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Figura §8. Porcentaje de Cu en las diferentes fracciones del suelo, suelo-lodo
residual y suelo-composta; (a) concentracion baja (24 mg L), (b)
concentracién alta (100 mg L™).

Figura 59. Porcentaje de Pb en las diferentes fracciones del suelo, suelo-lodo
residual y suelo-composta; (a) concentracion baja (73 mg L™), (b)
concentracion alta (300 mg L™).
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Figura 60. Porcentaje de Zn en las diferentes fracciones del suelo, suelo-lodo
residual y suelo-composta; (a) concentracion baja (73 mg L), (b)
concentracion alta (300 mg L™). 201
Figura 61. Porcentaje de Cd en las diferentes fracciones del suelo, suelo-lodo
residual y suelo-composta; (a) concentracion baja (6 mg L), (b)
concentracion alta (24 mg L), 201
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RESUMEN

Se aplicaron lodos residuales (Lr) y composta de lodos residuales (CLr) a un
suelo agricola bajo condiciones de laboratorio en dosis de 0 y 200 Mg ha’', para
determinar los cambios en la calidad de la materia organica soluble (MOS) y acidos
humicos del suelo (AH); asi como, los cambios en la sorcion y distribucion de Cu, Pb,
Zn y Cd del suelo (S), mezclas de suelo-lodo residual (S-Lr) y suelo-composta (S-CLr).
Los métodos usados fueron espectroscopia de infrarrojo, espectrofotometria visible,
isotermas de sorcion (sistema de sorcion simple y competitivo) y extraccion secuencial.

La relacion de las densidades oOpticas relativas o absorbancias de soluciones de la
MOS y AH a 465 y 665 nm (E4/E¢), es ampliamente usada por los cientificos que se
encargan de estudiar los suelos para la caracterizacion de estos materiales y es
considerada como un indice de humificaciéon. Los resultados mostraron que la relacion
E4/Ee tanto de la MOS como de los AH de S-CLr presentaron un comportamiento mas
aromatico, mientras que, el comportamiento mas alifatico se encontré en S-Lr. Se
observd, a través de los espectros de infrarrojo, que la adicion de lodo residual al suelo
aumentd el contenido de grupos carboxilo, hidroxilo y compuestos alifaticos; en
contraste, la adicion de composta al suelo disminuyé los contenidos de polisacaridos,
ligninas y amidas. El proceso de composteo; asi como la adicién de composta al suelo,
disminuyo el caracter alifatico de los lodos residuales.

La aplicacion de Lr o CLr incrementd el pH, contenido de materia organica y
capacidad de sorcion en el suelo de Cu, Pb y Zn. La sorcion de Zn disminuyé en todas
las muestras bajo el sistema de competencia metalica, mientras que, la sorcion de Cd
aument6. Las secuencias de afinidad metalica para S, S-Lr y S-CLr fueron comparadas
con las secuencias de afinidad predichas segin las propiedades del metal. Se observo
poca correspondencia entre la secuencia de afinidad metalica y la secuencia predicha
por el potencial i6nico, indicando que la union de los metales en el suelo no es
predominantemente electrostatica. La secuencia de afinidad basada en la teoria de
Pearson fue la encontrada en los suelos bajo estudio.

Los analisis estadisticos mostraron que las bandas asignadas a polisacaridos

(1030 cm™) y lignina (1380 cm™') de la MOS; asi como, de los grupos carboxilos,
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fenoles, éteres y ésteres aromaticos (1230 cm™), y amidas I (1650 cm') de los AH
estuvieron correlacionadas con las constantes de la isoterma de sorcion de Freundlich
para Pb (P < 0.05). Las bandas asignadas a ésteres (1080 cm’') de la MOS, asi como
lignina y O-H fendlicos (1420 cm™'), y amidas I (1650 cm™) estuvieron correlacionadas
con las constantes de la isoterma de Langmuir de Zn (P < 0.05); mientras que, la banda
1080 ¢cm’™ de la MOS; asi como con el grado de condensacion de las redes del carbono
aromatico (relacion E4/E¢) y algunos bandas de los AH como 1420 cm™? 1510 cm™ (C-
H aromatico), 1550 cm™ (amidas II), 1650 cm™ y 1720 cm’! (grupos carboxilo y
carbonilo) estuvieron correlacionadas con las constantes de las isotermas de sorcion de
Cu (lineal y Freundlich).

La aplicacion de lodo residual o composta al suelo, no incremento la disponibilidad
de los metales. La disponibilidad del Cu y Pb fue baja debido su asociacion a la fraccion
soluble acida (F3) y reducible (F4). La distribucion de los metales en las diferentes
fracciones del suelo y mezclas de suelo vari6 en funcion de la concentracion metalica
afiadida, presentandose el mayor efecto para el Cu. Altos porcentajes de Zn vy

principalmente de Cd estuvieron asociados a la fraccion intercambiable (F2).

ii
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INTRODUCCION

La adicion de acondicionadores organicos al suelo es uno de los métodos usados
comunmente para recuperar suelos contaminados con metales pesados (Shuman, 1999).
Los materiales organicos incrementan el area superficial activa y proveen sitios de
union especifica en los cuales es dificil que los metales se intercambien, por lo que
pueden ayudar a remover metales de la solucion del suelo que de otra forma serian
toxicos para las plantas (Gao et al., 2003). Algunos investigadores han mostrado que la
adicion de acidos organicos a suelos contaminados reduce la biodisponibilidad de
metales pesados (Gao et al., 2003).

Es comun que los lodos residuales se sometan a un proceso de composteo antes
de ser aplicados al suelo, ya que asi se elimina el riesgo de diseminacion de organismos
patogenos (Bernal et al., 1998). Algunas investigaciones han mostrado que el composteo
modifica la composicidon y caracteristicas de la materia organica soluble (MOS) de los
residuos (Basiramakenga y Simard, 1998; Zhou y Wong, 2001; Balabane y van Oort,
2002), ademas la MOS desempeiia un papel fundamental en la movilidad y transporte
de los contaminantes y nutrimentos (Calace et al . 2001) Sin embargo, hay pocos
estudios acerca de los cambios que se producen en la calidad de la MOS (composicion)
de los lodos residuales por el composteo, asi como, de las modificaciones que se
producen en la MOS y acidos humicos (AH) de suelos acondicionados con lodos
residuales o composta de lodos residuales.

La adsorcion es uno de los procesos clave que afectan al destino de los
compuestos en el medio. Una capacidad de adsorcion baja puede constituir un problema
en cuanto a la contaminacion de los acuiferos; mientras que alta adsorcion podria
provocar una acumulacion del contaminante en el suelo. Sin embargo, este proceso de
acumulacion puede invertirse y originar posteriormente un problema mas grave, ya que
las modificaciones de las condiciones del suelo pueden producir la lixiviacion del
elemento retenido, incluso en concentraciones superiores a la original, con la siguiente
contaminacién de las aguas subterraneas. Durante la adsorcion diferentes especies son
liberadas de la fase solida, dependiendo tanto del adsorbato como de la concentracion

del s6lido en la suspension. El cambio en la composicion de la fase liquida resultante

1it
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durante las pruebas de adsorcion puede afectar el equilibrio de adsorcion en el sistema
“batch” (cerrado); sin embargo, si las condiciones experimentales son cuidadosamente
controladas y las fuentes de variacion son tomadas en cuenta, los experimentos en
“batch” permiten obtener informacion acerca de las funciones de distribucion de
equilibrio.

Muchos investigadores han estudiado la adsorcion de metales en suelos
acondicionados con residuos organicos bajo un sistema metalico simple (Lamy et al.,
1993; Shuman, 1999; lllera et al., 2000; Zhou y Wong, 2001); pero, son pocos los que
han estudiado la sorcion metalica competitiva y la calidad de la materia organica en
suelos acondicionados con lodo residual y composta de lodos residual bajo
concentraciones “reales” (que se presentan bajo condiciones naturales/normales).

La evaluacion de la concentracion total de los metales pesados en suelos vy
residuos organicos es usada como un indice de contaminacidn; sin embargo, provee poca
informacion sobre la movilidad y biodisponibilidad potencial; asimismo, la formacion
de complejos de la MOS con los metales pesados afecta la sorcién metalica y por lo tato
su movilidad (lllera et al., 2000). Es por ello que los estudios de extracciéon secuencial y
de calidad de la materia organica, son importantes para conocer la asociacion de los
metales a las distintas fracciones del suelo y el efecto de la aplicacion de residuos
organicos al suelo en el comportamiento de los metales pesados.

Las tecnicas de extraccion secuencial usan diferentes reactivos (sales, bases, y en
algunos casos acidos) para evaluar como los elementos se mueven de una forma quimica
a otra, en respuesta a los cambios en las condiciones del suelo, asi como para identificar
las especies quimicas presentes en la fase solida (Shuman, 1979; Chang et al., 1994,
MacLaren y Clucas, 2001), (Walter y Cuevas, 1999). Dicha informacion es necesaria
para predecir el impacto ambiental de los metales provenientes de fuentes antropicas, asi
como para desarrollar medidas de regulacion del confinamiento de materiales que
contengan metales pesados. Los metales pesados son los unicos constituyentes
peligrosos que no se pueden destruir o alterar mediante métodos quimicos o térmicos,
por lo que deben de ser convertidos a formas mas insolubles tales como hidroxidos o
sulfuros, para minimizar su impacto al ambiente. (Jang et. al, 1998). Los metales

pesados son potencialmente téxicos para la vida humana y el ambiente y su efecto

v
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contaminante esta en funcidon de su asociacion quimica; es por ello que el determinar la
forma quimica de un metal en el suelo es importante para evaluar su movilidad y
biodisponibilidad.

Dado lo anterior, el presente trabajo estudio el comportamiento de sorcion de algunos
metales. a través de isotermas de sorcion; su disponibilidad, por medio de
fraccionamiento quimico, y los cambios producidos en la MOS y AH, a través de
espectroscopia de infrarrojo, en un suelo acondicionado con lodos residuales o composta

de lodos residuales a nivel laboratorio.



R. VACA-PAULIN

1. OBJETIVOS

1.1. OBJETIVOS GENERALES

Estudiar a través de isotermas de sorcidon el efecto que tiene la adicion, a nivel
laboratorio, de lodo residual y composta a un suelo agricola sobre la sorcion de
metales pesados.

Determinar los cambios en la calidad de la materia organica en suelo
acondictonado con lodo residual prensado y composteado y su relacion con la sorcion de

metales pesados.

1.2. OBJETIVOS ESPECIFICOS

Describir el comportamiento de la sorcion de Cd, Cu, Pb y Zn tanto en un sistema
simple como competitivo en suelos acondicionados con lodos residuales o composta, a
nivel laboratorio.

Evaluar la calidad de la materia organica soluble y acidos humicos del suelo y
suelo acondicionado con lodo residual prensado o composteado, como posible
mecanismo de diferenciacion en la sorcion de los metales pesados.

Determinar la disponibilidad de Cd, Cu, Pb y Zn en un sistema de sorcion

competitiva a través del fraccionamiento quimico.
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2. HIPOTESIS

La adicion de lodos residuales o composta de lodos residuales al suelo,
modificara la calidad de la materia organica soluble y los acidos humicos; en

consecuencia, la capacidad de sorcion metalica sera diferente seguin el tipo de biosolido.

La adicion de lodo residual o composta de lodos residuales al suelo modificara la

distribucion de los metales en las diferentes fracciones quimicas.
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3. AGUAS RESIDUALES Y SU TRATAMIENTO

3.1. AGUAS RESIDUALES

3.1.1. Fuentes de aguas residuales

El drenaje doméstico es producto del agua eliminada en los desechos de cocina,
sanitarios, lavanderia, etc.; presenta un alto contenido de cabello, heces fecales, grasa,
papel, jabon, restos de alimentos, sustancias corrosivas, aceites, metales pesados y
productos quimicos. Gran parte de la materia residual es organica y util para los
microorganismos saprofitos, de tal manera que muchos componentes del drenaje
doméstico son biolégicamente degradables y provocan olores desagradables (Fair et al.,

1968).
3.1.2. Plantas de tratamiento de aguas residuales

El tratamiento de aguas es el nombre que reciben los distintos procesos
implicados en la extraccion, tratamiento y control sanitario de los productos de desecho
arrastrados por el agua, procedentes tanto de viviendas como de industrias (Hilleboe,
1974).

Durante los ultimos 20 afios, se ha puesto especial atencion en las medidas que
hay que tomar en cuenta para el tratamiento de agua; asi como, de residuos a bajo costo
y de manera eficiente (Pullin y Hammer, 1991). A través del sistema de alcantarillado,
se remueven los residuos putrescibles y peligrosos de las viviendas e industrias; sin
embargo, si estos residuos alcanzan rios, estanques, canales y/o lagos se puede pr:ovocar
una fuerte contaminacion (Fair et al., 1968).

En 1990, México contaba con 403 plantas de tratamiento de aguas residuales con
una capacidad total de 30 m’ s™'; no obstante, solo se podia tratar el 5.54% del total de
las aguas residuales (Arroyo y Molina, 1990). En 1997, la Comision Nacional de Agua,

a través del Inventario Nacional de Plantas de Tratamiento, sefialé que de 808 sistemas
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de depuracion de aguas residuales municipales, sélo se encontraban en operacion 615,
los cuales representaban una capacidad de tratamiento de 52.8 m’ s, descargandose al
ambiente 178 2 m® s™!' de aguas residuales sin tratar (C.N.A., 1997).

En el marco del programa integral para la recuperacion del Rio Lerma, iniciado
en 1989, el Gobierno del Estado de México llevo a cabo la construccion de 30 plantas

1

para el tratamiento de 3500 L s~ de aguas residuales generadas en treinta y dos

municipios.

El municipio de Toluca cuenta con dos macroplantas de tratamiento de aguas
residuales de origen municipal, Toluca Norte y Oriente, las cuales atienden a una
poblacién de 740,000 habitantes distribuida en los municipios de Toluca, Metepec,
Lerma y San Mateo Atenco.

De acuerdo con Fair et al. (1968), los objetivos de las plantas de tratamiento son:
1. Prevenir la contaminaciéon de abastecimientos de agua.

1. Prevenir la contaminacion de las aguas receptoras y asi evitar la eutrofizacion de
cuerpos de agua superficiales.

. Prevenir la contaminacion o destruccion de la flora y fauna acuatica.

v Prevenir el deterioro del uso de las aguas naturales péra fines recreativos,

comerciales e industriales.
3.1.3. Tratamiento de las aguas residuales

El proposito del tratamiento de las aguas residuales, consiste en separar de ellas
una cantidad suficiente de solidos tanto organicos como inorgdnicos (eliminandose
principalmente los primeros), para que éstos no interfieran con el empleo posterior de
las aguas (Hilleboe, 1974).

De manera general, los procesos que se llevan a cabo para remover los
contaminantes son (Gomez y Mhulia, 1987):

L. Tratamiento preliminar, consiste en la separacion de s6lidos mayores o flotantes,
por lo que se eliminan las cantidades excesivas de aceites o grasa y los solidos

inorganicos pesados.
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Tratamiento primario, en él se lleva a cabo la sedimentacion fisica de los solidos
suspendidos en tanques de sedimentacion.

Tratamiento  secundario, mediante organismos aerobios se realiza la
estabilizacion de los solidos organicos que posteriormente son removidos.
Cloracion, en este proceso se aplica cloro a las aguas con el objeto de destruir
organismos patogenos y controlar el olor de las aguas residuales como resultado
de su posible descomposicion.

Tratamiento de los lodos, los lodos residuales primarios son aquellos solidos
suspendidos que caen por gravedad después de que el agua residual ha fluido para
una clarificacion; los lodos secundarios son resultado del tratamiento secundario
en el cual los microorganismos metabolizan los solidos disueltos (carbohidratos,
lipidos, proteinas) y se forman nuevas poblaciones microbianas.

Entre los procesos y dispositivos mas comunes en las plantas de tratamiento de
aguas residuales de origen municipal se encuentran (Hilleboe, 1974):

Remocion de la materia flotante de gran volumen mediante rejillas y cribas, las
cuales cortan los materiales en el mismo lugar de su separacion y lo reintegran a
las aguas residuales.

Desnatacion de los aceites y grasas que ascienden después de un reposo.
Sedimentacion de las materias pesadas y gruesas en el fondo de camaras de
reposo.

Conversion en solidos sedimentables por floculacion y precipitacion de las
materias suspendidas y algunos solidos disueltos.

Metabolizacion de la materia organica disuelta y su conversion en sustancia
celular sedimentable mediante crecimiento biolégico (lodos activados). Las
masas biolégicas se les soporta en piedra triturada, donde las aguas se percolan
continuamente, o se generan fluyentes, agitando la solucion mezclada mediante
aire o mecanicamente, para que de esta forma permanezcan activas y en
condiciones aerobias.

Remocion de bacterias patdgenas y otros organismos del agua junto con los

solidos a los cuales se adhieren. Debido a que el ambiente impuesto presenta

w
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condiciones desfavorables, algunos organismos mueren durante algunos procesos,

como por ejemplo, en la cloracion.

3.2. LODOS RESIDUALES

Los lodos residuales son una mezcla de aguas residuales y solidos sedimentados,
que resultan del tratamiento de aguas residuales derivadas de las actividades
antropogénicas (Coker et al., 1991). Generalmente, presentan una apariencia
desagradable y mal olor, por contener fragmentos de desperdicios solidos y fecales, los
cuales son putrescibles (Wild, 1992 y Ortiz, 1994). Los lodos resultantes de una
digestion aerobia, son una mezcla compleja de particulas minerales y materia organica,
bacterias y material coloidal tanto mineral como organico (Fletcher y Beckett, 1987),
(se presentan tanto compuestos organicos naturales como xenobioticos), de igual manera
se caracterizan por su contenido en nitrogeno, fosforo, potasio, calcio y magnesio (que
se suelen aportar al suelo en forma de fertilizantes); asi como, por la presencia de
metales pesados como Cd, Pb, Zn, Mn, Cu, Ni, Cr, y Hg, que en dosis elevadas pueden
causar toxicidad a lo largo de la cadena trofica (Chang et al., 1981; Sadovnikova et al.,
1993). Cuando los lodos pasan por el proceso de digestion, presentan una rapida
oxidacion y cambios en la actividad microbioldgica. Como resultado, las formas
quimicas de los metales pesados en el suelo se encuentran en equilibrio entre formas
precipitadas, complejadas y como iones hidratados o bien ligados a la materia organica,
residuos bacterianos y minerales; por lo que las interacciones entre todos €stos son
complejas (Fletcher y Beckett, 1987).

De acuerdo con Hilleboe (1974), para simplificar el manejo y confinamiento de
los lodos, éstos se deben deshidratar y estabilizar. Los mecanismos implicados en este
proceso involucran: i) metabolizacion de la materia organica de los lodos, y su
consecuente conversion en residuos estables, por las bacterias y otros organismos
saprofitos, 11) remocion de los lodos digeridos del agua y depositacion en lechos de
arena para que se lleve a cabo la evaporacion y percolacion de agua, iii) deshidratacion

y filtracion, eliminandose asi un gran porcentaje del contenido de agua; iv) prensado, a
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través de un filtro prensa donde se secan por calor; v) incineracion, donde se someten a
elevadas temperaturas, en algunas ocasiones, eliminando el contenido de materia
organica, obteniendo como producto resultante cenizas, y vi) espesamiento, produciendo
un lodo mas concentrado antes de la digestion.

Cuando los lodos pasan por el digestor son sometidos a una rapida oxidacion y
cambios en la actividad microbiologica; las formas quimicas resultantes de los metales
pesados en el lodo estan en un balance, es decir entre los sélidos precipitados, iones
complejados, iones hidratados en solucién, iones asociados a materiales organicos y
residuos bacterianos, iones en la superficie e intersticio de los minerales (Fletcher y
Beckett, 1987).

Ortiz (1994), mencion6 que los lodos digeridos, son comparables con los abonos
de granja, en cuanto a su riqueza nutrimental para las plantas y su disponibilidad,
asimismo, sefialo que los compuestos nitrogenados de los lodos, a diferencia de los de
abonos, se pierden con mayor facilidad por el proceso de digestion quedando un residuo
nitrogenado de baja disponibilidad; por otro lado, el potasio es eliminado de los lodos

por procesos de lavado; mientras que, en los abonos se conserva.
3.2.1. Confinamiento final de los lodos residuales

La adicion de materia organica a través de residuos empleados como
acondicionadores de suelos, incrementa la capacidad de intercambio cationico (C.1.C))
de éste. Se ha reportado una fuerte correlacion negativa entre la C.1.C. y la solubilidad
metalica o disponibilidad para la planta, por lo que la materia organica, incluyendo los
compuestos organicos solubles, controlan la solubilidad y biodisponibilidad de los
metales pesados en un intervalo limitado por el pH (McBride et al, 1997; Shuman,
1999).

