo-eficiencia ayudan a suavizar este
grave problema ambiental son grandes.

MATERIAL Y METODOS

El material de estudio son muestras de suelo contaminado con Pb del
sector metaltrgico de la industria de pilas Acumuladores Ajax Ltda., cuyo
ambiente fue escogido como campo de pruebas.

El sitio experimental es un area seleccionada de 10 x 10 m? donde fue
adicionado el fertilizante fosfato mono amoénico (NH,H,PO,) y fue dividido en
16 unidades de 2.5 x 2.5 m?. Por cada unidad se determiné la cantidad de
Pb presente en mg Pb kg (parte por millén) por espectroscopia de absorciéon
atémica (AAS) antes de la aplicacion de fertilizante.

Las muestras de cada unidad se evaluaron por separado.

Proceso para evaluar cuantitativamente el crecimiento de piromorfita

Primeramente se sintetizé piromorfita mediante solucién acuosa de
PBO+NaCl+P,0.. Tras 30 dias el precipitado de esta solucién se lavo, secd
y observd en el microscopio para confirmar el crecimiento del mineral.

A continuacién, y para obtener los datos de espectroscopia de infrarrojos
(FTIR), se prepararon pastillas de KBr y se realizaron espectros con diferentes
cantidades de muestras a escala crecientes. La cantidad de muestra de los
espectros vari6 entre 0,05 a 3,00 mg de muestra y 150 mg de KBr.

Se analizaron los picos caracteristicos de piromorfita, que se encuentran
entre 543 y 573 cm!. En este espectro de bandas de absorcién se observaron
picos maximos centrados en 543, 574, 981 y 1029 cm'. Estas bandas de
absorcion se asocian a vibraciones del tetraedro PO, (Smith 1999).

La comparacién de os resultados se realiz6 mediante las areas de los picos
de cada espectro segin Fieldes et al. (1972). La Fig. 1 representa el espectro
infrarrojo de la piromorfita sintética con los picos caracteristicos.
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Figura 1. Espectro infrarrojo de piromorfita sintética.

El estudio de cada espectro se desarrolld de la siguiente forma. Conside-
rando la regién del espectro que muestra los picos caracteristicos se trazé
una linea secante al méximo de los puntos de la curva en esta regiéon vy,
luego, se calcul6 la diferencia de integraciéon entre las dos curvas de la zona
comprendida entre los picos.

Los valores obtenidos para cada concentraciéon de piromorfita se ajustd
a una funcién exponencial y la funcién inversa de la funcién obtenida fue
la funcién que se utilizé para identificar la cantidad de piromorfita en los
espectros de muestras de suelo enmendado con P.

La ecuacién la curva ajustada es:

Y - 3470,66

XA= -|1In| ———MM|*1,8 Ecuacién 1
-3224,69

Donde: Xi es la concentraciéon (mg) de piromorfita en el espectroe Y la
area entre los picos.

La Fig. 2 muestra la curva de los datos obtenidos para los espectros de
piromorfita sintéticos entre los valores 0 a 1,0 mg.
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Figura 2. Curva de ajuste de los datos obtenidos mediante el célculo
del area.

Preparacién de las muestras de suelo

El suelo se secod en estufa a 100 °C para eliminar la humedad. Tras este
proceso la muestra se pasd por un tamiz de 1 mm de abertura con la inten-
cién de eliminar los residuos de las plantas y granos mas grandes. Cada una
de las muestras se homogeneizé en una batidora eléctrica durante 20 min.

Para la separacion por densidad se tomé 50,00 g de cada muestra y se
afiadieron a 150 mL de bromoformo (CHBr,). Esta solucién fue tratada con
ultrasonidos durante 12 min para separar bien los granos y luego se colocd
en frascos separacion por precipitacion de los componentes mas densos;
durante 7 dias se fueron recolectando muestras a intervalos de 4 h. Cada
muestra tomad se lavo y seco en estufa a 100 °C. Las muestras obtenidas se
pasaron po imanes para la separacién magnética (es conveniente mencionar
que la piromorfita no es un mineral magnético).