Las ventajas que presenta la aplicacion de lodos residuales al suelo, de acuerdo
con Jaakko (1970) son:

1. Provee al suelo de las propiedades fisicas y quimicas de un sistema coloidal

(formacion de agregados, intercambio idnico, etc).
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1. Provee alta concentracion de nutrimentos, principalmente de nitrégeno que son
liberados del lodo por la accion metabolica de las bacterias.

il Es una fuente de fosforo para el suelo.

. Retiene la humedad, estimulando asi, el desarrollo radicular y la aireacion.
Matthews (1983), reportd que en el reino Unido se producian cerca de un millon

de toneladas de lodos secos; de los cuales, 44% se confinaban en la agricultura, 23% en

tierras forestales, 29% en el mar 4% eran incinerados. De igual manera, Oberhalster

(1991), menciond que en Sudafrica se producian 205 t ha'' de lodos secos, de los cuales

89% se confinaban en zonas agricolas.

En México, la confinacidn final de los lodos residuales se basa en verterlos en
tiraderos, descargarlos a barrancas, alcantarillados, basureros clandestinos o bien
depositarlos a cielo abierto.

De acuerdo con Hilleboe (1974), existen dos destinos principales para el
confinamiento de los lodos residuales: el agua y el suelo; los métodos en suelo
involucran el enterrado, relleno, incineracion, uso como fertilizante, composta u otras
aplicaciones en campo (Hue et al | 1988):

1. Enterrado. Los lodos son depositados en zanjas y cubiertos por suelo sin tener
ningun tipo de control. Los problemas que se pueden presentar radican en que los
contaminantes que presentan los lodos se pueden lixivias hacia mantos acuiferos.

1. Relleno. Los lodos son depositados en areas que tienen una pendiente entre |y
20%, alternando con capas de suelo; se hace en terrenosde 1 X303 X 15 my se
toma en cuenta las caracteristicas fisicas y quimicas de los suelos asi como la
profundidad del nivel piezométrico de las aguas subterraneas para evitar el
escurrimiento y lixiviacion de los contaminantes y la produccion de CHy, CO, v
H,S. Es de alto costo.

ti. Incineracion. Los lodos se someten a una temperatura de 760°C, considerando
que a esta temperatura se eliminan patdégenos y las cenizas resultantes se emplean
como material de relleno. El objetivo de este proceso es reducir hasta 90% el
volumen original de los lodos. Su desventaja es la emision de sustancias toxicas a

la atmosfera y su subsiguiente depdsito en suelos y cuerpos de agua.
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V. Fertilizantes. Los lodos son empleados como mejoradores de suelos en dosis
adecuada para evitar la contaminacion de suelos y plantas. Por ejemplo,
actualmente 44% de lodo residual en Canada es usado en la agricultura, mientras
en Estados Unidos es 38% del total.

V. Compostas. Su formacion es un proceso donde el lodo es mezclado con materiales
como residuos de madera, cortezas, paja o basura logrando su descomposicion en
algunas semanas. Es comun que se empleen pilas de lodo en donde se suministre
O; para su descomposicion y mantenga la temperatura entre 55° y 60°C para
destruir los patogenos (Hue et al | 1988; Giusquiant et al., 1992).

vi. Otras aplicaciones en campo
a) Bosques: su ventaja radica en el bajo riesgo de toxicidad al no tratar con

productos de consumo; es una practica que se realiza desde hace mas de 20
anos en Florida, Estados Unidos en donde se han llegado a aplicar hasta 448 t
ha™' de lodo (Jockela et al., 1990).

b) Sitios de reclamo: se llaman asi las superficies de minas explotadas que han
perdido la tierra superficial y afloran capas de baja calidad; es decir, carecen
de nutrimentos y materia organica, pH bajo, baja capacidad de carga, poca
infiltracion, baja permeabilidad y niveles altos de metales pesados;
condiciones que impiden la germinacion de plantas Los lodos residuales se
han empleado para minimizar la erosion y facilitar la regeneracion del
paisaje. Para dicho confinamiento es necesario tomar en cuenta las
caracteristicas fisicas y quimicas de los suelos.

Algunos de los trabajos que se han llevado a cabo con la aplicacion de lodos residuales

son:

e Parsa (1970) aplico lodos residuales como fuente de Zn para suelos deficientes en
este elemento; encontrd que hay mayor eficiencia con los lodos respecto a la
aplicacion de ZnSOy.

e Lindsay y Park (1970) encontraron que la eficacia de los lodos residuales era igual
que la de los quelatos de hierro para evitar la deficiencia de este elemento en suelos

calcareos.
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e Day et al. (1983) encontraron que los lodos incrementan el valor nutricional del
suelo (por la presencia de Ca, Mg, K, P y Cyy,) al igual que los fertilizantes
comerciales.

e Heckman et al. (1987) observaron que la fijacion de fosforo en suelo bajo cultivo de
soya, aumentaba significativamente después de la aplicacion de lodos residuales.

e Ortiz (1994) observo un incremento en el contenido de materia organica, nitrogeno y
fosforo en el suelo, asi como un mayor rendimiento del cultivo con la aplicacion de
lodos residuales.

e Thorne et al. (1998) emplearon lodos residuales como estrato para restablecer los
nutrimentos y poblacion microbiana perdidos por la actividad minera;, asi
mantuvieron la vegetacion nativa del lugar.

e Brofas et al. (2000) emplearon lodos residuales para recuperar el suelo de una mina
de bauxita calcarea, observaron que se producia un incremento en la capacidad de
retencion de agua, en el porcentaje de materia organica, nitrogeno y fosforo;

asimismo, observaron un aumento en densidad y cobertura foliar de las plantas.

3.3. COMPOSTA

3.3.1. Composteo de lodos

El composteo de lodos residuales es una descomposicion termofilica de sus
constituyentes organicos producida por microorganismos, por lo que los factores
ambientales determinaran el tiempo y la calidad de composteo debido a su influencia en
la actividad microbiana; por otro lado, el tipo de material, los constituyentes volatiles,
contenido de humedad, concentracion de oxigeno, relacion C/N, temperatura y pH son
otros factores determinantes en el proceso (Golueke, 1977).

Se considera que el proceso de composteo ha sido finalizado cuando el producto
puede ser almacenado sin que cause molestias, como malos olores, y cuando el calor
producido durante la descomposicion de la materia organica, haya alcanzado

temperaturas letales para que los microorganismos patogenos sean abatidos a tal grado
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que el producto final pueda ser manejado en forma segura. La temperatura es uno de los
parametros operacionales mas importantes del composteo, ya que es un buen indicador
de la actividad biologica y del grado de destruccion o supervivencia de patdgenos
(Wren-Jarvis, 1988).

La EPA (1985), establece en la norma 40CFR-257, una temperatura minima de
40°C por 5 dias consecutivos, teniendo mejor éxito de composteo con 55°C por 15 dias.
Experimentos realizados en el Centro Interamericano de recursos del Agua (CIRA),
muestran que a una temperatura de 65°C durante 5 dias consecutivos la poblacion de
microorganismos disminuye hasta un 95% (Ramonet et al., 1998).

Los objetivos que se pretenden lograr con el proceso de composteo para el
tratamiento de residuos solidos son: 1) reduccion de masa y volumen: por medio de la
volatilizacion de una porcion del carbono organico como CO-; 11) eliminacion de los
malos olores y disminucion del indice de reproduccion de insectos, plagas y patogenos;
11) utilizacion de recursos, debido a que el uso del material producido es agronomico
permitiendo reintegrar al suelo nutrimentos que de otra forma se perderian y, 1v) la
produccion de un material estable (humus), de manera que la materia organica actue
como un mejorador de las propiedades del suelo (EPA, 1985; Breslin, 1999).

La composta también puede ser confinada en rellenos sanitarios, ya que es un
producto al cual se le han removido sus capacidades generativas de calor a través de la
fermentacion, y es altamente estable para este tipo de confinamiento (Pena et al., 1992).
Sin embargo, el aplicar composta de lodos residuales a un suelo permite aumentar el
contenido de agua y su capacidad de retencion en suelos arenosos, mejorar la estructura
del suelo, aumentar la aireacidon en suelos arcillosos e incrementar la capacidad de
infiltracion de agua (Epstein y Parr, 1977). Ademas, las compostas son una fuente de
nutrimentos que al aplicarse al suelo previenen la deficiencia nutrimental de los cultivos
siempre y cuando se evite el lavado de éstos hacia los mantos freaticos. Una desventaja
de la composta de lodos residuales es que presenta una baja relacion nitrogeno: fosforo
y su aplicacion basada en los requerimientos de N provee cantidades excesivas de P para

los cultivos (Korboulewsky et al., 2002).
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3.3.2. Tipos de composteo

La composta puede ser producida a través de una actividad microbiana aerobia o
anaerobia. El método mas aplicado a lodos residuales de origen municipal es el
composteo aerobico, el cual requiere de un mezclado y aireacion en pilas estaticas o
reactores. Este proceso acelera la descomposicion del material dando como resultado un
aumento en la temperatura para la destruccion de patogenos, ademas de que minimiza
los malos olores (Peiia et al., 1992).

Los métodos de composteo aireado se realizan a través del meétodo de la pila
estatica, sistema en hilera o en reactores. El sistema de pila estatica es la tecnologia mas
comun en Estados Unidos de Norteamérica, el cual consiste de un mezclado del lodo
residual (biosélidos), con un acondicionador y/o un agente de abultamiento. La mezcla
se coloca sobre una tuberia perforada, en donde el aire fluye para mantener los niveles
de oxigeno y temperatura deseados. Este sistema es el mas empleado debido a que se
puede construir al aire libre o totalmente cerrado; permite controlar un amplio intervalo
de caracteristicas de los biosolidos, tiene un costo econdémico relativamente bajo
comparado con los sistemas de reactores, proporciona la flexibilidad para controlar
amplias variaciones en cantidad y calidad de los biosolidos diariamente; permite un
mejor control del olor; provee un alto grado de destruccion de patégenos y una buena
estabilizacion del producto, siendo viable para un amplio intervalo de capacidades de
instalacion con sistemas de operacion a menos de 0.5 t d”' (p.s) hasta mas de 100 t d”'
(p.s) (Chefetz, et al., 1998).

El objetivo de emplear acondicionadores en el proceso de composteo radica en
proveer energia e integridad estructural, incrementar el contenido de sélidos y la
porosidad; ademas, de ser una fuente de .carbono. Uno de los aspectos mas importantes
para mantener una b.uena aireacion es la porosidad, ya que el aire tiene como proposito
satisfacer la demanda de oxigeno impuesta en la descomposicion organica; remover
gases como bioxido de carbono y amoniaco libre, que producen malos olores; remover
la humedad del material del composteo, promover el secado y eliminar el calor
generado por la descomposicion organica, controlando asi la temperatura del proceso

(Chefetz, et al., 1998).
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3.3.3. Transformacion de la materia organica

Las compostas y el estiércol de diversos origenes, se usan con frecuencia como
acondicionadores de suelo; en donde después de un periodo corto, forman parte de la
materia organica del suelo (Chefetz, et al., 1998).

Tanto la cantidad como las propiedades de la materia organica, cambian
significativamente durante el proceso de composteo; aproximadamente 50% de la
materia organica es mineralizada, debido principalmente, a la degradacion de los
compuestos facilmente degradables, como proteinas, celulosa y hemicelulosa
(compuestos utilizados por los microorganismos como fuentes de C y N); la materia
organica residual contiene macromoléculas neoformadas y materia organica de lenta
degradacion, dando asi lugar a la formacion de substancias hamicas (principal fracciéon
estable del proceso de composteo) (Chefetz et al., 1998).

El composteo de residuos agricolas y solidos municipales, se define como un
tratamiento biolégico en el cual los microorganismos aerébicos utilizan la materia
organica como substrato. Debido a que los microorganismos solamente son activos en la
interfase solido — liquido de la composta, resulta de gran interés estudiar esta interfase
para entender el ciclo del C y N durante el composteo. Mas aln, la caracterizacion de la
materia organica soluble (MOS), y de la fraccion de la materia organica activa, pueden
ser mejores indicadores de todo el proceso de transformacion de la materia organica. La
MOS, representa la fraccion mas activa de la composta, tanto bioldogica como
quimicamente, por lo tanto, es la que se encuentra mas sujeta a cambios, ademas, refleja
el proceso de transformacion de la materia organica durante el composteo, siendo la fase
mas facilmente accesible para los microorganismos. La MOS es la fraccion organica que
contiene materiales orgénico§ usados como fuente de energia, de biogénesis de
macromoléculas (enzimas, polisacaridos y proteinas), y de compuestos repolimerados;
los cuales eventualmente, contribuyen a la formacion de acidos humicos. La MOS de la
composta favorece el buen crecimiento de las plantas debido a que mantiene suficientes

niveles de concentracion de Fe, Mn, Cu y Zn en solucién. Ademas, esté relacionada con

13



SORCION DE METALES PESADOS EN SUELOS ACONDICIONADOS CON RESIDUOS ORGANICOS

la disponibilidad de C y N, la complejacion metélica, y el buen crecimiento de las
plantas (Chefetz, et al., 1998).

De acuerdo con estudios realizados por Chefetz et al.(1998), sobre el composteo
de desechos municipales, los cambios en la concentracion de la MOS durante el
composteo, ocurren en tres fases: 1) una rapida disminucion de la concentracion inicial
(de 47.27 a 737 g kg''; ps.), durante los primeros 33 dias; ii) una disminucion
moderada de los 33 a los 105 dias (3.75 g kg™'; p.s.) y; iii) estabilizacion en la
concentracion de la MOS (3.75 — 3.67 g kg''; p.s.). Asimismo, reportaron que los
cambios relativos en los niveles de C presentes en los grupos funcionales son: i)
disminucién de los polisaciridos en aproximadamente 16.2%, asi como una disminucion
en 19.5% de los grupos C-N y C-O; mientras que, los compuestos de grupos alcali
permanecen relativamente constantes y; ii) aumento en 51% de los componentes
aromaticos, incluyendo el C fenolico y aromatico.

Por otro lado, al comparar las propiedades de las fracciones de la MOS entre la
composta de residuos solidos municipales y suelos forestales, Chefetz et al. (1998).
encontraron que las fracciones hidrofobica acida (HoA) y neutra (HoN) son los
principales compuestos organicos que permanecen en la fase liquida de la composta
madura; la fraccion HoA representd 22.4% del total de la MOS; mientras que en los
suelos forestales se encontré por arriba de 50 a 55%. La naturaleza quimica de la
fraccion HoA, consiste en taninos, polifenoles, polifenoles oxidados, y carbohidratos
ligados a la fraccidon hiumica. La estructura polifenol-fraccion himica de la HoA, explica
su alta proporcion en suelos, de manera que, se presenta un indice mayor de
humificaciéon que en la composta. La fraccion hidrofilica neutra (HiN) de la composta
representd de 21 a 34% de la MOS total; mientras que, en la solucion del suelo esta
fraccion representé menos de 10%; dicha fraccion esta compuesta principalmente por
poli- y oligosacaridos como productos de los polisacaridos de origen vegetal vy
microbiolégico; siendo los carbohidratos las estructuras mas facilmente degradables de
la MOS. La estructura quimica de HoA se ha descrito como moléculas acidos filvicos
(AF) “jovenes” de estructura polifenolica y estructuras humicas asociadas con
carbohidratos; la HoN ha sido caracterizada como una mezcla de moléculas altamente

apolares, compuestos aromaticos con un contenido de 44 a 48% de estructuras alifaticas
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y esta estrechamente relacionada con los AH, por lo que por lo que comprende a las
moléculas organicas menos solubles, la fraccion HiN consiste de poli- y oligosacaridos
(Kaschl et al, 2002) La fraccion hidrofilica acida (HiA) consiste en compuestos
organicos con alto grado de oxidacion biologica, o sustancias de bajo peso molecular,
parecidas a las himicas; la cantidad de esta fraccidon, cambio ligeramente durante el
proceso de composteo y representd un porcentaje similar de la MOS reportada para los
suelos. La HiA es la fraccion hidrofilica dominante, por lo que tiene una baja
biodisponibilidad para los microorganismos activos en la degradacion de la composta.
La fraccion hidrofilica basica (HiB), contiene principalmente proteinas, péptidos vy
polimeros amino-sacaridos; no se encontraron diferencias significativas en la MOS del
suelo y la composta.

El incremento en los niveles de las fracciones HoN y HoA en el proceso de
composteo, representa el proceso de humificacion de la materia organica. La diferencia
entre AF y la fraccion HoA, indica que la HoA es la mas movil y por lo tanto la parte

mas activa de la fraccion de los AF (Chefetz et al., 1998).
3.3.4. Importancia de la composta

La composta de lodos residuales tiene un efecto benéfico en la conductividad
hidraulica del suelo, disminuye la densidad aparente, incrementa la estabilidad de los
agregados y aumenta el contenido de carbono organico; de manera que, favorece la
infiltracion, disminuye la formacion de costras, la escorrentia y por lo tanto la erosion y
pérdida del suelo. Asimismo, se ha reportado que su aplicacion al suelo disminuye los
riesgos de contaminacion de los mantos freaticos por plaguicidas o fertilizantes (Breslin,

1999; Bresson et al., 2001, Korboulewsky et al , 2002).
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4. METALES PESADOS

4.1. GENERALIDADES

Los metales que ttenen una densidad mayor que S g cm™ han sido llamados
metales pesados; sin embargo, ésta es una definicion que se basa sélo en un parametro
fisico y no en las actividades quimicas y biologicas que desarrollan, ya que existen
muchos elementos que tienen densidad superior que 5, como son los lantanidos y los
actinidos, a los que no se suelen considerar como metales pesados.

Pearson (1973), clasifico a los metales de acuerdo con el principio de acidos
fuertes o débiles (Tabla 1); los acidos fuertes de Pearson, corresponden a moléculas
pequefias con carga positiva y un par de electrones no compartidos en su valencia: lo
que da como resultado una alta electronegatividad y baja polarizacion, por lo que el

agua es mas fuertemente atraida por estos acidos.

Tabla 1. Clasificacton dc metales y ligandos de acuerdo a Pearson (1968 y 1973)

‘Acidos Fuertes Frontera Acidos Débiles

Baja polarizacion, esferas duras  Esféricamente no simétrica  Baja electronegatividad, alta
polarizacién, esferas débiles.

(H"), Li", Na'", K', Be™. Mg **, V¥ Cr”, Mn*" Fe’", Co®’, Cu',Ag’, Au’". TI'. Ga', Cd*"".

Ca™, Sr’+, AP, §¢’*, La*", Ni¥', Cu®, Zn*', Pb¥, Bi®". Hg”'. Sn”, TP', Au’+, In’".

Si*" Ti**, Ar'"", Th** Cr*", Mn*,

Fe'', Co™, UO*, VO™

También especies como:

BF;, BCl;, SO;, RSO, RPO-, SO,, NO;, B(CH»): Todos los atomos metalicos

CO,, RCO', R;C” l,, Br,, ICN, I', Br'

Los acidos débiles son moléculas comparativamente mas grandes y tienen pares
de electrones no compartidos; por lo tanto, tienen baja electronegatividad y alta
polarizacidon, y pueden ligar iones como el amonio con mas fuerza que el agua; asi
como, formar compuestos estables de cloro o yodo. La regla general es que acidos
fuertes se ligan a bases fuertes y acidos débiles a bases débiles; sin embargo, hay
algunos que no caen en esta categoria, llamandoles iones limite o frontera (Collins y

Stotzky, 1989; Ross, 1996).
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Otro sistema de clasificacion es el propuesto por Nieboer y Richardson (1980), el
cual se basa en la constante de equilibrio, que describe la formacion del complejo entre
el 1on metalico y el ligando. Asi, los metales se separan en tres categorias: clase A, clase
B e iones en la frontera. La clase A tiene la siguiente secuencia para ligarse F>CI>Br>I;
para metales que se unen donando atomos en ligandos: O>S>Se>N>As, O>N>S. La
clase B tiene la preferencia opuesta. Los elementos en la frontera forman un grupo
intermedio y se ligan a cualquiera de estos ligandos sin ninguna preferencia de
secuencia. La Figura | ilustra la disposicion de los metales pesados en la Tabla

Periddica sefialando la clasificacién anterior (Collins y Stotzky, 1989; Bebby, 1991).

H He
Li | Be B|C|N|O|F|Ne
Na | Mg Al St | P | S |Cl|Ar

K|Ca|Sc|Ti|V |[Cr|Mn|Fe|[Co|Ni|Cu|Zn!|Ga|Ge|As|Se | Br|Kr
Rb|Sr| Y |Zr |[Nb|Mo|Tc |Ru|Rh|Pd|Ag |Cd|TIo|[Sn|Sb|Te| I | Xe
Cs|Ba|La | Hf | Ta| W Re|Os|Ir | Pt [Au|Hg| Tl | Pb | Bi | Po | At | Rn
Fr | Ra | Ac

Clase A

Elementos frontera

Clase B

Figura 1. Distribucion de los elementos en la tabla periodica de elementos

Algunos metales pesados son esenciales para la vida, ya que pueden actuar como
catalizadores de sistemas enzimaticos celulares; estos aparecen bajo determinados
intervalos de concentracidon, que si se rebasan, originan perturbaciones; dentro de este
grupo estan el Zn, Cu, Mo, I, Ni, entre otros. El Cd, Pb y Hg, son considerados
elementos potencialmente toxicos ya que presentan la capacidad de reemplazar a los
bioelementos con caracteristicas quimicas y configuraciones electronicas similares,

ocasionando graves efectos en el metabolismo de los organismos (Reilly, 1980).
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Como resultado de la alteraciéon de los materiales originarios, los metales se
pueden encontrar en formas moéviles, por lo que su contenido estd directamente

relacionado con la composicion de la roca madre (Tabla 2).

Tabla 2. Presencia de metales pesados en minerales primarios (Sposito, 1989)

Elemento Principales formas de aparicién en minerales primarios

Cd Inclusiones de sulfuro en silicatos y sustituciones isomérficas por Cu, Zn, Hg y Pb
en sulfuros.

Cu Inclusiones de sulfuro en silicatos; sustitucién isomoérfica por Fe y Mn en olivino,
piroxenos, anfiboles y micas; por Ca, K ¢ Na en feldespatos.

Cr Cromita de hierro (FeCr,0,); sustitucidn isomérfica por Fe y Al en otros minerales
del grupo de las espinelas.

Co Sustitucidén isomoérfica por Mn en Oxidos y por Fe en piroxenos, anfiboles y micas.

Ni Inctusiones de sulfuros en silicatos; sustitucién isomérfica por Fe en olivino,
piroxenos, anfiboles, micas y espinelas.

Pb Inclusiones de sulfuros y fosfatos; sustitucion isomdrfica por K en feldespatos y
micas; por Ca en feldespatos, piroxenos y fosfatos y por Fe y Mn en 6xidos.

Zn Inclusiones de sulfuro en silicatos; sustitucion isomorfica por Mg y Fe en oltvino,
piroxeno y anfiboles y por Fe y Mn en éxidos

As Minerales de arseniato; FeAsO,-H,0, Mn3(AsOy),, etc.

Se Minerales de selenio; sustitucién isomérfica por S en sulfuros, ion selenito.

Asimismo, estos elementos pueden aparecer coprecipitados con minerales
secundarios del suelo o asociados con la materia organica (Tabla 3).

En las iultimas décadas, los suelos, han experimentado un incremento en la
concentracion de metales pesados sobre todo en paises industrializados, debido tanto al
empleo inadecuado de fertilizantes y plaguicidas, agua de riego de mala calidad o bien,
por depositos atmosféricos de contaminantes de origen industrial.

Los metales pesados, tanto los procedentes de la alteraciéon de las rocas, como los
de origen antropogénico, se encuentran en un sistema activo gobernado por reacciones
de tipo 4cido-base, complejacién con ligandos inorgdnicos y orgénicos, equilibrio
precipitacién-disolucién de sdlidos, 6éxido-reduccién y procesos de adsorcién y/o
intercambio iénico que, junto a la tasa de transferencia de masa de origen biologico,
controlan la concentracidén de los metales en la fase de solucién. Las formas quimicas,
asf como el grado de movilidad, son consecuencia final del conjunto de interacciones de

estos elementos con los constituyentes reactivos de las matrices del suelo (Ross, 1994).
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Tabla 3. Elementos coprecipitados con minerales secundarios y materia organica (Sposito,

1989).

Metales Pesados
Oxidos de Fe v Al B, P. V, Mn, Ni, Cu. Zn, Mo, As, Se
Oxidos de Mn P, Fe. Co, N1, Zn, Mo, As, Se. Pb
Carbonaio de calcio P, V. Mn, Fe, Co, Cd
Ilita B, V, Ni, Co, Cr, Cu, Zn, Mo, As, Se, Pb
Esmectita B, Ti V. Cr, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Pb
Vermiculita Ti, Mn, Fe
Materia organica Al, V, Cr. Mn, Fe, N1, Cu, Zn, Cd, Pb

4.2. MOVILIDAD Y DISPONIBILIDAD DE METALES PESADOS

4.2.1. Factores quimicos que afectan la movilidad y disponibilidad de metales

Los procesos que afectan la movilidad y la disponibilidad de los macro y micro
elementos en suelos son en esencia los mismos: i) intemperismo, ii) disolucion y
solubilidad, 1i1) precipitacidon, iv) absorcion por las plantas, v) inmovilizacién por
organismos del suelo, vi) intercambio en el suelo (en los sitios de intercambio
catidnico), vii) adsorcion especifica y quimisorcion, viil) quelatacion y ix) lixiviacion.
Las principales caracteristicas del suelo que tienen influencia en la solubilidad de los
metales son; pH. materia organica soluble y las condiciones redox (Amacher et al.
1986; Kabata-Pendias y Pendias, 1992; Ross, 1994). Kabata-Pendias y Adriano (1995),
clasificaron los factores que afectan la movilidad en las siguientes categorias: 1)
capacidad del suelo (pH, CIC, materia organica, cantidad y tipo de arcilla, oxtdos de Fe
y Mn y potencial redox); 11) capacidad de la planta (especie, variedad, cultivo, parte de
la planta, edad, interacciones con lones) vy, 1ii) factores ambientales (condiciones

climaticas, practicas de manejo, irrigacion-salinidad y topografia).

4,2.1.1. Intemperismo

Generaimente la concentracion de los metales traza procedentes del intemperismo

no es alta y solo producen toxicidad en arecas muy localizadas, como depOsitos ricos en
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oxidos, minerales y otras rocas ricas en metales como las ultramaficas. En suelos
desarrollados sobre serpentina, se encuentran altas concentraciones de niquel y cromo,
donde se puede encontrar hasta 1000 mg kg™ en hojas de plantas (Ross, 1994; Calvo,
1997).

Los procesos de intemperismo han sido objeto de numerosos estudios y
revisiones; estos procesos pueden ser quimicamente descritos como (Kabata-Pendias y
Pendias, 1992; Ross, 1994):

L. Disolucion, cuando los minerales son solubles en una fase acuosa

1. Hidratacion, minerales que incorporan moléculas de agua a su estructura

1. Oxidacidn, incorporacion de oxigeno o incremento del contenido de agua

v, Hidrolisis, reaccion de minerales con el agua, que producen nuevos iones y/o
componentes insolubles

v, Reduccion, reaccion en sentido contrario de la oxidacion

vi. Carbonatacién, alteracion de compuestos hacia carbonatos debido a la

incorporacion de CO,.
4.2.1.2. Disolucion/precipitacion, solubilidad e iones libres en solucién

La disolucion/precipitacion y adsorcion/desorcion son los procesos fisico-
quimicos mas importantes en el control de la concentracién de metales en la solucion
del suelo. Una vez en solucidn, los iones, ya sean simples o complejos, reaccionan con
los centros activos de las arcillas, dependiendo de la fuerza de unién de su carga y de
sus caracteristicas de hidratacion. Cationes como Cd**, Pb?" y Cu®" tienen que competir
con Ca*"y Na" por los sitios de intercambio, si no son accesibles a ellos, entonces son
adsorbidos o quimioadsorbidos por los 0xidos de Fe, Al y Mn, por la materia organica, o
en los sitios de borde con carga variable en filosilicatos de arcilla. Estos procesos estén
fuertemente influidos por la acidez y por el potencial redox (Ross, 1994).

Para Bourg y Loch (1994), el pH y las condiciones redox son las variables
maestras que controlan la liberacién de contaminantes de la fase acuosa, y por lo tanto,
su incorporacién a la cadena tréfica; mientras que, los fenomenos geoquimicos que

controlan la retencion de metales en sedimentos son la adsorcidon y la precipitacion.
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Los cambios en el pH y las condiciones redox en suelo dependen de tres factores:
1) capacidad amortiguadora del suelo (definida como la capacidad para resistir cambios
en el pH y en el potencial redox), ii) el efecto de los productos quimicos que se
adicionan, asi como sus practicas y politicas en el uso del suelo, pueden corresponder
tanto a los propios contaminantes, como a sustancias donadoras y aceptoras de protonés
y electrones, 1it) cambios hechos por el hombre (no necesariamente deben ser vistos
como negativos), que pueden indirectamente inducir cambios significativos en la
solubilidad de los compuestos quimicos atrapados en los solidos (Bourg y Loch, 1994).

Como ya se ha sefialado, el pH es uno de los factores mas importantes que
controla la solubtlidad de un metal en el suelo. Varios procesos contribuyen a la
acidificacion de un suelo, tal como la descomposicion de la materia organica en suelos
presentes en climas con alta precipitacion. La mayor parte de los metales son
relativamente moviles a pH acido en condiciones oxidantes a ligeramente reductoras y
son fuertemente retentdos a pH alcalino bajo en condiciones fuertemente reductoras. Se
ha demostrado que a pH de 4-5 el Zn, Cd Cu y Pb son mas solubles que en un intervalo
entre 5y 7. Una prueba mas es la correlacion entre el metal tomado por la planta y el pH
del suelo; se ha encontrado que a mayor acidez se incrementa la solubilidad de Zn, Fe y
Mn (Homgreen et al, 1993). La ultima prueba se basa en calculos termodinamicos
gquimicos de un metal en equilibrio solido-solucién (Ross, 1994).

Los metales tienden a desorberse o disolverse en {a solucion del suelo cuando el
pH decrece;, cuando se incrementa, se adsorben o precipitan, pero solo hasta cierto
limite, después del cual, son de nuevo solubilizados. Un gran numero de metales
pesados se encuentra como oxianiones, su solubilidad es opuesta a la de los cationes.
que tienden a adsorberse o precipitar cuando el pH decrece (Figura 2) (Bourg y Loch,
1994).

Varios metales pesados potencialmente toxicos tales como Fe, Mn, Cr, As, Ag y
Hg, estan en el suelo en mas de un estado de oxidacidn; su equilibrio esta gobernado por
el pe (logaritmo negativo de la actividad acuosa del electron libre) en la solucion del

suelo. Cuando las condiciones redox cambian, la relacion de oxidacién para especies
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Aniones

% Insoluble

pH

Figura 2. Conducta de la adsorcidn y precipitaciéon de metales pesados, cationes y aniones en
funcion del pH.

reducidas en soluci6on puede cambiar también; asi que, dos minerales conteniendo el
mismo elemento; pero en diferente estado de oxidaciéon, presentan distinto
comportamiento: si el elemento se reduce, puede causar la oxidacién del mineral hasta
disolverlo, precipitindose el mineral reducido; si se oxida ocurre lo contrario (Ross,
1994).

Las condiciones redox ejercen una influencia directa y significativa sobre la
solubilidad de metales como el Fe, Mn y Cr que, dependiendo de su valencia, pueden
estar en formas mas o menos solubles ya que en ambientes reductores se favorece la
solubilidad del Fe y Mn, pero disminuye }a del Cr (Bourg y Loch, 1994).

En la Tabla 4, se muestra la conducta de los elementos en distintos ambientes de

pH y condiciones redox (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).
4.2.1.3. Intercambio iénico, adsorcién y quimisorcién

Para describir la movilidad del metal hay que conocer la distribucién de los iones
metalicos entre Jlas fases s6lida y liquida. Los mecanismos para desplazar iones de la
solucion del suelo incluyen su intercambio en superficies cargadas como las arcillas y
moléculas organicas y su adsorcién o quimiosorcion en superficies de minerales tales
como 6xidos de Fe y Mn, oxi-hidr6xidos y geles amorfos (Bourg y Loch, 1994; Ross,
1994). La carga permanente de las arcillas y los sitios dependientes del pH y de la

materia organica, retienen cationes por atracciones electrostaticas no especificas. A un
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Tabla 4. Movilidad de elementos traza en distintos ambientes (Kabata-Pendias y Pendias,

1992)
Grado de Movilidad Condiciones Ambientales Elementos Traza -
Oxidante v acido B,Bryl
Alto : F, Li, Mo, Re, Se, U, V. W, Zn,
Neutro o alcalino
B, Br, L.
Reductor B, Br, [
. . L1, Cs, Mo, Ra, Rb, Se. Sr, F,
Oxidante y acido Cd. Hg, Cu, Ag, Zn.
Medio Principalmente acido Ag, Au, Cd, Co, Cu, Hg, Ni.
Reductor con potencial As, Ba, Cd, Co, Cr, F, Fe, Li,
variable Mn, Nb, Sb Sn, Sr, T{, U, V.
Oxidante y acido Ba, Be. B, Cs, Fe, Ga, Ge, La,
Bajo Li, Rb, Si, Ta, Te, Zr.
Neutr leali Ba, Be, B, Co, Cu, Ge, Hf, Mn.
eulro o alcahino Ni, Pb, St, Ta, Te, Zr.
Oxidante v acid Al Au, Cr, Co, Fe, Ga, Os. Pt
rdanic ¥ acido Rh, Ru. Sc, Sn. Ta, Te, 1.
Muy bajo . Ag, Al, Au, Cu, Co, Fe, Ga, Ni.
Neutro o alcalino Th. Ti. Y, Zr.

Ag, As. Au, B, Ba, Be, B, Cd.

Reductor Co, Cu, Cs, Ni, Pb, Zn.

pH bajo se favorece la hidrolisis, se intercambian metales divalentes y trivalentes sobre

capas silicatadas; asi que el Cu®*, Co?", Ni*', Mn?", y Cr’” pueden ser atraidos por

arcillas del tipo de las esmectitas a través de fuerzas electrostaticas (Figuras 3 y 4)
(Ross, 1994).

La adsorcion de metales pesados esta relacionada con Ja mdrolisis def ion. Se ha
propuesto una lista que sefiala la relacién entre la hidrélisis del ton y la adsorcion
especifica, siguiendo en el orden (Ross, 1994):

Cd<Ni<Co<Zn<Cu<Pb<Hg

Asimismo, se han realizado estudios para conocer que los 6xidos del suelo y las
fracciones organicas prefieren adsorber Pb, Cu y Zn comparado con Cd, Ni, y Co como
se muestra en la Tabla 5 (Ross, 1994). Aparte del pH, los tipos y cantidad de coloides
(arcillas, 6xidos y materia organica), se han identificado un gran namero de factores que

tienen un efecto sobre la sorcion del metal; los principales controladores son: 1) la

concentracion del catidn, ii) los efectos competidores entre cationes y,
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cdco,
' Octavita

5 j—

Actividad (leg)

Figura 3. Especies de hidrélisis de Cd ~ en equilibrio con Cd-suelo o CdCO; (octavita) a 0.003
atm de CO, (Lindsay, 1979)

i11) la presencia de otros ligandos organicos e inorganicos. Con objeto de profundizar en
los anteriores procesos, se han desarrollado diversas metodologias para conocer los
mecanismos implicados en los procesos de sorcion sobre los tipos de superficies
organicas y minerales. Entre las aproximaciones experimentales mas utilizadas se
encuentran la extraccion secuencial de Tessier et al. (1979), el analisis de relaciones
estadisticas entre la sorcion y las propiedades del suelo, etc. Si se resume la informacion
generada por estos métodos, se encuentra que el Cd y Zn son mas moviles que el Cu 0

Pb, debido a que tienden a ser sorbidos mediante intercambio catiénico y a
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(a) 100

% adsorbido
3

Al Gel

Cu Mg - /sr

% adsorbido

20

pH

Figura 4. Sorciéon de metales pesados en 6xidos amorfos de hierro v aluminio ¢n funcion del
pH (Ross, 1994).

competir con los iones mayoritarios de la solucion del suelo; ademas, su capacidad de
movilizacion y posterior migracion se puede ver incrementada si el suelo se acidifica.
Suelos con elevado contenido en Oxidos de Fe, Mn y Al y materia organica pueden
adsorber potencialmente todos los iones divalentes; pero, retienen preferentemente Cu,
Pb y un poco menos Zn. Los factores que controlan los procesos de desorcion del Cd,

Pb, Zn y Cu han sido poco estudiados (Ross, 1994; Calvo, 1997).
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Tabla 5. Afinidad de metales pesados en componentes de suclo (Ross, 1994).

Material Secuencia de afinidad ~ Fuente
Oxidos de Al amorfos Cu>Pb>Zn>Ni>Co>Cd Kinniburgh et al. (1976)
Qxidos de Al amorfos Cu>Pb>Zn>Cd Leckie et al (1980)
Oxidos de Fe amorfos Pb>Cu>Zn>Ni>Cd>Co Kinniburgh et al. (1976)
Oxidos de Fe amorfos Pb>Cu>Zn>Cd Leckie et al. (1980)
Goethita (FeOOH) Cu>Pb>Zn>Cd Forbes et al. (1974)
Goethita (FeOOH) Cu>Pb>Zn>Co>Ni>Mn McKenzie (1980)
Hematita Pb>Cu>Zn>Co>Ni>Mn McKenzie (1980)
Oxido de Mn Pb>Cu>Mn=Co>Zn>Ni McKenzie (1980)
Oxidos de Mn Cu>Zn Murray (1973)
Mn-Si10- Pb>Cu>Zn>Cr>Cd Leckie et al. (1980

Acidos falvicos pH 5 Cu>Pb>Zn Schnitzer v Skinner (1967)

Acido humico a pH 4-7 Zn>Cu>Pb Verloo v Cottenie (1972)
Acido humico a pH 4-6 ~ Cu>Pb>>Cd>Zn Stevenson (1977)

4.2.1.4. Proceso de sorcion y desorcion

La movilizacion de elementos retenidos en los suelos. requiere por lo general de

una secuencia de procesos, empezando por la desorcion o disolucton, seguida por la
difusion y conveccion. La readsorcion o precipitacion puede inmovilizar el elemento en
otro lugar del suelo, por lo que la movilidad relativa del elemento podra depender de
varios factores, que incluyen (Ross, 1994):
I.  La naturaleza quimica y formas en que se encuenira el elemento. Muchos elementos
traza (cationes) tienen una baja movilidad en suelos porque ellos se adsorben
fuertemente a los minerales o a la materia organica, o bien son precipitados en formas
insolubles (6xidos, carbonatos y sulfuros). Los que forman parte de aniones son
relativamente moviles (boro), otros como el fésforo, pueden inmovilizarse fuertemente
bajo determinadas condiciones formando precipitados insolubles y ligandose
fuertemente con determinadas superficies de minerales.

Los elementos traza pueden clasificarse en cuatro grupos segun su radio i6nico y
valencia (Fig. 5) (Ross, 1994):

L. Grupo | Soluble: cationes débilmente hidratados.
. Grupo 2 Soluble: cationes fuertemente hidratados.

ii. Grupo 3 Hidroxidos anfotéricos, facilmente precipitables.
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En términos muy generales, la movilidad de los cuatro grupos puede ser

clasificada como sigue (Ross, 1994):

1. Grupo 1: fuertemente atrapados por arcillas y humus.

1. Grupo 2: intercambiables y por lo tanto moviles, excepto aquellos fuertemente

quimisorbidos como Pb y Cu.