El material seleccionado se observd en microscopio Optico (marca Jevanal)
con una resolucion 640x480 pixels. A continuacion 1,0 mg de muestra se
mezcl6 con 150 mg de KBr y dejé a temperatura ambiente hasta la realizacion
de la espectroscopia infrarroja (espectrémetro Nicolet, serie Nexus). Los
espectros fueron evaluados aplicando la funcién definida en la ecuacion 1.

La Fig. 3 muestra la imagen obtenida por microscopia 6ptica de piro-
morfita sintética.
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Figura 3. Imagen de piromorfita sintética.

RESULTADOS Y DISCUSION

Seglin los datos obtenidos por la AAS la concentracién de Pb en el suelo
fue de 1663, 4076 y 948 mg Pb kg en las muestras Q,, Q,y Q,, (respec-
tivamente; Tabla 1).

La Fig. 4 presenta el espectro infrarrojo de la muestra Q, destacando
la regién de interés (calculandose la medida del area). Usando la ecuacién
1 (reemplazando Y por la medida de el area) se obtuvo la concentracién de
piromorfita en mg en el espectro dado (Tabla 1).

Tabla 1. Resultados de las muestras estudiadas.

Muestra ., Concentracién Co?’cen- Piromorfita/Pb
.. Concentracién ) tracién de ” .
inicial , Areas piromorfita en . Eficacia de la
Muestras de Pb edafico ) piromorfita SR
de suelo ) (ua) muestras edafi- ) remediaciéon
@ (mg Pb kg) cas (mg) (mg Piromor- %)
8 S fita kg?) 0
Q, 50,00 1663 586,2 0,07 14 0,08
Qq 50,00 4076 440,5 0,21 4.2 0,1
Quo 50,00 948 333,1 0,05 1,0 0,1
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Las Fig. 5 y 6 presentan los espectros de las muestras Q, y Q

respec-
tivamente. El area fue 586.19 ua en Q, y 333.12 uaen Q..
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Figura 4. Espectro de infrarrojos de la muestra Q.
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Figura 5. Espectro de infrarrojos de la muestra Q,.
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Figura 6. Espectro de infrarrojo de la muestra Q, .

La concentracion de piromorfita se calculé segin la ecuacion 1, donde
se usé la area de los picos de piromorfita en la muestra obteniendo por la
ecuaciéon la concentracion, en mg, procurada. Considerando la cantidad
inicial (ayer los procedimientos de separacién) de muestra (50 g) y haciendo
la relacion mg de piromorfita/cantidad de muestra inicial (kg) se obtuvieron
la concentracién de muestra de suelo en ppm (mg kg?; Tabla 1).

Comparando las concentraciones de Pb con las de piromorfita en las
muestras de suelos se tiene la relacion de metal mineralizado (Tabla 1).

En la Fig. 7 se visualiza la formacién de piromorfita en el suelo. Esta
imagen fue obtenida después de los procesos de separacion magnética y
densidad. Es interesante observar el crecimiento de los cristales de mineral
que encapsulan los granos, lo cual es importante, dado que los compuestos
de Pb, rodeados de piromorfita, son inmobilizados e inactivados. Se requieren
posteriores investigaciones en este sentido.

Figura 7. Formaciéon de piromorfita.
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CONCLUSIONES

La recuperacién o remediacion de suelos in situ suele presentar com-
plicaciones dado que el suelo es un ambiente complejo. Sin embargo, este
estudio se presenta datos de seguimiento de remediacién de suelos mediante
el uso de un material fosférico que, en comparacién con otros métodos de
recuperacion de suelos contaminados con metales pesados, presenta la ventaja
en relaciéon con otros por su bajo costo.

Ademas, el método tiene la ventaja, con la ayuda de la espectroscopia
infrarroja, de presentar datos cuantitativos de formacion y crecimiento de
piromorfita en suelos contaminados con Pb.
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