[il. Grupo 3: inmovil, como oxidos insolubles.
v. Grupo 4: movil, excepto aquellos fuertemente quimisorbidos tales como el
tostato.
CTs
1.6
mn

08"

0.8

0.4 -

(l?‘n

Figura §. Clasificacion de elementos con base en su valencia y radio 16nico (Ross, 1994).
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En el primer grupo se distribuyen elementos como Na, Ag, K, Rb, Tl y Cs que
tienden a formar compuestos muy solubles, ya que se hidratan facilmente por su tamano
pequeno y son adsorbidos primero que otros. El segundo grupo, comprende elementos
como el Ba, Pb, Sr, Hg Ca, Cd, Mn entre otros, que se hidratan mas por lo que su
molécula es mas grande y es mas dificil que se adsorban e;aklos sitios de intercambio. En
el tercer grupo, se encuentran los elementos como el Cr, Mn, Fe, y Al que tienden a
formar compuestos que precipitan facilmente y por lo tanto quedan inmoviles; y por
altimo, los antones que son solubles a un pH elevado y por consiguiente son moviles,
entre los qué se encuentra el S, P, Se (Fig. 5.)
it. La naturaleza quimica y mineralogica del suelo. Los elementos son menos moviles
en aquellos suelos que proveen una gran cantidad de sitios de sorcion o un medio
quimico favorable para precipitar el elemento Los oxidos de Fe. Al v Mn proporcionan
sitios de quimisorcion para formas cationicas y anionicas de elementos. Los minerales
arcillosos silicatados proveen sitios de intercambio para cationes y pocos sitios de
quimisorcién tanto para cationes como aniones (bordes de filosilicatos). El alofano
(aluminosilicato de rango corto) presenta un elevado numero de sitios de quimisorcion
para cationes y aniones. La materia organica participa en la adsorcion, complejacion de
metales (cationes), aunque algunos aniones como boratos y fosfatos pueden unirse a su
estructura mediante enlaces covalentes (Ross, 1994)

Las caracteristicas quimicas del suelo pueden ser criticas en la retencion de
elementos; los valores de pH basicos en los suelos favorecen la sorcion y precipitacion
de 6xidos, hidroxidos y carbonatos. Las condiciones alcalinas generalmente se asocian a
niveles elevados de Na' y K* con relacion al Ca*’ y Mg®™ (debido a la mayor solubilidad
de los compuestos de Na~ y K que los de Ca’" y Mg’"), esta acompafada por un alto
grado de movilidad aniénica y puede favorecer la movilidad de algunos cationes (por
ejemplo el Cu) como también la formacion de complejos metalicos solubles con la
materia organica e hidroxidos (Ross, 1994).

El potencial redox del suelo es también critico en el control de la movilidad de
elementos. Algunos son mucho mas solubles y moviles en un estado de oxidacion que
otros. Los elementos clasificados como calcofilos (Hg, Cu, Pb, Cd, Zn, As y Se) forman

minerales insolubles de sulfuro en medios reductores, donde el sulfuro es generado a
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partir de reduccion del sulfato, por lo tanto, su movilidad es extremadamente baja.
Aquellos elementos que, en forma de sulfuro, tienen productos de solubilidad muy bajos
(Hg, Cu, Pb y Cd) son los mas inmoviles y poco disponibles en medios reducidos
(McBride 1994).

La complejidad de los procesos de adsorcion de metales en suelo se debe al gran
niamero de especies de metales posibles, superficies adsorbentes y mecanismos de union,
por lo que es necesario profundizar en el conocimiento de los mecanismos de movilidad
para explicar la retencion, la baja solubilidad y la dificultad de extraccion de iones

metalicos (McBride 1994; Ross, 1994).
4.2.1.5. Complejacién orgianica y quelatacion

La complejacion organica es uno de los factores mas importantes que gobiernan
la solubilidad y disponibilidad de metales (Bourg y Loch, 1994; Ross, 1994). La materia
organica es una mezcla heterogénea de compuestos de distinta naturaleza y origen y
cuya composicion es poco conocida; esta dominada por macromoléculas de alto peso
molecular (2,000-10,000) Ilamados acidos humicos (HA) y sustancias de bajo peso
molecular (10° — 10°%) conocidos como acidos fulvicos (FA) (Schnitzer y Khan, 1972).
Los HA estan considerados como la fraccion organica del suelo que tiene mayor
tendencia a inmovilizar los metajes stempre y cuando estos elementos se mantengan
solubles en la solucion del suelo a pH bajo. Los complejos formados son relativamente
resistentes a la biodegradacion, su persistencia en el medio los hace importantes en el
transporte de metales. La acumulacion de metales en suspension puede contribuir a
reducir la concentracion de metales toxicos en solucidon; se ha demostrado que la
quelatacion del Al*? por HA controla la toxicidad del elemento en suelos acidos.

Con cierta tendencia, los metales pueden complejarse con ligandos organicos. Los
grupos carboxilicos, alcohélicos, fendlicos, carbonilos, fosfato y sulfato se asocian con
K*, Na*, Ca®, Mg?' y AP Los grupos amino y amidas, pueden complejarse con Pb*’,
Sn**, Cd*, Cu®*, Fe**, Co**, Ni?, Cr**, Zn*", Mn™ y Fe’*, mientras que los grupos
sulfhidrilo, sulfuro, disulfuro y tioéter, se asocia con Au’, Ag’, Cu’, Hg*" y Pt*

(Pearson, 1973).
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La movilidad de estos complejos se atribuye a tres caracteristicas de los HA y FA
en el suelo: 1) viscosidad en la solucién del suelo, 2) tamafio de la molécula y 3) forma
de la molécula. La viscosidad se encuentra afectada por cambios en la configuracion
molecular de las macromoléculas y por la unién con el metal; adicionando un electrolito
se incrementa la viscosidad. La forma y tamafio molecular afectan la movilidad en el
espacio poroso, porque las fuerzas de friccion actian sobre las superficies
macromoleculares. Las moléculas organicas ramificadas, las cuales se piensa gue se
encuentran en los acidos humicos, presentan una densidad molecular més alta, por lo
que la molécula es mas compacta que una cadena lineal simple de peso molecular
stmilar; por lo tanto, los polimeros muy ramificados, presentan menor superficie de
friccion y pueden ser mas moviles. St la complejacion metalica afecta el tamafio y forma
de las moléculas de los acidos humicos, entonces la movilidad de los HA puede

modificarse (Ross, 1996).
4.2.1.6. Movilizacion, lixiviaciéon y transporte

La movilidad y transporte de las especies metalicas en la solucion del suelo, esta
influida por procesos de difusién y flujo de masas. Sin embargo, estudios realizados con
respecto a la movilidad de los metales, establecen que no rebasan los 30 cm de
profundidad a lo Jargo del perfil. Si el pH del lixiviado se mantiene acido entonces,
metales como Al, Mn, Mg, Ca, Zn y Cd ven incrementada su concentraciéon en los
lixiviados; por lo tanto, se puede considerar que los metales se clasifican en dos grupos
dependiendo de las condiciones de acidez: 1) aquellos que muestran un incremento en su
solubilidad cuando el pH decrece (Al y Mn) y 2) aquellos cuya especiacion es sensible a
cambios de pH, particularmente en presencia de ligandos organicos (Al, Be, Cu).
También se ha propuesto una clasificacion de metales con base en su movilidad. Es
frecuente asociar la presencia de Ca, Mg, Cd, Na, Ni, Zn y Al en los lixiviados, a un
incremento en la acidez; en tanto que el hecho de que el lixiviado esté enriquecido con
Cr, Cu, Fe Pb y Al, puede estar asociado a la formacion de derivados organo-metalicos

solubles (Ross, 1994).
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Otros autores consideran algunos de los conceptos ya discutidos, pero ademas
toman en cuenta otros aspectos para explicar de una forma un poco mas general, el
proceso de movilizacion Asi McBride (1994), considera S etapas o procesos para que
un elemento llegue a una planta desde un solido del suelo; éstas son:

i. Desorcion o disolucidn; este paso puede ser mas o menos rapido en los distintos
elementos.

i. Difusiéon y conveccion; esta etapa puede ser muy lenta para elementos traza, por
que la concentracion de estos elementos en la solucion del suelo suele ser
extremadamente baja, resultando pequefias cantidades de tones desplazados por
difusion.

i Nuevos procesos de sorcion o precipitacion en distintos sitios reactivos; después
de la desorcidn, el elemento tiene cierta probabilidad de readsorberse antes de
poder ser absorbido por las plantas. Esto puede limitar grandemente el
movimiento de ciertas formas elementales en suelos que tengan altos niveles de
humus o arcillas. Por ejemplo, el Cd puede moverse rapidamente a traves del
suelo porque tiende a adsorberse en formas intercambiables.

2 Absorcion por raiz.

v. Translocacidn en plantas.

Los procesos 1), ii) y 1i1) son los mecanismos importantes en la movilidad de metales en

el suelo.
4.3. METALES PESADOS
4.3.1. Cadmio
El cadmio es de considerable interés en la calidad del ambiente debido a su
asociacién con un gran numero de enfermedades humanas (Soon, 1981). Las personas
expuestas a bajos niveles de Cd a través del tiempo pueden presentar dafio en el higado,

pulmones, huesos, sistema cardiovascular y sistema reproductor (Appel y Ma, 2002). La

contaminacién ambiental por Cd se ha incrementado rapidameante en décadas recientes,
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como resultado del alto consumo de Cd por la industria; a diferencia del Pb y Cu, que
han sido utilizados por siglos, el uso del Cd esta restringtdo a este siglo; mas de la mitad

del Cd industrial ha sido producido en los @itimos 20 anos.

4.3.2. Cobre

Al igual que la mayoria de los elementos, [os niveles de Cu presentan un origen natural a
través del material parental. La abundancia de Cu en rocas basalticas (30-160 mg kg™') es mayor
que en las graniticas (4-30 mg kg™). siendo muy bajo en rocas carbonatadas (5-20 mg kg™'). El
gabro y basalto son las rocas con los mayores contenidos de Cu, mientras que la granodiorita y
granito presentan los mas bajos La abundancia de Cu en rocas igneas es parcialmente controlada
por los procesos de diferenciacion durante la cristalizacion de Cu en los suelos es muy diversa. ).
Es un elemento esencial para el crecimiento de las plantas; sin embargo, su presencia en el suelo
en cantidades menores o mayores a la concentracion optima, podrian tener efectos negativos,

como por ejemplo, la muerte o clorosis (Alva et al., 2000).

4.3.3. Piomo

El suelo es un compartimiento importante para la retencion de Pb de origen
antropogénico; sus fuentes principales son la actividad minera, la fundicion, uso de
lodos residuales en la agricultura y contaminacién vehicular; astmismo, el arsenato de
plomo (PbHAsO4) es empleado para el control de plagas de insectos en arboles frutales.

En nifios, se sabe que el Pb causa una disminucion en los niveles de 1Q, retarda el
crecimiento fisico y provoca problemas auditivos. En individuos de todas las edades, el
Pb puede causar anemia, dafio en cerebro, rinon; disfuncion de los nervios periféricos,
presion sanguinea; anomalias reproductivas y en el metabolismo de la vitamina D

(Appel y Ma, 2002).
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4.3.4. Zinc

El contenido de Zn en el suelo depende en gran medida de la composicion de la
roca parental; Alloway (1990), menciona que en rocas magmaticas este elemento se
encuentra uniformemente distribuido, en rocas acidas (granitos) el contenido de Zn es de
40 mg kg™ v en rocas basalticas de 100 mg kg'; en el caso de rocas sedimentarias, las
concentraciones mayores se encuentran en sedimentos arcillosos (80-120 mg kg");

mientras que, en las areniscas, calizas y dolomitas presentan bajos niveles (10-30

mg kg™).
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5. FRACCIONAMIENTO DE METALES PESADOS

S.1. GENERALIDADES

Numerosos estudios se han realizado para determinar la distribucion de los
metales pesados en suelos de areas altamente contaminadas (Bell et al., 1991; Sims y
Kline, 1991; Keller y Védy, 1994, Predrag y Petar, 1994; Holm et al., 1995), y han
mostrado que la distribucion de dichos elementos en la fase solida, dependen de su
cantidad, naturaleza y origen (antropogénico o endégeno), es por ello que los métodos
de extraccion secuencial son una via eficiente para obtener informacion acerca de la bio-
disponibilidad, disponibilidad fisico-quimica. movilidad. retencion y movilidad
potencial de los metales en los sedimentos y suelos (Chang et al., 1994, Chen et al.,
1996).

El término “fraccionamiento”™ es usado indistintamente con el de especiacion
(Tack y Verloo, 1993). La especiacion quimica, en el contexto de los suelos y suelos
acondicionados con residuos organicos, ha sido definida como una descripcion de las
concentraciones presentes en las diferentes fases (Ure et al., 1992, Shrivastava y
Banerjee, 2004), como por ejemplo, especies disponibles para las plantas, formas
moviles, intercambiables u otras (Ure et al., 1992); evaluandose a través de las técnicas
de extraccion secuencial. Esta técnicas dan informacion detallada acerca del origen,
forma quimica, disponibilidad fisico-quimica y biologica, movilizacion y transporte de
los metales (Shrivastava y Banerjee, 2004). Por lo tanto, la extraccion secuencial es util
para evaluar indirectamente la movilidad potencial vy biodisponibilidad de los metales
pesados en biosdlidos y suelos (Illera et al., 2000).

Los métodos de extraccion secuencial se basan en definir las formas quimicas
individuales de los elementos traza por diversos procesos, reactivos o extractantes que
son usados para el aislamiento de fases; estos métodos son definidos operacionalmente
como especiacion (Hlavay y Polyak, 1998), los cuales son necesarios para (Keller y
Védy, 1994):

i Obtener patrones de distribucion.
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1. Determinar la biodisponibilidad de los metales y toxicidad para las plantas,
animales y el hombre.

1. Evaluar la capacidad del suelo como un compartimiento para almacenar metales.

v, Explicar la manera en que los metales pueden lixiviarse del suelo.

Las técnicas generalmente empleadas son las siguientes (Keller y Védy, 1994):

1. Modelos matematicos en los que se aplica la particion de metales en la fase
solida.

1. Medicion de metales en determinados compartimentos del suelo (ligados a la
fraccion organica, formas intercambiables o en forma de iones libres).

(. Particion de metales presentes en la fase solida en diferentes fracciones,
utilizando agentes quimicos que incrementen la fuerza ionica.

Las técnicas de extraccion quimica usadas para estimar la biodisponibilidad de
las asociaciones de los elementos traza en suelos, han sido extensamente aplicadas a
estudios ambientales, manejo racional de practicas disponibles para la tierra, estudios
agronomicos y de geoquimica exploratoria, asi como para definir la fraccion soluble,
intercambiable, adsorbidos, ligados a la fraccion organica, precipitados, ligados a los
oxidos y residuales (Cottenie et al., 1979; Rendell y Batley, 1980; Elliott et al., 1986;
Sims y Kline, 1991).

Operacionalmente, se considera que los metales en el suelo estan presentes como
cationes metalicos en las siguientes formas fisico-quimicas: 1) iones simples o
complejos en la solucion del suelo, i1) iones intercambiables, iii) ligados a la materia
organica, iv) ocluidos o coprecipitados con otros éxidos metalicos, carbonatos o fosfatos
y otros minerales secundarios o v) como iones en las capas interlaminares de los
cristales de los minerales primarios (Lake et al., 1984; Keller y Védy, 1994).

Las tres primeras formas estan en equilibrio unas con otras; el equilibrio se ve
afectado por el pH, Eh y la concentracion de metales y ligandos; éstas son las mas
disponibles para las plantas. El término de “formas disponibles” ha sido utilizado en los
micronutrimentos del suelo para las plantas, y puede estar relacionado con diferentes
especies de metales. Es por ello que, desde el punto de vista ecologico, es importante
que el exceso de metales y otros elementos toxicos se encuentren inmovilizados y

retenidos en la fase solida (Cottenie et al., 1979). Las técnicas de extraccion para
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determinar estas formas disponibles de los metales estan basadas en la acidificacion o
quelacion organica.

Las formas extraidas se definen como los cationes que se encuentran en solucion
y los que son facilmente intercambiables entre la solucién del suelo y los sitios con
carga negativa en la superficie de los coloides del suelo. Los metales se incorporan a la
fraccion organica en forma de complejos, quelatos o adsorbidos, solo son
intercambiables con otros cationes de alta afinidad para los sitios de
adsorcion/complejacion (se miden con agentes quelatantes). Los metales ocluidos en
minerales primarios también pueden estar disponibles a través del lixiviado; mientras
que, los ocluidos en minerales secundarios muy estables no lo estan, excepto al
transcurrir un largo periodo (Lake et al., 1984).

Los componentes del suelo difieren en su susceptibilidad hacia los diferentes
agentes quimicos usados y en su capacidad de adsorber complejos metalicos. La
biodisponibilidad de metales para los organismos dependera de la capacidad de los
suelos para readsorber rapidamente los metales liberados; asi como, de la concentracion
de los metales y la forma geoquimica de la union del metal traza y el sedimento
(Rendell y Batley, 1980).

[a cantidad de metales en el extractante final es generalmente equivalente a la
cantidad de metales liberados, que previamente estaban ligados al suelo; es decir, a la
cantidad asociada con los componentes de éste y que fueron atacados por los reactivos

de la técnica (Rendell y Batley, 1980).

S.1.1. Limitaciones de la extracciéon secuencial

Ningin esquema de fraccionamiento es totalmente efectivo para disolver cada
forma del elemento traza. Sin embargo, todos los métodos han mostrado que los metales
pesados estan asociados a diferentes formas quimicas relacionadas con su solubilidad.

Las técnicas de extraccion secuencial presentan diferentes limitaciones como son:
L. Los resultados dependen de las condiciones experimentales; por lo que es

necesario utilizar las mismas condiciones para todas las muestras (Keller y Védy,

1994; Ahnstrom y Parker, 1999).
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1. La readsorcion de los metales extraidos se modifica por el patron de distribucion,

permaneciendo en la fraccion residual (Tessier et al., 1979; Keller y Védy, 1994).
11, El grado de extraccion segun un determinado extractante, varia de acuerdo con la

naturaleza de la muestra muestras (Keller y Védy, 1994).

v, Se ha demostrado teorica y experimentalmente que la extraccion no es selectiva

(Keller y Védy, 1994).

Una extraccion sucesiva de muestras en multietapas involucra diversos reactivos
extractantes que han sido descritos por muchos autores. Algunos han acoplado esta
técnica con el fraccionamiento fisico; pero éste es dificil de aplicar cuando las
concentraciones de metales son del orden de microgramo por kilo (Keller y Védy,
1994). Los extractantes se escogen de acuerdo con las formas fisico-quimicas que van a
ser determinadas. Las técnicas de extraccion secuencial varian en el numero de
fracciones extraidas; asi como, en el orden y clase de reactivos usados, de manera
general, los esquemas de fraccionamiento empiezan con extractantes debiles y finalizan
con mas fuertes, mas agresivos (Kabala y Singh, 2001). A continuacion. se presenta el
analisis comparativo sobre los diversos reactivos empleados en la técnica de extraccion

secuencial para metales pesados.

5.2. FRACCIONES

Las fracciones quimicas obtenidas son definidas operacionalmente por una
extraccion secuencial que sigue un orden de solubilidad decreciente: soluble >
intercambiable > facilmente movil (fraccion soluble acida) > reducible (ligada a
oxihidroxidos de Fe-Mn) > oxidable (ligada a materia organica y/o sulfuros) > residual
(ligada a silicatos y materiales detriticos) (Tessier et al., 1979; Shrivastava y Banerjee,
2004). Los metales asociados a las fracciones soluble, intercambiable y soluble acida
son las que presentan enlaces débiles por lo que pueden entrar en equilibrio con la fase
acuosa y por lo tanto encontrarse mas biodisponibles (Walter y Cuevas, 1999; Mbila et
al., 2001); mientras que, los metales en la fraccion residual estan fuertemente ligados y

no se liberarian bajo condiciones naturales (Baruah et al., 1996; Ma y Rao, 1997; Kabala
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y Singh, 2001). Las fracciones de 6xidos de Fe-Mn y materia organica tienen un efecto
depurador por lo que pueden “ocultar” a los metales pesados (Baruah et al., 1996), vy
pueden ser considerados como formas con enlaces firmes o relativamente activos,
dependiendo de la combinaciéon actual de las propiedades fisicas y quimicas del suelo

(Kabala y Singh, 2001).
S.2.1. Fraccion intercambiable

Muchos investigadores usan soluciones de sales inorganicas como MgClz IM pH
7.0 o CaCl, 0.05M o KNO; 1M para extraer los metales asociados a esta fraccion: sin
embargo, la eficiencia de los extractantes depende de la fuerza ionica, la cual esta en
funcion de la actividad (Keller y Védy, 1994).

El MgCl, no desorbe todos los metales a pH neutro; por otro lado, no afecta los
St, Al S, C o, v no solubiliza significativamente a los oxidos de Fe y Mn. Asimismo,
Tessier et al. (1979), comentaron que es necesario aminorar el tiempo de lavado con este
reactivo para disminuir la solubilizacion de los carbonatos. Esta solucion no tiene el
poder de liberar los metales que no tienden a ser desplazados por el cation Mg, sobre
todo los que se encuentran en la superficie de los constituyentes del suelo o sedimento v
que tienen mayor afinidad por cationes como Cu’  y Zn’' que por el ion Mg’ . sin
embargo, se ha visto que la solucion de MgCl, es mas efectiva para desorber metales
que se encuentran en pequenas concentraciones (Calvet et al., 1990).

El NH4OAc 1M pH 7.0, tiende a desorber los metales unidos a oxidos y a la
fraccion organica, ademas de que ataca a los carbonatos. Esta solubilidad disminuye si
se emplea NaOAc 1M pH 8.2; sin embargo, este reactivo extrae menos calcio que el
MgCl,, debido a que forma complejos con el acetato (Tessier et al., 1979):

Ca’ + OAc = CaOAc' log K = 1.24 (5.1)

Gibs (1973), afirmé que este reactivo puede disolver y acomplejar los
revestimientos metalicos de las particulas del suelo o sedimentos.

El NaNO; 1M es recomendado por el Swiss Federal Agricultural Chemistry and
Environmental Hygiene Institute; es un extractante mas amplio que el MgCly, lo cual

permite una buena estimacion de la disponibilidad de los metales para las plantas
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(Keller y Védy, 1994). Si embargo, Emmerich et al. (1982) comprobaron que el KNO;
desorbia metales en menores concentraciones que los otros extractantes.
Existe una buena evidencia de que el proceso de adsorcion involucra no soélo

iones simples (hidratados), sino también complejos organicos e inorganicos (Keller y

Védy, 1994).
5.2.2. Fraccion soluble acida

El tiempo requerido para la disolucion de los carbonatos depende del tamano de
la particula, el porcentaje y tipo de carbonatos presentes, el tamafio de muestra y el pH
ya que por ejemplo; en este ultimo, se menciona que en reaccion acida se presenta un
ataque parcial de los 6xidos de Fe y Mn (Tessier et al., 1979), es por ello que el ajuste
del pH es un factor importante para evitar dicho ataque parcial.

Muchos investigadores utilizan el NaOAc 1M pH 5.0 para extraer los metales
asociados a la F2 (Tessier et al.,, 1979; Gibson y Farmer, 1986; Kerstner y Forstner,
1986, Belzile et al., 1989; Clevenger, 1990). La ventaja de este reactivo es que no ataca
a los silicatos, sulfuros ni a la materia organica (Tessier et al., 1979), sin embargo,
Leonard et al. (1982) comprobaron que esta solucién a pH 5.0 extraia parte de los
6xidos de Mn con bajo grado de cristalizacion. Este reactivo no esta limitado a la
disolucion de los carbonatos, ya que considerables cantidades de metales traza sorbidos
especificamente pueden ser solubilizados a pH 5.0 (Ahnstrom y Parker, 1999).

Es importante bajar el pH en la fracciéon intercambiable y carbonatos (de pH 7 a
5) y/o incrementar la fuerza ionica, para liberar los metales que permanecen adsorbidos
especificamente (Chen et al., 1996). Es en esta fraccion cuando se completa la
liberacion de los metales que se encuentran asociados a siti.os de cambio sobre las

arcillas y materia organica.
5.2.3. Fraccion ligada a 6xidos de manganeso y de hierro

En medio acido el NH,OH-HCl 0.1IM ha sido utilizado para extraer metales

- I3 . . ., 4 2+
asociados a los 6xidos de manganeso mediante la reduccién de Mn*" a Mn*" soluble.
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Esto es especifico para dichos oxidos y tiene poco efecto sobre los 0xidos de hierro mas
dificiles de reducir (Miller et al., 1986); sin embargo, no se liberan todos los o0xidos de
manganeso presentes en los nodulos. Por otro lado, al aumentar el pH disminuye la
eficiencia de la extraccion (Keller y Védy, 1994).

La reduccion de Fe’" a Fe’' se utiliza para solubilizar los metales asociados.
Algunos investigadores han hecho discriminaciones entre los metales ligados a oxidos
de Fe amorfos y cristalinos; por lo que se ha llegado a emplear hidroxilamina o el
oxalato [(NH4):C,04 + H,C,04, en obscuridad] para extraer los metales de los oxidos de
Fe. Por otra parte, tres reactivos han sido cominmente utilizados para disolver los
oxidos de hierro cristalinos, el acido citrico-ditionito de sodio, oxalato con radiacion
ultravioleta y 1A NH,OH-'HCI en acido acético al 25% (v/v).

El empleo de clorhidrato de hidroxilamina en medio acido permite la extraccion
de los oxidos de Mn y hidroxidos de Fe con bajo grado de cristalizacion, por lo que esta
fase es denominada como “facilmente reducible”; asi para la extraccion de la fase
“moderadamente reducible”, correspondiente a los hidroxidos de Fe con un grado de
cristalinidad moderado, se ha llegado a emplear acido oxalico y oxalato de amonio
(Shuman, 1985) Este reactivo ademas de disolver los 6xidos facilmente reducibles,
también libera cantidades substanciales de metales trazas ligadas a la materia organica
(<biblio>). Es por ello que se sugiere que el tiempo requerido para la extraccion de los
metales asociados a la fraccion de 6xidos de Mn y Fe sea de seis horas, debido a que por
arriba de ese tiempo se puede llegar a extraer metales que se encuentran ligados a FS
(Tessier et al., 1979).

El ditionito presenta una serie de problemas relacionados con i) contaminacion
por Zn y la dificultad para purificar el reactivo y ii) la precipitacion de los
microelementos como sulfuros, debido a la descomposicion del ditionito, y la dificultad
en determinar sus concentraciones. La cantidad de metales extraidos por este reactivo es
menor que los extraidos por NH,OH'HCI, debido a que el grado de complejacién de los
metales con el citrato varia de un metal a otro, ademas de que causa precipitacion de los
elementos traza, debido a la formaciéon de sulfuros como resultado de la desprotonacion

del ditionito (Tessier et al., 1979; Shuman, 1985).
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En la técnica del oxalato la estandarizacion de la lampara ultravioleta, también
presenta problemas. En si, varios investigadores prefieren utilizar NH,OH-HCI para
disolver todos los oxidos de Mn y Fe presentes en los nddulos ferromanganésicos.
Tessier et al. (1979), reportaron que el usar este reactivo en sedimentos disuelve algunos
silicatos, no sucediendo asi en suelos (Keller y Védy, 1994). Por ultimo, cabe mencionar

que los 0xtdos de Mn son mas facilmente extraibles que los de hierro.
5.2.4. Fraccion organica y sulfuros

La solubilizacion se realiza generalmente con reactivos formadores de complejoé
(pirofosfato y EDTA), que desorben el metal competitivamente o por reactivos
oxidantes (H20,, NaClO) que destruye los sitios de union en la materia organica. En el
caso del NaOCI, éste oxida la materia organica sin disolver a los oxidos de Mn
inorganicos (Shuman, 1985).

El pirofosfato ha sido utilizado preferentemente sobre el EDTA, debido a que
extrae mas eficientemente los metales de la materia coloidal; sin embargo, solubiliza
parcialmente a los 6xidos de manganeso, oxidos de Fe y ataca las redes de los silicatos
(Miller et al., 1986; Ahnstrom y Parker, 1999); sin extraer los metales ligados a la
materia organica no humificada.

El hipoclorito de sodio en medio acido no presenta los problemas del pirofosfato,
aunque es menos selectivo y eficiente.

El peroxido de hidrogeno es muy utilizado por varios investigadores, a pesar de
que disuelve los 6xidos de manganeso y no todas las formas de materia organica (las
formas mas estables), ademas de que puede llegar a atacar a los silicatos (Shuman,
1985). De acuerdo con Jackson (1958) en Keller y Védy (1994), la materia organica no
oxidada estd compuesta por parafinas, materia organica residual y no humificada. El
peroxido de hidrogeno parece ser un reactivo eficiente si se utiliza después de la
extraccion de la fraccion de oxidos de manganeso (Keller y Védy, 1994). De manera
general, el peroxido de hidrogeno se emplea con HNOs para oxidar la materia organica y
destruir por lo tanto la capacidad del suelo para complejar iones metalicos, al final del

proceso de oxidacion se adiciona NH4OAc para evitar la adsorcion del metal liberado a
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otros compuestos oxidados presentes en la matriz del residuo del suelo. Con estos
reactivos se extraen los metales asociados con sulfuros secundarios.

Otros reactivos utilizados son el acido nitrico concentrado o combinado con acido
clorhidrico o perclorico; sin embargo, éstos carecen de especificidad y pueden afectar
parcialmente o atacar a las laminas de Si (Tessier et al., 1979).

Por lo tanto, se recomienda utilizar hipoclorito o bien solubilizar primero a los

oxidos de Mn; o mejor aun, emplear pirofosfato.
5.2.5. Fraccion residual

La extraccion de los metales ligados a la fraccion residual involucra fusion
alcalina o disolucion con mezclas de acido fluorhidrico y algunas otras con acidos
fuertes (nitrico o perclorico). Para asegurar una descomposicion completa, se debe
utilizar un exceso de sales con el objeto de causar inestabilidad y mayor sensibilidad en
el espectrofotometro de absorcion atomica (Tessier et al., 1979).

Para determinar esta fraccion se puede utilizar una digestion éon HNO; (65%);
pero, solamente de 60 a 80% de los metales son disueltos. El agua regia disuelve todos
los metales en la fraccion residual, excepto los silicatos, el porcentaje extraido varia
entre un 60% y 100% dependiendo del metal. De manera general, los reactivos
utilizados han sido: agua regia, HF y HCIO4 (Keller y Védy, 1994).

La extraccion de metales en la fraccion residual corresponde a aquellos que se
encuentran en las fases de minerales menos alterables, como son silicatos, restos de
materia organica, oxidos y sulfuros, que por su alto grado de cristalizacion y estabilidad
no se han solubilizado en las extracciones anteriores.

La gran variedad de reactivos usados en los esquemas de extraccion secuencial
que se indican en la literatura demuestran la dificultad en seleccionar el mejor método
para el estudio de los metales en las diferentes fracciones del suelo. Los reactivos se
eligen de acuerdo a su selectividad hacia cierto componente, péro también pueden ser
considerados como reactivos que incrementan la extraccion respecto al pH (Keller y

Védy, 1994).
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Gupta y Chen (1975), clasifican a los metales como residuales (litogénicos) y no
restduales (los que se encuentran ligados a la fraccion hidrosoluble, intercambiable,
carbonatos, oxidos de Mn -fase facilmente reducible-, 0xidos de Fe -moderadamente
reducible- y a la materia organica y sulfuros). Asimismo, clasifican a los metales no
residuales en tres grupos:

1. Fraccion biogénica. Son los metales traza asociados a sulfuros y material
organico (extraida con peroxido de hidrogeno).
. Fraccion hidrogénica nodular. Son aquellos que estan presentes en los nodulos

(fases facil y moderadamente reducibles).

. Fraccion hidrogénica no nodular. -Son los iones metalicos que se encuentran de
manera soluble o bien en los sitios de intercambio, juntos con los que se
encuentran asociados con carbonatos y con algunos oxidos amorfos (extraida con

agua, soluciones de sales de amonio y acido acetico).
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6. SORCION DE METALES PESADOS

6.1. TEORIA DE LA SORCION

Muchos de los componentes de la fase solida de! suelo retienen iones o moléculas,
en forma relativamente permanente Algunos de estos procesos son reversibles, y los
diferentes iones se retienen en cantidades aproximadamente equivalentes. Se sabe,
ademas, que la retencion de iones puede producirse por diferentes tipos de reacciones,
particularmente en suelos con carga variable, por su fuerte influencia sobre las
propiedades de los suelos, tanto quimicas, fisicas como biologicas (Fassbender, 1984); es
por ello la importancia de obtener un buen conocimiento de los fenomenos de adsorcion
e intercambio de iones.

Las superficies de los solidos son capaces de ligar especies quimicas que se
encuentran en sus alrededores, a este fenomeno se le llama adsorcion (Lindsay, 1979).
Otro concepto dado por Fassbender (1984) es que la adsorcion es el fenomeno por el cual
una sustancia se une a una superficie, al ser atraida (la primera) por fuerzas que pueden
ser electrostaticas, de van der Waals o quimicas, por un periodo mas o menos largo. Este
término se usa comunmente para los procesos de sorcion de elementos quimicos que se
encuentran en solucion, por las particulas del suelo (Alloway, 1990). El solido recibe el
nombre de adsorbente y las especies quimicas que han sido fijados en la superficie,
adsorbato. Si tiene lugar un “atrapamiento” uniforme en el seno del solido por
capilaridad, entonces se dice que ocurrio la absorcion. Cuando el poro del solido tiene
distancias interatomicas que permiten atrapar atomos o moléculas muy pequefias,
entonces ocurre el fenomeno de oclusion. El término de sorcion se emplea de forma
genérica para la denominacion de cualquiera de los proceso de adsorcion o absorcion,
debido a que es dificil reconocer uno de otro (Lindsay, 1979).

Cualquier solido es capaz de adsorber cierta cantidad de especies quimicas
dependiendo de su naturaleza, de la superficie disponible, de la naturaleza vy

concentracion de la especie por adsorber y de la temperatura. Asi, se considera que los
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solidos muy porosos son buenos adsorbentes por razones de superficie. El grado de
atraccion sorbente-sorbato puede tener valores muy diferentes; cuando las fuerzas que
intervienen son predominantemente electrostaticas, los procesos son mas o menos
reversibles y se les designa como intercambio 16nico, debido a que cuando se produce la
adsorcion de un 16n, se libera una cantidad equivalente de otro. Cuando la union se debe
a fuerzas de van der Waals (0 a 60 kcal mol”' de enlaces superficiales), las fuerzas de
union entre éstos no es especifica, y se tiene una adsorcion fisica, por el contrario, la
quimisorcion se presenta cuando las atracciones son especificas y su magnitud energética
es semejante a la que ocurre con los enlaces quimicos (> 60 kcal mol™"); este proceso, al
igual que la precipitacion y fijacion, es poco reversible (Glasstone, 1961, Fassbender,
1984).

Mientras que, en la fisisorcion es posible la formacion de multicapas, en la
quimisorcion es soélo posible en capas unimoleculares, siendo un proceso especifico que
puede requerir cierta energia de activacidn, por lo que puede ser relativamente lento vy,
no facilmente reversible. A bajas temperaturas la quimisorcion llega a ser tan ienta que
sOlo se observa la fisisorciéon y el sorbato reacciona lentamente hasta formar una capa
monomolecular quimisorbida (Glasstone, 1961).

La carga predominante negativa de los coloides del suelo retiene cationes en la
pelicula de agua sobre las superficies del coloide. Esta retencion reduce la pérdida de
Ca*, Mg®', K' vy Na' por lixiviacién, al mismo tiempo que mantiene estos cationes
disponibles para que sean captados por la vegetacion. Otros cationes también son
retenidos aunque a concentraciones mas bajas. Los cationes de los metales de transicion
(Cu®’, Zn*', Mn*', Fe”, presentando un comportamiento similar el Cd*" vy Pb?) y el
aluminio principalmente, precipitan como o6xidos hidratados o como aluminosilicatos y
casl no se encuentran en la frase acuosa, Los cationes de metales alcalinos vy
alcalinotérreos, debido a su tamafno y carga, tienen menor posibilidad de precipitar;
debido a ello, permanecen en la fase acuosa para neutralizar la carga superficial (Bohn et
al., 1993).

Thompson y Way, en 1850, encontraron que el intercambio cationico es reversible,

estequiométrico y rapido, sin embargo existen algunas excepciones. Una de ellas en el
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aspecto de reversibilidad, es la retencion preferencial de cationes polivalentes
(principalmente trazas de metales), por la materia organica del suelo. Estos cationes se
encuentran unidos por enlaces parcialmente covalentes, y solo pueden ser desplazados
por otros cationes polivalentes capaces de formar enlaces covalentes mas fuertes. Otra
excepcion incluye a las reacciones de fijacion cationica en las que los cationes organicos
grandes, como los de los plaguicidas paraquat y diquat, no pueden acercarse fisicamente
a ciertos sitios de intercambio entre las capas (impedimento estérico), y fos casos en los
que los cationes multivalentes son adsorbidos de manera preferente porque pueden
balancear de manera simultanea varios sitios de intercambio cercanos entre si (Bohn et
al., 1993).

La atraccion de los cationes hacia superficiales coloidales cargadas negativamente.
se representa mediante la ley de Coulomb; sin embargo, la principal restriccion de este
enfoque electrostatico, es que no predice las diferencias en la selectividad de las
superficies coloidales de los cationes de la misma valencia. Dicha selectividad se
relaciona con los tamaifios relativos de los iones hidratados o con las energias relativas de
hidratacion de los diversos cationes. Los iones con radio de deshidratacion menor tienen
una densidad de carga mayor por unidad de volumen; por ello atraen mas fuertemente al
agua de hidratacion. El radio de un cation hidratado es mayor que el de un cation
deshidratade o tamafio de cristal mas grande. Las superficies de los coloides del suelo
retienen con menos fuerza a los iones de radio de hidratacién mayor, debido a que los
iones hidratados mas pequefios, pueden acercarse mas a la superficie de los coloides; de
esta manera, su atraccion coulombica cerca de las superficies se incrementa de manera
correspondiente. [.os iones parcialmente deshidratados, se acercan mas a la superficie de
los coloides y son retenidos fuerte y completamente por las particulas coloidales del suelo
(Bohn et al., 1993).

El factor mas importante que determina la magnitud relativa de adsorcion o
desorcién de un 16n dado, es su valencia. De manera general, {os icnes divalentes son
retenidos mas fuertemente que los iones monovalentes; los trivalentes con aun mayor
fuerza y los tetravalentes, como el torio, son practicamente irremplazables. Dentro de una

serie dada de valencia, el grado de reemplazabilidad de un i6n disminuye conforme se
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incrementa su radio de deshidratacion. La reemplazabilidad relativa del ion o facilidad de
eliminacién de coloides especificos se ha denominado serie liotrépica (Bohn et al,
1993).

El enlace parcialmente covalente, la formacion de complejos o ambos pueden
contribuir a que los suelos ricos en materia organica prefieran a los cationes polivalentes.
La elevacion del pH del suelo cambia también la selectividad cationica porque incrementa
la CIC del suelo y de esta manera también la preferencia por iones polivalentes contra los

monovalentes (Bohn et al., 1993).

6.2. LOS MATERIALES CAMBIADORES EN SUELOS Y LA DOBLE CAPA
DIFUSA

Los materiales que poseen cargas eléctricas son los responsables de los fenomenos
de cambio. Para comprender estos fenomenos es necesario conocer los diferentes tipos de
cargas que poseen los suelos (Fassbender, 1984):

L. Capacidad de cambio de cationes, con base en la carga negativa constante (CICC).
1. Capacidad de cambio de cationes, con base en la carga negativa variable (CICV)
11l Capacidad de cambio de cationes, con base en la carga negativa total (CICt)

v. Capacidad de cambio de cationes, con base en la carga positiva (CIA)

V. Capacidad de adsorcion de aniones (CAA)

Estas cargas se encuentran en tres tipos principales de sustancias:

L. Intercambiadores inorgdnicos cristalinos: con cargas permanentes, debido a la
substitucion isomorfica en la red cristalina; es poca influida por el medio.

1. Intercambiadores inorganicos: con estructura poco organizada (por ejemplo
alofano e hissingerita) y consistente en oxidos de diferentes grados de hidratacion
con cargas variables, donde la capacidad de retencion del material es fuertemente

influida por el medio.
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iii.  Materiales organicos independientes: con cargas dependientes del ambiente por su
naturaleza quimica, como la disociacion de los acidos organicos dependientes del
pH.

Los cambiadores mencionados anteriormente estan rodeados por la solucion del
suelo donde los iones hidratados estan distribuidos en diferentes capas. Cerca del
intercambiador se encuentra una capa de iones contrarios llamada capa de Stern, la cua
forma con las cargas negativas del cambiador, la capa doble En ella la concentracion es
mucho mas alta que en la solucién del suelo. Desde esta capa la concentracion cambia
gradualmente hasta llegar al nivel de la concentracién de la solucion del suelo, como lo
muestra la Figura 6. En dicha figura se pueden observar las dos capas: la de Stern, cerca
del cambiador, y la capa difusa que representa el cambio gradual hasta llegar a la solucion
normal. El espesor de la capa doble es variable y disminuye con la concentracion de Ja
solucion del suelo. En caso de concentraciones iguales, el espesor es mas delgado para
los cationes polivalentes que para los monovalentes. El espesor de la capa puede
aumentar notablemente cuando el catién saturante es e Na altamente hidratado
(Fassbender, 1984)

En suelos secos por la acciéon del aire, se puede considerar que los iones
intercambiables residen directamente sobre la superficie del coloide (Fig. 7). Las cargas
negativas de las arcillas del suelo vy la capa correspondiente de caliones intercambiables
forman una doble capa en esta configuracion, denominada Doble capa de Helmholtz.
Cuando el agua se encuentra presente, la superficie ya no retiene tan fuertemente a los

cationes.
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Figura 6. Distribucion esquematica de la doble capa difusa (a) de las concentraciones anionicas
v cationicas, {b) que rodean al complejo de cambio (Fassbender, 1984).

Capa de Helmholiz

de cationes absorbidos

Solucidn global

OO0

Distancia desde la superficie coloidal

Figura 7. Distribucién de cationes y aniones monovalentes cerca de la superficie de una particula
de montmorilonita tipica de acuerdo con el modelo de Helmholtz (Bohn et al., 1993).

La atraccién electrostatica de los cationes es contrarrestada por la difusion que
tiende a igualar las diferencias de concentracion en la fase acuosa. La concentracidn del
cation disminuye con la distancia a partir de la superficie. La carga negativa de los
coloides es neutralizada por los iones positivos presentes en la solucion, que constituyen

la doble capa difusa (Bohn et al., 1993).
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El incremento en la concentracion de la solucion de C; a C, (Fig. 8), reduce la
tendencia a que la difusion se efectue lejos de la superficie y, en consecuencia, se contrae
la doble capa difusa. El espesor de la doble capa difusa se define como la distancia en la
que la concentracion de la solucion queda influenciada por la carga del coloide. La
solucion que queda fuera de la doble capa difusa se denomina solucién global (Bohn et

al., 1993).
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Distancia desde |a superficie coloidal

Figura 8. Distribucion de cationes (M) lejos de una superficic de suclo cargada negativamente a
dos concentraciones de cationes (C). sin tomar en cuenta los cfectos de los aniones.
La capacidad de intercambio cationico es proporcional al area existente entre las
curvas y sus correspondientes lineas continuas (Bohn et al.. 1993).

6.2.1. Teoria de la doble capa difusa

La teoria basica de la doble capa difusa sobre las superficies cargadas de los
coloides fue creada por Guoy y Chapman en 1900; las suposiciones basicas son similares
a las que se emplearon mas tarde en la teoria de Debye-Hueckel sobre las actividades de
los iones en las soluciones de electrolitos mezclados (Bohn et al., 1993).

La teoria de Guoy-Chapman supone que (Bohn et al., 1993):

. Los cationes intercambiables existen como cargas puntuales.

i1, Las superficies de los coloides son planares y esencialmente infinitas en magnitud.
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1, La carga superficial se encuentra distribuida uniformemente sobre la superficie
completa del coloide.

Los cationes son atraidos hacia los coloides del suelo cargados negativamente,
mientras que los aniones son repelidos. Estas interacciones siguen la ley de Coulomb:

F=/[qq /Dr'] K (6.1)
donde F' es la fuerza de atraccidon o de repulsion (en newtons), g y g’ son las cargas
eléctricas (coulombs), r es la distancia de separacion entre las cargas (metros), D es la
constante dieléctrica (=78 para el agua a 25°C) y K es una constante de proporcionalidad
(=8.9 X 10° para unidades Sl). La fuerza de retencion o repulsion de los iones se
incrementa al aumentar la carga del ion, con el incremento de la carga del coloide y con
la reduccion de la distancia entre la superficie del coloide y la fuente de carga o el ion
soluble (Bohn et al., 1993).

El incremento de la concentracion del cation en la doble capa difusa genera una
tendencia contraria de difusion de cationes lejos de la superficie. Dicha difusion tiende a
igualar las concentraciones de cationes en toda la solucion: [La combinacion de las
ecuaciones para la atraccion de difusion de cationes produce la ecuacion de Boltzmann
(Bohn et al., 1993):

C/Co=exp [ -Zey/ kT] (6.2)
donde ( es la concentracion de un ion a una distancia especifica desde la superficie
cargada, C, es la concentracion del ion en la solucion, Z es la valencia del ion, e es la
unidad de carga electronica,  es el potencial eléctrico del coloide a la distancia
especificada, 4 es la constante de Boltzmann (la constante de gas por molécula) y 7 es la
temperatura absoluta. La ecuacién de 6.2 describe las distribuciones de cationes y
aniones en la capa doble, siempre que i sea negativo a causa de la carga negativa neta de
la mayoria de los coloides del suelo.

Por lo general, la doble capa difusa se emplea bajo dos enfoques; el mas comun, es
considerar a los coloides del suelo como si tuvieran carga de superficie constante pero
cuyo potencial de superficie fuera variable (coloides de cargas constantes). De esta

manera, la distribucion del potencial varia con la concentracion de sales de la solucion y

51



SORCION DE METALES PESADOS EN SUELOS ACONDICIONADOS CON RESIDUOS ORGANICOS

con la valencia media de los iones contrarios (intercambiables), pero la carga (CIC) del
suelo, permanece constante (Bohn et al., 1993).

Un segundo enfoque es considerar al coloide como si tuviera carga potencial de
superficie constante y carga variable superficial (coloides de potencial constante), este
comportamiento es comun para suelos que tienen carga dependiente del pH. A diferencia
de los coloides de potencial variable, la carga de los coloides de potencial constante varia
apreciable y predeciblemente con la concentracion de las sales de la solucion externa. La
adsorcion de ciertos aniones también puede cambiar la carga del coloide (Bohn et al,

1993).

6.3. MODELOS DE ADSORCION

La adsorcion es un proceso comin en el transporte de especies quimicas en un
sistema acuatico y en los tratamientos de aguas residuales. Especificamente, la adsorcion
de metales traza en los sedimentos y suelos, funge como inmovilizador fisicoquimico de
éstos, hecho por el cual es necesario comprender el comportamiento de las sustancias en
la adsorcion mediante modelos cuantitativos, puesto que el efecto inmovilizador puede
ser alterado por agentes fisicos, quimicos y/o biologicos (Barceldo, 2000). Se conoce
ademas que, a mayor superficie correspondera mayor adsorcion, y que a mayor
temperatura la adsorcién disminuira debido al aumento de la energia cinética de las
particulas. Este es un antecedente importante para que los estudios de adsorcion se
realicen a temperatura constante, obteniendo curvas que por ello se llaman isotermas
(Fassbender, 1984). Algunos de los modelos que se han empleado para estudiar los
fenomenos de adsorcion en diferentes materiales son (Sposito, 1989):

Modelo de intercambio [onico: Establece que los protones son remplazados por un

cation durante la adsorcion

=SOH + Mg » (=SSO LM +H (6.3)
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Modelo de Gouy-Chapman-Stern-Grahame (GCSG): Considera la energia de interaccion

electrostatica AGe. y la de adsorcion quimica especifica AGey, €n el calculo de la energia
de adsorcion total.

Modelo de la Triple Capa (TC): Introduce el concepto de la constante de capacitancia y

el efecto electrostatico en la descripcion de la adsorcion. El modelo requiere de la
informacion sobre las propiedades eléctricas de la doble capa; asi como, de las constantes
dieléctricas y de los grosores de la misma, parametros que se tienen que calcular
indirectamente.

Modelo de la Superficie o de los sitios acomplejantes o enlazantes: Es una forma

modificada del modelo GSCG, en el que se considera la adsorcion de los
multiadsorbentes. Los iones metalicos en soluciones acuosas nunca se presentan en sus
formas M"", siempre estan asociados a otras moléculas La coexistencia de iones
metalicos y ligandos en solucidon conduce a la formacion de complejos. y ello afecta el

comportamiento de la adsorcion de dichos iones.

6.3.1. Isotermas de adsorcion

Las isotermas de adsorcion, describen graficamente la relacion que se presenta
entre el nimero de moles adsorbidos y la concentracion de soluto que se encuentra en
equilibrio; es decir, la adsorcion de un soluto en los sélidos a temperatura y presion
constantes. Una isoterma de adsorcion muestra la cantidad de adsorbato (soluto), sorbido
en funcion de su concentracion de equilibrio (Bohn et al.. 1993). En determinadas
condiciones, la adsorcion resulta de un equilibrio entre las fuerzas en la superficie
adsorbente y la energia cinética de las substancias adsorbidas; las primeras son las
encargadas de inmovilizar a éstas ultimas. Cuando esto ocurre, gran parte de la superficie
adsorbente puede quedar cubierta con un tipo de material adsorbido que se convertira, a
su vez, en fuente de atraccion para la misma sustancia, lo que conllevara a la formacion
de capas multiples de adsorbato (Fassbender, 1984).

Una cantidad conocida de adsorbato se agrega a un sistema que contiene una

cantidad conocida de adsorbente. Se supone que se adsorbid cualquier cantidad de
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adsorbato desplazada de la solucion de equilibrio. Las condiciones de equilibrio deben de

prevalecer y las reacciones secundarias (como la precipitacion) se deben eliminar o hacer

las correcciones correspondientes. La precipitacion se indica, en algunos casos, por un
incremento rapido en la adsorcion aparente (desaparece el precipitado de la solucion) con
un pequefio cambio en la concentracion de equilibrio de la solucion. Diversas ecuaciones

matematicas se han empleado para describir la adsorcion ionica y evaluar la intensidad y

capacidad de adsorcion idnica del suelo Tres son las ecuaciones de adsorcion que

comunmente se utilizan para explicar los datos de adsorcion: la ecuacion de 1) Langmuir,

1) Freundlich y i1i) Brunauer-Emmett-Teller (BET) (Bohn et al., 1993). Esto da lugar a

una gran variedad de formas de esas isotermas, dependiendo de la afinidad del adsorbente

(solido) por el adsorbato (Bohn et al., 1993).

De manera general, se ha observado que segun las sustancias involucradas, se
obtienen cinco tipos principales de isotermas de adsorcion (Fassbender, 1984; Sposito,
1989):

i Isotermas de tipo [ (curva-1): Es de forma concava debido a que al ser adsorbida
una sustancia sobre el adsorbente, se dificulta la adsorcion adicional de la misma.
Muestran un rapido aumento en la adsorcion de la fase libre hasta alcanzar un
valor limite o de saturacion; a este tipo de isoterma también se le conoce como
Isoterma de Langmuir y se obtiene cuando la adsorcion esta restringida a una capa
de espesor monomolecular; se manifiesta en la quimisorcion o fisisorcion en
solidos porosos de superficies muy grandes por unidad de peso (Fig. 9).

Esta isoterma se caracteriza por una pendiente inicial, la cual no aumenta al

incrementar la concentracion del adsorbato en la solucion del suelo; lo que indica

una alta afinidad de las particulas del suelo por el adsorbato (Sposito, 1989).

i Isoterma curva-H: Es una version extrema de la curva tipo L; su caracteristica
principal es una pendiente inicial grande (en comparacion con la isoterma tipo L),
lo cual sugiere una alta afinidad relativa del suelo por el adsorbato. Esta condicion
se produce en la formacion de complejos de esfera interna o por las interacciones
tipo van der Waals en los procesos de adsorcion. La adsorcion de Cd a bajas

concentraciones por la caolinita ilustra la isoterma curva-H debido a la adsorcion
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especifica, mientras que, las moléculas organicas de gran tamafio y los polimeros
inorganicos son ejemplos de comportamiento bajo esta isoterma como resultado
de las interacciones van der Waals (Sposito, 1989).

Isotermas de tipo Il (curva-S): También se les conoce como isotermas sigmoides,
se inician en forma concava pero siendo convexa en su segunda parte, por lo que
no presenta un valor maximo. Representan la adsorcion fisica en multicapas sobre
solidos poco porosos. El punto B en la isoterma de la Figura 9, representa la
formacion de la capa monomolecular sobre la superficie adsorbente, el resto de la
curva representa la formacion de multicapas.

Este tipo de isoterma se caracteriza por presentar una pequeia pendiente, la
cual se incrementa al aumentar la concentracion adsorbida; ésto sugiere que, la
afinidad de las particulas del suelo por el adsorbato es menor que la que presenta
la solucion acuosa. Este comportamiento se presenta en la competencia de los
iones Cu®" entre la materia organica soluble y las particulas del suelo. Una vez que
la concentracion del elemento excede la capacidad de los ligandos organicos para
formar complejos, la superficie de las particulas del suelo ganan en la competencia
y comienza a adsorber cantidades significativas del 1on (Sposito, 1989).

Isotermas de tipo II1: La curva de tipo 1l es de forma convexa, y la intensidad de
la adsorcion aumenta con la cantidad de sustancia adsorbida, lo que significa que
esta ultima retiene a sus semejantes, mas que el adsorbente.

Isotermas de tipo IV: Resulta de la combinacion de una isoterma de tipo Il con
una de tipo I, la que podria ser considerada como la suma de dos procesos
subsiguientes donde, en ambos casos, la adsorcion de sustancias reduce su union

posterior.
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Figura 9. Isotermas de adsorcién, (a) tipo I (isoterma de Langmuir), (b) tipo II. (¢) tipo I11. (d)
tipo IV, (e) uipo V (Sposito, 1989).

vi. Isotermas de tipo V: Se considera como la combinacion de los fipos Iy I es
decir, la realizacion de un proceso en cuya primera parte aumenta la velocidad de
adsorcion para luego pasar a una curva concava al maximo, similar a los casos 1 y
v,

Las isotermas del tipo III y V muestran la deficiente afinidad del solido por el
adsorbato, principalmente en la primera capa molecular (Fig. 9). Estas isotermas son

poco frecuentes y aparecen cuando los tipos de adsorcion en la primera monocapa son
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relativamente pequefios. La isoterma V parece reflejar el fenomeno de condensacion
capilar en solidos porosos, donde el limite superior de la condensacion esta en funcion
del numero de poros. La isoterma de tipo IV deja de crecer cerca de la concentracion de
saturacion, pero la superficie cubierta puede adsorber otra capa monomolecular de

adsorbatos (Fassbender, 1984; Barcelo, 2000).

6.3.1.1. Isoterma de Langmuir

Debido a su simplicidad y capacidad para calcular la adsorcion maxima y las
condiciones relativas de energia de enlace, la ecuacion de Langmuir (Langmuir, 1918), ha
stdo ampliamente usada para describir la adsorcion i6nica por los constituyentes del suelo
(Ajwa y Tabatabai, 1997). Esta ecuacion se derivo inicialmente para la adsorcion de
gases por los solidos y se ha empleado desde principios de siglo en el area de quimica,
mientras que, en quimica de suelos se ha usado en los ultimos 30 afios (Fassbender, 1984,
Bohn et al., 1993).

La ecuacion de Langmuir se basé en tres suposiciones: 1) energia de adsorcion
constante que es independiente del grado de superficie cubierta (es decir; es una superficie
homogenea); ii) adsorcion en sitios especificos, con ninguna interaccion entre las moléculas
de adsorbato; y ii1) adsorcion maxima equivalente a una capa monomolecular completa sobre
todas las superficies adsorbentes y reactivas. Una forma comun de expresar la ecuacion de
Langmuir es:

x/m = KCb /(1 + KC) (6.4)
donde C es la concentracion de equilibrio del adsorbato en cuestion, x/m es el peso de
adsorbato por peso unitario de adsorbente; K, es una constante relacionada con la fuerza de
enlace, y b, es la cantidad maxima de adsorbato que puede adsorberse; es decir, una capa
monomolecular completa. Reordenando la ecuacion anterior se tiene:

C/(x/m)=(1/Kb)+ (c/b) (6.5)

Si la adsorcion se ajusta a la ecuacién de Langmuir, al graficar C/ (x/m) contra C,

se obtiene una linea recta con una pendiente //b y la ordenada al origen //Kb. La
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constante de Langmuir K es el cociente de la pendiente (//b) entre la ordenada al origen
(//Kb) (Bohn et al., 1993)

La ecuacion (6.5) se dedujo suponiendo una energia libre de adsorcidon constante,
situacion que solo se presenta rara vez en la naturaleza. La energia de adsorcion tiende a
disminutr al incrementarse la superficie cubierta y la interaccion con las moléculas ya
adsorbidas tiende a aumentar al hacerlo dicha superficie. El efecto neto es que las dos
tendencias llevan a compensarse entre si, con lo que se produce una energia de adsorcion
constante. La ecuacion de Langmuir se hmita a los valores para los que se encuentran
disponibles los datos. La extrapolacion a concentraciones mas altas predice una adsorcion
maxima que, a menudo, no estd apoyada por los datos Aun, en los sistemas donde la
energia de adsorcion no es estrictamente constante, la ecuacion puede explicar la
adsorcion sobre una parte del intervalo de adsorcion, puesto que la variacion de la
energia de adsorcion sobre este intervalo debe ser pequefia si solo predomina un sitio de
enlace o mecanismo. Se sabe que las reacciones de precipitacion también pueden
manifestar un comportamiento del tipo de la ecuacion de Langmuir. Si sélo existe en el
sistema una cantidad limitada de otro soluto requerido para formar el precipitado,
entonces puede presentarse una isoterma de Langmuir al incrementar fas concentraciones
del soluto en cuestion; es decir, se presenta una “sorcién maxima”. La clave para este
tipo de comportamiento se encuentra a concentraciones bajas del soluto en cuestion,
donde no existe precipitacion si no hasta que se excede el producto de solubilidad del
soluto (Bohn et al., 1993)

En la ciencia del suelo esta isoterma se usaba, principalmente, para representar
tres tipos de fendmenos:

i La adsorcion de aniones, especialmente fosfatos, sulfatos y boratos por el suelo.
i La adsorcion de plaguicidas en el suelo
T8 La retencion de oligoelementos y contaminantes de suelos de naturaleza cationica

La conclusion a la que se puede llegar, es que esta isoterma no se puede utilizar en

todos los casos que se ha pretendido, pero tiene una serie de aplicaciones sobretodo para

fines comparativos y en condiciones fuertemente diluidas (Fassbender, 1984).
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6.3.1.2. La ecuacion de adsorcion de Brunauer, Emmett y Teller (BET)

Esta ecuacidn tiene su uso principal en fisica de suelos, para la determinacion de
superficies por adsorcion de nitrogeno elemental; la ecuacion se parece a la de Langmuir,
pero tiene una constante mas, Co, que denota la concentracion de la saturacion:

C/Q (Co-C) = (1/Kg) + [(K-1 C) / (gK Co)] (6.6)

La ecuacion BET es especial para representar adsorciones en capas multiples,
donde las fuerzas de Van der Waals son de gran importancia; también se ha usado para

determinar la superficie del suelo (Fassbender, 1984).

6.3.1.3. Modelo de Freundlich

St los datos no concuerdan con la isoterma de Langmuir, con frecuencia se puede
emplear con buenos resultados la ecuacion menos rigurosa de Freundlich. Es la ecuacion
mas ampliamente utilizada como modelo de isoterma no lineal (Fig. 10). Es un modelo
termodinamicamente riguroso para los casos de sorcion en superficies heterogéneas
donde las variaciones de las energias de sorcion, como una funciéon de la superficie
cubierta, son estrictamente debidas a las variaciones en el calor de adsorcion. La
ecuacion de Freundlich se rige por la formula general:

Cs=KgC. ' (6.7)
donde Cs es la cantidad de soluto retenido (mg kg™'), Kr es la capacidad de sorcion (que
equivale al coeficiente de sorcion), //n es la intensidad de sorcion y, C. la concentracion
de soluto en la solucion acuosa en equilibrio mg L. Ki y //n son coeficientes obtenidos
y son constantes caracteristicas del sorbente y del soluto. Cuando se trazan los resultados
se puede linealizar la isoterma en forma logaritmica, en la cual la recta tiene una
pendiente cuyo valor es 1/n e intercepta al eje Cs en el valor log Kr. El parametro Ks

indica la capacidad de sorcion y » indica la intensidad de la sorcion (Sposito, 1989).
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(e q-

1/n> 1 l/n<|

Figura 10. [soterma de Freundlich

La forma lineal de la ecuacion de Freundlich es:
log Cs = log Ky + I/n log C. (6.8)
El frecuente y buen ajuste de los datos de adsorcion a esta ecuacion se debe
indudablemente a la insensibilidad de las graficas log-log y a la flexibilidad mayor del
ajuste que proporcionan las dos constantes empiricas (K¢ y n) de la ecuacion de
Freundlich. No obstante esta flexibilidad no garantiza precision si los datos se extrapolan
mas alla del intervalo de valores experimentales. Esta ecuacion tiene otra limitacion mas:

no predice la capacidad de adsorcion maxima (Bohn et al., 1993).

6.4. SORCION DE IONES METALICOS

6.4.1. Generalidades

La contaminacion del suelo por metales pesados es el resultado de una gran
variedad de fuentes, entre las que destacan las zonas mineras, lodos residuales de origen
municipal e industrial, desechos inorganicos industriales. Un método usado comunmente
para remediar suelos contaminados por metales pesados y favorecer el crecimiento de las
plantas, es afiadiendo acondicionadores organicos, algunos de los cuales son a su vez
materiales de desecho. Los acondicionadores organicos aportan al suelo un area
superficial activa la cual puede ayudar a adsorber metales, que de otra manera estarian
disponibles para las plantas por encontrarse en la solucion del suelo. La adiciéon de

desechos organicos solidos al suelo, ademas de proveer sitios de intercambio para la
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adsorcion de metales, provee sitios especificos de union en los cuales los metales no
pueden intercambiarse (Shuman, 1999).

Los elementos traza pueden presentarse en la solucion del suelo debido a que
forman complejos con ligandos organicos e inorganicos. Los iones libres; asi como sus
especies complejadas pueden entonces estar sujetos a intercambio i6nico, adsorcion no
especifica, y/o formando complejos en la superficie. Otros procesos que pueden llevarse a
cabo son la precipitacion y la coprecipitacion, por ejemplo en la formacion de MnO,
(Gerritse y Van Driel, 1984).

En la mayoria de los suelos de clima templado, la materia organica, pH y fuerza
ionica de la solucion del suelo son los principales factores que gobiernan la adsorcion de
los elementos traza, en donde el pH y la fuerza i6nica de la solucion del suelo afectan la
carga de la superficie del suelo. En suelos con bajo contenido en materia organica o altos
contenidos de oxidos de Fe, Al y Mn, la fraccién mineral tiene una funcién importante en
la adsorcion (Gerritse y Van Driel, 1984). Los suelos, al contener coloides organicos y
material mineral pueden sorber e inmovilizar los metales pesados; asi, los silicatos,
carbonatos, fosfatos, 6xidos y materia organica pueden contribuir a la retencion metalica.
Usualmente los suelos contienen mezclas de diversos materiales potencialmente
adsorbentes (McBride et al., 1997).

Una vez hberados dentro de la matriz del suelo, los metales son agentes
potenciales para impactar la calidad ambiental y la salud humana, asimismo, son un gran
riesgo para los abastecimientos de aguas subterraneas. Los metales son los Unicos
constituyentes peligrosos que no pueden ser destruidos o alterados mediante procesos
quimicos o térmicos; por lo que deben ser transformados a formas insolubles o no
peligrosas, por ejemplo en compuestos de hidroxidos y sulfuros, para minimizar asi su
impacto en el ambiente (Jang et al., 1998).

La mayoria de las tecnologias disponibles para el tratamiento de suelos
contaminados con metales pesados son costosas e incluyen la excavacidon del suelo
contaminado para su posterior transporte y confinamiento en rellenos sanitarios. Sin
embargo, las técnicas de inmovilizacion estan disefiadas para usar aditivos fisicoquimicos

cementantes y asi, capturar las especies metalicas dentro de la masa del suelo
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contaminada. Esto reduce la posibilidad de contaminacion de la atmosfera, mantos
acuiferos y aguas superficiales Jang et al. (1998), reportaron que la cal ligera (CaO) y el
sulfuro de sodio (Na,S), en comparacion con el carbon activado, sulfato ferroso (FeSO,),
xanthato (S-S), hidroxido de caicio (Ca (OH),;) y 6xido de aluminio (Al;Oj), son los
aditivos que proveen la mayor eficiencia y capacidad de inmovilizacion de Cu, Niy Pb;
siendo mayor su efecto si se afiaden con bentonita.

De manera general, las propiedades de los suelos que afectan las reacciones y el transporte

de los metales son (Amacher et al., 1986):

eArea superficial eDistribucion del tamaiio de particulas
eTemperatura eTipo y cantidad de arcillas

epH efracciones que retienen a los metales
e[stado redox eComposicion de la solucion del suelo
ePorcentaje de materia organica eCapacidad de Intercambio [onico
eDensidad aparente oTipo y cantidad de 6xidos metalicos

L.a inmovilizacion puede deberse a tres mecanismos: sorcion e intercambio 10nico,
precipitacion, e inclusion de los metales pesados en los productos de reaccion; sin
embargo, las especies metalicas sorbidas pueden ser facilmente liberadas a la solucion el
suelo por mecanismos de extraccion e intercambio ionico (Jang et al., 1998).

La secuencia aluvial, la complejidad de la formacion geologica de las diferentes
capas, la permeabilidad, etc. que actuan como un filtro natural, son importantes en la
acumulacion de metales pesados, ya sea por adsorcidon, intercambio de 1ones,
coprecipitacién, etc., especialmente en casos de gran contaminacion, cosa que
frecuentemente ocurre en las areas industriales (Predrag y Petar, 1994).

Los cationes metalicos se adsorben a la superficie de las particulas del suelo
mediante tres mecanismos: como complejo de esfera interna, complejo de esfera externa o
bien como i6n difuso; en el ultimo caso el i6n solvatado no forma un complejo con la
carga de un grupo funcional de superficie, sin embargo, neutraliza la carga de superficie
en un sentido deslocalizado por lo que se dice que fue adsorbido como 16n difuso. Para el
16n difuso y el complejo de esfera externa, los mecanismos de adsorcion involucran

uniones electrostaticas; mientras que, para los complejos de esfera interna los
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mecanismos de adsorcién involucran enlaces idnicos y covalentes. Por lo tanto, La
afinidad relativa que un i6n metalico tiene por el suelo adsorbente, depende de la
composicion de la solucion; sin embargo, la selectividad de un suelo por un cation
metalico, puede explicarse en términos de formacién de complejos de esfera interna y
externa, asi como también por los procesos de difusion ionica. El orden decreciente de la
fuerza de interaccion entre los tres mecanismos de adsorcion es (Sposito, 1989):

complejo de esfera interna > complejo de esfera externa > difusién idnica

Para los complejos de esfera interna, la estructura electronica del cation metalico y
los grupos funcionales de la superficie son importantes; mientras que, para la difusion
tonica, la valencia del metal y la carga de la superficie son los factores que determinan la
afinidad de adsorcidon. Los complejos de esfera externa, son considerados intermedios, en
los que la valencia puede ser el factor mas importante; pero, el efecto estequiométrico
presenta también un papel importante para determinar la afinidad (Sposito, 1989).

La afinidad del suelo adsorbente por un catién metalico libre se incrementara en
tfuncion de la tendencia del cation a formar complejos de esfera interna; para una serie de
cationes metalicos con una valencia dada, esta tendencia esta correlacionada
positivamente con el radio ionico (Tabla 6). La razon de esto se basa en dos supuestos,
el primero, es que a una valencia dada Z, el potenial i6nico Z/R disminuye al incrementar
el radio ionico R. Esta tendencia implica que los cationes metalicos con mayor radio
10nico crearan un campo eléctrico mas pequefio y sera menos probable que permanezcan
solvatados en la fase de competencia para la complejacion en la superficie de un grupo
funcional. El segundo supuesto es que a mayor R, implica mayor amplitud de la
configuracion electronica en el espacio y una mayor tendencia del cation metalico a
polarizarse (distorsién) en respuesta al campo eléctrico de un grupo fucnional cargado.
Esta polarizacién es un pre-requisito necesario para la distorsion de la configuracion
electronica principalmente para el enlace covalente. Considerando estas observaciones las
series de selectividad (serie de afinidad de adsorcién relativa) pueden establecerse co
base al tamafio del radio ionico. Sin embargo, para los metales de transicion, el radio

1énico no es adecuado para predecir, como factor unico, la afinidad de adsorcion, ya que
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la configuracion electronica juega un papel importante en los complejos de estos cationes

(Sposito, 1989)

Tabla 6. Valencia (Z), numero de coordinacion (NC') v radio ionico (R) de cationes metalicos
(Sposito, 1989).

Elemento VA  NC R (nm)
Na I 6 0.102
Mg 2 6 0.072
K ] 6 0.138
Ca 2 6 0.100
Cu 2 4 0.057
Zn 2 6 0.074
Cd 2 0 0.075
Pb 2 6 0.078

La aproximaciéon al modelaje de la adsorcion de iones metalicos sobre oxidos es
considerar que el 10n metalico entra en competencia con el proton por los mismos sitios
reactivos, formando un complejo superficial. Una suposicion adicional se relaciona con el
plano donde el ion metalico es adsorbido; de manera general, se presentan cuatro
posibilidades (Barcelo, 2000):

. En la superficie donde el proton es adsorbido.

", En el plano donde la capa difusa empieza; es decir; el modelo basico de Stern (BS)
corresponde a la capa externa de Helmholtz (CEH), a una distancia ¢ y a un
potencial .

. En la capa interna de Helmholtz (CIH) en el caso de formar la triple capa (TC),
con una CIH para adsorcion especifica de todos los 1ones.

v, En algun plano particular del ion, que introduce una nueva distancia ajustable al
mismo tiempo. En el caso BS-TC, la localizacion en CIH y CEH puede ser
discriminada mediante la titulacidon acido-base en ausencia de iones metalicos.

La adsorcion de iones metalicos en las diversas superficies de los oxidos
incrementa abruptamente en el intervalo de pH, donde los productos de la hidrolisis son
una fraccion significante del metal disuelto. En el caso de algunos metales, como el Cu
(IT) también influye la fuerza ionica, la superficie de area presente en la suspension y la

concentracion total del metal. Si la adsorcion de un metal ocurre en un intervalo de pH
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mas alto que de otro, entonces se dice que el primero tiene una baja estabilidad de enlace
con los electrones de oxigeno donados (Davis y Leckie, 1978). Gerritse y Van Driel
(1984) concluyeron que la adsorcion de Cd y Pb relacionada con la materia organica
aumenta al incrementar el pH; asimismo, que la concentracion de Cd en la solucion se
incrementa fuertemente al aumentar la fuerza i6nica a un pH y contenido de materia
organica dado; mientras que, la concentracion de Pb en la solucidon varia mucho menos;
esta diferencia en comportamiento también fue encontrada entre el Zn y Cu. Asi la
concentracion de Cu y Pb en la solucion del suelo se ve menos afectada por el pH
respecto al Zn y Cd. El pH al cual el cambio del efecto de la fuerza ionica de la
concentracion en la solucion del suelo y las constantes de adsorcion ocurre, disminuye en

el orden: 10 (Cd), ~ 8 (Zn), 6-7 (Pb) y, 3-4 (Cu).

6.4.2. Adsorcion con ligandos complejantes inorgdnicos y organicos

La presencia de ligandos formadores de complejos en la solucion del suelo,
complica la prediccion de la relativa afinidad de la adsorcion de los cationes metalicos.
Por ejemplo, el Cu®* usualmente se adsorbe fuertemente al suelo bajo un comportamiento
de 1soterma curva-H; sin embargo, si hay presencia de ligandos organicos capaces de
formar complejos solubles con el Cu", su adsorcion sera menos fuerte y dara lugar a una
isoterma curva-S. De acuerdo con Sposito (1989), los efectos generales de los ligandos
complejantes, en la adsorcion de cationes metalicos por los suelos, se clasifica de la
siguiente manera (Fig. 11)

i El ligando (L) tiene baja afinidad por el metal (M) y por el adsorbente (paso 1).

il El ligando tiene alta afinidad por el metal y forma complejos solubles (ML,,); estos
complejos tienen baja afinidad por el adsorbente (pasos 2 y 3).

iii. El ligando tiene alta afinidad por el metal y forma complejos solubles, los cuales
tienen alta afinidad por el adsorbente (pasos 2-4).

v, El ligando tiene alta afinidad por el adsorbente, y el ligando adsorbido (L.qs) tiene

baja afinidad por el metal (paso 5).

65



SORCION DE METALLS PESADOS EN SUELOS ACONDICIONADOS CON RESIDUOS ORGANICOS

V. El ligando tiene alta afimdad por el adsorbente, y el ligando adsorbido presenta

alta afinidad por el metal (pasos 5-7).

vl El metal tiene alta afinidad por el adsorbente, y el metal adsorbido (M,q) tiene alta

afinidad por el ligando (pasos 1, 8 y 9).

M (aq) (2) ML (aq) _\ (3) L (aq) |
|

(1) S . 5

_ B e,
M (ads) (9) ML (ads) —| (7) | L (ads)
- | -
i | L SO
Figura 11. Efectos generales de los ligandos complejantes. en la adsorcion de cationes metalicos
por el suelo (Sposito, 1989).

La solubilidad de los metales pesados de debe, en parte, a la remocion o adicion de la
materia organica en los suelos agricolas.

Cuando los metales y ligandos son capaces de establecer enlaces de coordinacion
se forman complejos, por lo que la adsorcion de los iones metalicos en otras superficies
disminuye, este efecto se presenta con el acido protocatecuico de los acidos fulvicos, asi
como con el acido picolinico y acido salicilico, entre otros (Davis y Leckie, 1978).

La adsorcion del metal traza es significativa cuando el ligando es adsorbido por un
grupo funcional fuertemente complejante fuera de la solucion; por ejemplo, el tiosulfato,
acido glutamico, 2,3- PDCA etilendiamina; de tal manera, que el complejo ligando-metal
puede adsorber, o alternativamente, los metales traza pueden ser complejados por
ligandos adsorbidos (Davis y Leckie, 1978).

Los grupos funcionales de los l-igandos adsorbidos pueden servir como ‘“nuevos
sitios de adsorcion” para los metales y este nuevo sitio puede ser mas reactivo que un
sitio que se presente aislado de la superficie de los o0xidos.

De manera general, la representacion esquematica del proceso que llevan a cabo

los 6xidos minerales en disolucion en la promocion del ligando es:
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~. _— OH~_ _—OH, - O | (sorcion del
M M + DI ligando
~~ TS0~ TSOH |, |H 0/ aq

~._. _— OH—_ _—0O =0 selgaraci('n} - _— OH
M M I (H,0, H') M + ML,
/ \ O/ \ O O S / \ O_ s

Regeneracion de \ / OH."

[a superficie (H") M
TN H (69)

El proceso anterior se da en tres etapas (Davis y Leckie, 1978):
L La sorcion del ligando y formacion de un complejo de superficie.
1. Separacion del nucleo metalico complejado con el ligando (L) de la superficie.
1. Regeneracion de la superficie

Los cloruros son ligandos complejantes no adsorbidos, por lo que la adsorcion de
metales traza disminuye. Si consideramos la superficie de los oxidos como ligandos para
unir metales, entonces los iones CI” compiten con la superficie por la coordinacion del 1on
metalico. La magnitud de este efecto depende de la intensidad relativa de la union metal-
ligando y metal-superficie, asi como de la concentracion del ligando (Davis y Leckie,
1978).

Los grupos funcionales de las sustancias humicas (acidos humicos, acidos fulvicos
y huminas), tales como COO’, OH, C=C, COOH, SH, tienen gran afinidad. para
interactuar con iones metalicos; dicha interaccion esta dada por procesos de intercambio
10nico, sorcion en la superficie, quelatacion, coagulacion y peptizacion. De igual manera,
la adsorcion por coprecipitacion de metales (principalmente Cd; Cu, Ni y quiza Pb) por
los 6xidos de Mn es favorecida en presencia de las sustancias humicas (Kabata-Pendias y
Pendias, 1992). Asi, se ha concluido que los grupos carboxilicos y fendlicos estan
involucrados en la formacion de enlaces con todos los metales (Alloway, 1990).

La existencia de un sitio particular pafa cada cation no es facil de entender, ya que el

metal puede estar unido a dos o mas ligandos de diferentes moléculas (Theng y
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Scharpenseel, 1975 Tipping, 1981); asi por ejemplo, la materia organica soluble de los
ledos residuales presenta dos grupos de sitios de intercambio, uno que liga Ca, Mg, Zn
Ni, Co, Mn, Cd, Pb y Fe (III); y otro que liga solamente Cu, Pb y H™ (Alloway, 1990)

La materia organica soluble puede suprimir la adsorcion de los metales pesados en
los oxidos de Fe y Al y filosilicatos a un pH alto; generalmente tienen fuerte afinidad para
Cu, N1, Hg y Pb promoviendo la disolucion de estos metales de los sitios de adsorcion de
tas arcillas. Los oxidos no son fuertes adsorbatos en un pH acido, por lo que los
materiales humicos que se encuentran adsorbidos en los ¢xidos generalmente incrementan
la adsorcion a pH bajo (McBride et al., 1997).

De manera general, los enlaces metalicos por los solidos organicos (humus) en el
suelo ocurre por la complejacion del metal, M, con el ligando desprotonado, L (por
ejemplo, grupos fenolicos, carboxilicos, sulfihidrilos, amino), de tal forma que el ligando
compite con los protones y metales:

M+ LHy =ML + yH (6.10)
Donde y es el coeficiente que indica el numero de protones disociables unidos al ligando,
este valor puede ser mayor a uno debido a que los metales pueden formar complejos con
ligandos teniendo mas de un grupo funcional acido. El coeficiente de competencia, K,
esta dado por:
K =[ML] (H") /(M) [LHy] (6.11)
Donde, [ ] indica lav concentracion de ML y LHy en el humus, H y (M) simboliza la
actividad de H' y M"", el i6n metalico libre en la solucién. Sacando logaritmos se tiene.
pM = -log M =log X — log ([ML]/ [LHy]) + ypH (6.12)
Si se asume que la fraccion de los sitios en la materia organica ligados con los metales es
pequeia, entonces [ML] << [LHy] y, [LHy] puede ser aproximadamente igual al
contenido total de ligando-metal del humus. Si se asume que dicha concentracion de
ligandos es similar en la materia organica de diferentes suelos entonces [LHy] puede
estimarse con el contenido de materia organica. De manera similar, [ML] puede estimarse
a partir de la concentracion total del metal en el suelo, MT, en el supuesto de que todos
los metales se encuentren ligados a formas organicas. Asi, la ecuacion (3) es equivalente

a la siguiente ecuacion:
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pM = constante — log(Mr MO™") + ypH (6.13)
la cual predice si la actividad metalica en la solucion del suelo esta controlada por la
materia organica; por lo tanto, ésta se encuentra en funcion de tres propiedades:
concentracion total del metal (T), concentracién de materia organica (MO) y pH. La
constante estd tedricamente determinada por el coeficiente de competencia, K, el cual
variara de acuerdo con la naturaleza de los ligandos en el humus (McBride et al., 1997).

Los materiales organicos frescos son quimicamente diferentes del humus residual
del suelo; por ejemplo, el humus residual en suelos minerales acidos no poseen la
suficiente capacidad de intercambio catidnico o capacidad de retencion esperada de sus
Ty

quiza el Fe’") y los complejos hidroxi polimeros con ligandos organicos, bloquean los

grupos funcionales después del encalado; ésta se debe probablemente, a que el Al

sitios de cambio y complejacion metalica. Por el contrario, los suelos acidos organicos
naturales, retienen fuertemente los metales pesados a pesar de su pH bajo, debido a la
relativa carencia de ligandos “bloqueadores” de Fe y Al (McBride et al., 1997).

El comportamiento de los iones metalicos es diferente segun sea la presencia de
ligandos organicos o inorganicas; asi por ejemplo, la solubilidad de los acidos humicos
complejados con Fe, Cu, Ni, Cd, Cu y Mn es diferente a que si éstos se ligaran por
enlaces de coordinacién a compuestos inerganicos. Por otro lado dentro de las mismas
sustancias himicas se presentan diferencias en la capacidad para formar complejos con
metales, la cual esta en funcion de las constantes de estabilidad; por ejemplo, los
complejos de acido falvico-metal con constantes de estabilidad mas bajas son mas
facilmente solubles y por lo tanto mas disponibles para las raices de las plantas. La
estabilidad de los complejos metalicos con acidos humicos y fulvicos esta en funcion del
pH; es decir, que aumenta en proporcion al pH de 3 a 7; por ejemplo, con acidos humicos
el porcentaje de sorcion de Cu y Pb a diferente pH es:

Cu apH24, 12%; apH3.7, 59%y apH58, 97%

Pb: apH 24, 19%; apH3.7, 80%y apH 58, 96%

De igual manera, el pH tiene un efecto significativo en la sorcién de los metales ya
sea hacia acidos hiumicos o fulvicos; por ejemplo, a pH 4-5 el Cu se fija principalmente a

acidos humicos; mientras que a pH 6-7 a acidos falvicos. De manera general, el Cu, Zn,
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Pb y Mn forman complejos mas rapidamente con acidos humicos que con fulvicos
(Rendell y Batley, 1980).

Los acidos humicos pueden ligar iones con valores de pH tan bajos como 1.4, lo
que sugiere que los acidos humicos del suelo, u otras particulas organicas, pueden ser
responsables de la disminucion de la concentracion de metales solubles (Rendell y Batley,
1980).

En la Tabla 7 se muestran los valores de la constante de estabilidad de los acidos

humicos y fulvicos con diversos iones metalicos a diferente pH.

Tabla 7. Constantes de estabilidad expresadas como log K de complejos humicos (AH) y fulvicos
(AF) (Kabata-Pendias v Pendias, 1992).

pH 3 pH pHS pH
3.5 7
AF AH AFE AF AH AH

(@ CV IE (d) (b) (a) CV_1E (b) (c) (d) (d)
Cu” 33 33 33 6.8 5.8 40 40 40 87 87 12.6 123

Ni*" 32 31 32 54 353 42 42 42 41 - 76 96
Co™ 28 29 28 - 22 41 42 41 37 - - -

Pb" 27 26 2.7 - 3.0 40 41 40 62 83 - -

Zn* 23 24 22 51 1.7 36 37 36 23 - 72 10.3
Mn®™ 21 21 22 0.0 15 37 37 37 38 - 0 5.6
cd™ - 5.3 - - - - 63 55 8.9
Fe - 5.4 5.1 - - - 58 - 6.4 4.8
Fe*  6.1% 6.1* 11.4 - - - - - 85 6.6

*Determinado a pH |.7; CV, método de variacién continua (Schnitzer y Khan, 1978); IE, método de
equilibrio de intercambio i16nico (Schnitzer y Khan, 1978); (a) Schnitzer y Khan (1978); (b) Norvell
(1972); (¢) Takamatzu y Yoshida (1978); (d) Kitagishi y Yamane (1981).

Kabata-Pendias y Pendias (1992), reportaron que los complejos de acidos humicos con
Mn”", Co™ y Ni*" son parcialmente solubles, mientras que los de Fe*" , Cu®, Zn*" y Cr'" son
insolubles, por lo que hay alta retencion de éstos por los acidos humicos. Referente a los
acidos fulvicos, los complejos mas estables son los formados con el Fe >y Al*". Por otro
lado, Schnitzer y Khan (1972), indicaron que los acidos humicos y fulvicos tienen mas
afinidad por el Cu y Pb que por el Fe y Mn.

Schnitzer y Khan (1972), reportaron que el orden de las constantes de estabilidad

de complejos metal-organico es:

Pb > Cu>Ni>Co>Fe>Cd>Mn
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Este orden difiere con la serie de Irving-Williams (1984), reportado por los mismos
autores:

Pb* > Cu*' > Ni*" > Co®* > Zn** > Cd* > Fe’' > Mn*"
Esta diferencia en el orden de estabilidad de los complejos esta en funcion del pH.
Debido al gran nimero de variables involucradas en el sistema, es mejor dar dicha
secuencia de estabilidad en funcién de las constantes de equilibrio, por lo que a
continuacion se presenta el orden de afinidad para la sorcion de metales a acidos humicos
apH3.7:

Fe>Pb>Cr>Cu>2n>Cd>Mn>Co

Mientras que el orden de afinidad de iones metalicos (M) para formar compuestos
insolubles en agua con acidos fulvicos {(AF) es:

Fe=Cr>Al>Pb=Cu>>Zn=Ni=Co=Cd=Mn
El orden de estabilidad a pH 3.0 con los acidos fulvicos (AF) es:

Fe> Cu>Ni>Co>Pb>Zn> Mn
A pH 5.0, la constante de estabilidad del Ni-AF y Co-AF es un poco mayor que la

de Cu-AF; asimismo, la solubilidad de los complejos acido fulvico-metal esta controlada
por la relacion AF/M; st la relacién es menor que 2, entonces la formacion de complejos
insolubles en agua se ve favorecida (Schnitzer y Khan, 1972). A continuacion se
representa la reaccion del Cu con acidos himicos y fulvicos para ejemplificar el proceso

de sorcion de los metales a dichos acidos:

Acidos humicos:

CO0- pH bajo CcO
g L — \WF/ Cu(H-0), + H'
/,—-”‘\

OH

pH alto C0O0- .~ OH-

Cu(H:O)y + H' {614
’/\ o u{H>0), { )
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A pH bajo, un proton es desplazado del grupo OH acido del acido humico, mientras que a pH
alto los protones se disocian de las moléculas de agua uniéndose covalentemente al Cu®’
formandose un hidroxi-complejo (Schnitzer y Khan, 1972):

Acidos fulvicos:

COO- pHS0 [ ~_—C00 ~_ _-00C .
o+ T ] ) Cu :( +2H

(6.15)

6.4.3. Sorcion e interaccion de metales pesados

6.4.3.1. Experimentos en Batch e isotermas de sorciéon para metales

pesados

Los procesos de adsorcion han sido estudiados a nivel laboratorio mediante dos
mecanismos: 1) la reaccion del suelo con una soluciéon de composicion conocida a
temperatura constante y durante un periodo de tiempo establecido (tiempo de equilibrio),
y 11) Analisis quimicos del suelo en cuestion, de la solucion del suelo o de ambos, para
determinar su composicion. El primer mecanismo, se lleva a cabo al mezclar una solucion
de manera uniforme con las particulas del suelo (proceso de batch), o bien con el paso
uniforme de la solucién a través de una columna con las particulas del suelo (flujo). El
tiempo de reaccion debe ser lo suficiente para permitir detectar una acumulacion del
adsorbato, pero lo suficientemente corto para evitar reacciones redox o de precipitacion
entre otras. Los moles de la especie quimica 7 por kilogramo de suelo seco en contacto
con la solucion se calcula mediante la ecuacion (Sposito, 1989):

Qi=n—-M,m, (6.16)
donde #, es el numero total de moles de la especie / por kilogramo de suelo seco el cual
ha sido sometido a la solucién (proceso batch); M, es el contenido de agua gravimétrica
del suelo (kilogramos de agua por kilogramos de suelo seco): y m; es la molaridad de la
especie / en la solucion supernadante; g, representa el exceso de la especie quimica en la

superficie.
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Los experimentos en batch han sido utiles para demostrar la adsorcion competitiva
de metales pesados en el suelo. Los resultados de los estudios sobre adsorcion
competitiva, tales como secuencias de selectividad catidnica, han sido empleados para
conocer el comportamiento de la adsorcion metalica y proveer una idea acerca de los
tipos y naturaleza de los sitios de adsorcion (Basta y Tabatabal, 1992%). El
comportamiento de los metales pesados varia segun sea el tipo de suelo, ya que va a
depender de una o de la combinacion de varias propiedades del suelo. Algunos
parametros quimicos tales como pH, sitios de adsorcion idnica, fuerza ionica y ligandos,
que pueden formar precipitados potencialmente solubles, afectan la concentracion de los
metales en solucién (Basta y Tabatabai, 1992'). Atanassova (1995), reportd que las
isotermas de adsorcidon son fuertemente dependientes del pH; asi las arcillas del suelo
muestran una adsorcién especifica de metales pesados dependiente del pH, en un
intervalo de pH neutro-acido (3.5-7.5), solamente el 32% de Cu y Zn serbido se
encuentra no intercambiable.

Diversas investigaciones han demostrado que la adsorcion de aniones en el suelo
se ve significativamente afectada por la competencia con otros aniones; relativamente
pocos estudios se han llevado a cabo para investigar la adsorcion competitiva de los
cationes de los metales traza en suelos. Dentro de éstos, los estudios que se han realizado
hacen referencia a un solo metal o a sistemas de adsorbato simple (Basta y Tabatabai,
1992%).

Las caracteristicas de adsorcion de los elementos traza han sido descritas mediante
la 1soterma de Langmuir a través de experimentos en batch; asi por ejemplo, Kabata-
Pendias y Pendias (1992), reportaron que el pH y la CIC son las principales propiedades
del suelo involucradas en la inmovilizacién del Pb y que la materia organica es mas
importante en estos procesos que en la precipitacion del elemento en forma de carbonato
0 en su sorcion por hidroxidos. Et humus del suelo, especialmente los acidos humicos de
alto peso molecular, contribuyen de manera importante en la inmovilizacion del Pb
afladido debido a la formacion de enlaces coordinados. Asimismo reportan que la

isoterma de Langmuir proporciona de manera experimental un buen acercamiento para
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entender el proceso de sorcion de Pb, siendo que el pH y las bases intercambiables son
importantes en el proceso de inmovilizacion del metal.

Por otro lado, a través del modelo de Langmuir se ha encontrado que el Zn tiene
un gran efecto inhibidor en la adsorcion de Cd; a pesar de que la adsorcion de Cd es
reducida, la forma de la isoterma de adsorcion es la misma. Se ha reportado una isoterma
de adsorcion de forma —S para Cd con lodos residuales, lo cual indica que los ligandos
presentes en solucién tienen mayor afinidad para concentraciones bajas de Cd que las
superficies cargadas del suelo; sin embargo, después de lavar el suelo para remover los
ligandos organicos solubles, la isoterma de adsorcion presentd una curva — L. Los
ligandos organicos no solo intervienen en la solubilidad del metal traza, sino que también
reducen el efecto toxico en las plantas, debido a que los iones libres (hidratados) parecen
ser mas toxicos que los complejos organicos e inorganicos estables, tales como CdCI’
(Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

A pesar de que la adsorcion del Cu’  obedece a la isoterma de adsorcion de
Freundlich, los mecanismos de adsorcion de éste en las laminas de las arcillas, sugieren
que a un pH constante, la adsorcion debe estar mas en concordancia con la isoterma de
adsorcion de Langmuir para la quimiosorcion (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

La cantidad de Cu®" en solucion, disponible y adsorbido esta en funcion del pH,
cantidad y composicién de materia organica, abundancia y composicion de minerales en el
suelo, por esta razon, los suelos de turbera y minerales con altos contenidos de materia
organica son susceptibles a una deficiencia de Cu (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

La presencia de materia organica ha sido empleada para explicar el hecho de que
las arcillas separadas de diferentes suelos tienen una capacidad similar para adsorber
iones metalicos, siendo ésta mayor que los minerales de arcilla puras. Las constantes
derivadas del modelo de adsorcion de Langmuir han sido usadas para comparar las
fuerzas de enlace de los cationes a las arcillas caoliniticas del suelo a pH 6, presentando
el orden (Kabata-Pendias y Pendias, 1992):

Cr'" > Fe’ > A" > Ga’* > Cu** > Pb” > Y > La’" > Mn®' > Ni*’ >

Co™™ >2Zn*" > Sr*" > Mg* > NH', , K~
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6.4.3.2. Zinc

En afios recientes las concentraciones de Zn tanto en suelos como sedimentos se
han incrementado gradualmente debido a la industrializacion, siendo que este elemento
pertenece al grupo de los metales potencialmente mas peligroso para la biosfera
(Alloway, 1990). La fuente principal de este metal es a través de aguas residuales
industriales debido a que se utiliza para el galvanizado de laton y otras aleaciones,
asimismo se usa en agroquimicos tales como fertilizantes y plaguicidas (Alloway, 1990).

La forma mas comin de Zn en el suelo es Zn*"; sin embargo, también pueden estar
presentes algunas otras formas ionicas. Se ha reportado que los principales factores que
controlan la solubilidad de este elemento en el suelo son similares a los del cobre; pero, el
Zn se presenta en formas mas facilmente disponibles. Se han llevado a cabo estudios
donde se reporta que la arcilla, 6xidos metalicos hidratados y la materia organica del
suelo presentan un papel importante en la adsorcion y retenciéon del metal, constituyendo
la fase coloidal del suelo (Alloway, 1990; Kabata-Pendias y Pendias, 1992), de tal manera
que la solubilidad de éste disminuye cuando se encuentra en las formas de Zn(OH),,
ZnCOs y Zn(PO4). Los procesos implicados en esta adsorcidon comprenden dos
mecanismos: i) en condiciones acidas y la relacion que se presenta con los sitios de
intercambio catidnico, y ii) en medio alcalino donde la quimiosorcion es-el proceso
principal y que se ve fuertemente influenciado por ligandos orgéanicos (Alloway, 1990,
Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

La carga negativa de los sitios de adsorcién es compensada por cantidades
equivalentes de cargas positivas, tales como protones y otros cationes; por ejemplo Zn*".
Por lo tanto, la adsorcion de Zn presente en solucién por las particulas solidas del suelo,
esta generalmente acompafiada por la desorcion simultanea de cantidades equivalentes de
otros cationes de la fase solida, pasando asi a la solucion del suelo; por lo que se presenta
un proceso de intercambio ionico o adsorcion equivalente (Alloway, 1990). La adsorcion
de Zn puede reducirse por competencia catidnica a pH bajos (<7); a valores de pH
mayores y en presencia de compuestos organicos en la solucion del suelo, los complejos

organometalicos pueden también contribuir a la solubilidad de este metal. Se ha
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reportado una sorcion selectiva de Zn por los oxidos de Fe, halloysita, al6fano, imogolita
y en menor proporcion con la montmorilonita; por lo tanto, los minerales de arcilla, el pH
y los hidro - o6xidos son los factores mas importantes en el control de Ja solubilidad del
Zn (Kabata-Pendias y Pendias, 1992). La movilidad de Zinc en suelos de textura gruesa
se ha relacionado con el pH, materia organica, fosfatos y contenido de arcilla. La mayoria
de los metales pesados precipitan al incrementar el pH por arriba de 7.0; asi, se reduce la
concentracion idnica en la solucion del suelo (Basta y Tabatabai, 1992").

Es bien conocido que la materia organica del suelo tiene la capacidad de formar
complejos con el Zn, por lo que se ha observado la acumulacion de este metal en el
horizonte organico; sin embargo, las constantes de estabilidad de los complejos organicos
con Zn son relativamente bajas. La adicion de lodos residuales modifica el patron de
distribucion del Zn, aumentando significativamente las especies facilmente solubles e
intercambiables (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

Shuman (1999), reportd que el Zn es retenido en la fraccion de los acidos humicos
de los lodos residuales municipales, siendo mas fuerte su adsorcion al aumentar la
humificacion; de tal manera que solo puede ser liberado mediante una acidificacion. Los
acidos humicos asociados con sistemas de arcilla pura, pueden disminuir la adsorcion de

Zn al reducir su acceso a las regiones de capa interna de las arcillas.
6.4.3.3. Plomo

La abundancia terrestre de Pb indica que existe una tendencia de este metal a
concentrarse en la serie acida de rocas magmaticas y sedimentos arcillosos; se encuentra
comunmente en un rango de 10 a 40 ppm, mientras que, en las rocas ultramaficas y
sedimentos calcareos su intervalo va de 0.1 a 10 ppm (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

El contenido natural de Pb en el suelo es inherente a la roca parental; sin embargo,
debido a las diversas fuentes de contaminacion de Pb, muchos suelos se han enriquecido
especialmente en el horizonte superficial. El suelo es un compartimiento importante para
la retencion de Pb de origen antropico; sus fuentes principales son la actividad minera

(PbS, PbO, PbSO,, y PbOePbSOy,), la fundicion, uso de lodos residuales en la agricultura
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y contaminacién vehicular PbBr, PbBrCl, Pb(OH)Br, y (PbO),PbBr;); asimismo, el
arsenato de plomo (PbHAsQ,) es empleado para el control de plagas de insectos en
arboles frutales (Alloway, 1990; Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

El Pb es facilmente utilizado para la elaboracion de aleaciones con otros metales:
el Pb/Sb son utilizados para la produccion de baterias platinadas y Pb/Sn para soldaduras;
el Pb como metal en combinacion con el PbO, es empleado para baterias de acumuladores
plomo-acidas. Otros compuestos inorganicos donde se utiliza el Pb es el cromato amariiio
que es utilizado para marcar las carreteras; el Pb (IV) se emplea extensivamente en
quimica organica, especialmente en compuestos tetra-aril y tetra-alkilo (Alloway, 1990).

Los dos estados de oxidacion (Pb(II) y Pb(IV)) son estables, pero la quimica
ambiental del elemento es dominada por el Pb** (Alloway, 1990). Debido a las
caracteristicas geoquimicas del Pb?", éste tiene la capacidad de reemplazar al K, Ba, Sry
Ca, tanto en minerales y los sitios de sorcion (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

Se ha reportado que el Pb, es uno de los metales pesados menos movil; su
solubilidad puede disminuir en gran medida por el encalado, de tal manera que, a pH alto,
puede precipitar como hidroxido, fosfato, o carbonato; asi como también se favorece la
formacion de complejos organicos de Pb los cuales son mas estables. Por otro lado, al
incrementarse la acidez del suelo se favorece la solubilidad del metal, pero esta
movilizacion es usualmente menor que la acumulacion del metal en las capas organicas

(Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

6.4.3.4. Cadmio

La abundancia de Cd en rocas magmaticas y sedimentarias no excede las 0.3 ppm
aproximadamente, y se concentra en depositos arcillosos. El Cd, esta fuertemente
asociado con el Zn en su geoquimica; sin embargo, parece tener una mayor afinidad con
el S y mayor movilidad que el Zn en ambientes acidos. Los compuestos de Cd son
isotipicos con compuestos de otros cationes tales como el Zn**, Co**, Ni**, Fe*', Mn”" y

en algunos casos con los de Ca®* (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).
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La posible fuente antropogénica de este elemento, es por descargas de aguas
industriales ya que la industria lo utiliza en el galvanizado de metales para prevenir la
corrosion, en aleaciones, pigmenfos (para plasticos, esmaltes y barnices) y para la
estabilizacion de plasticos, entre otros (Alloway, 1990).

La contaminacién ambiental por Cd se ha incrementado rapidamente en décadas
recientes, como resultado de su alto consumo por la industria. A diferencia del Pb y el
Cu, que han sido utilizados por siglos, el uso del Cd esta restringido a este siglo; mas de
la mitad del Cd industrial ha sido producido en los ultimos 20 aiios (Alloway, 1990).

De acuerdo con Kabata-Pendias y Pendias (1992), estudios llevados a cabo sobre
la sorcion de Cd en una gran variedad de suelos, empleando la isoterma de adsorcion de
Freundlich, indican que existen dos tipos de sitios de adsorcion:

I sitios de baja capacidad y alta afinidad, para concentraciones bajas de Cd, y
1. sitios de alta capacidad y baja afinidad para altas concentraciones de Cd en
solucion.

La actividad el Cd esta fuertemente afectada por el pH, la materia organica y el
contenido de hidroxidos. En suelos acidos, los sesquioxidos y la materia organica
controlan la solubilidad del Cd; mientras que, en suelos alcalinos, la precipitacion de
compuestos de Cd son los que mantienen el equilibrio (Alloway, 1990) La adsorcion de
Cd por un suelo arenoso y franco se incrementa en un factor de 3 por cada unidad de pH
que aumenta en un intervalo de pH de 4 a 7.7, elevandose marcadamente a un pH
superior a 8 unidades; asimismo se reporta que a valores de pH entre 6 y 7, los suelos
con alto contenido de materia organica o hidroxidos de Fe adsorben mas Cd que aquellos
que presentan grandes cantidades de arcillas 2:1 (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

Al incrementar el pH la concentracién de Cd en solucidn disminuye debido a que
existe un aumento en: i) procesos de hidrélisis, ii) densidad de adsorcion, y 1i1) cargas
negativas dependientes del pH.

En el fraccionamiento quimico, ¢l Cd ligado a la materia organica y fraccion

residual del suelo, parece ser relativamente estable (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).
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6.4.3.5. Cobre ESTA TESIS No g
DELABIBLIOTEG,

El Cu forma diversos minerales de los cuales los mas comunes son de tipo primario
(simples o complejos de sulfuro), son facilmente solubles durante la intemperizacion, por
lo que se liberan iones de Cu, en ambientes acidos principalmente. Por lo tanto, el Cu es
considerado como uno de los metales pesados mas moviles en los procesos hipergénicos.
Los 1ones de Cu también se pueden precipitar facilmente con diversos aniones tales como
carbonatos, sulfuros e hidroxidos; por lo que, este elemento es uno de los mas inmoviles
en suelos y muestra, en su contenido total, poca variacion a lo largo del perfil (Kabata-
Pendias y Pendias, 1992).

La fuente antropica de Cu esta dada por el deposito atmosférico y aguas residuales
encontrandose comunmente en aguas superficiales contaminadas junto con el Zn, Cd y
otros elementos. Se utiliza para la produccion de alambre, aleaciones de laton y bronce.
Las altas concentraciones de Cu en suelos agricolas estan asociadas con el uso de
fungicidas; de manera que, su acumulacion en esos suelos tiende a ser generalmente
toxica para las nuevas plantas, ya sea de la misma o de diferente cosecha (Alloway, 1990;
Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

En la mayoria de los suelos agricolas que presentan un pH arriba 5.5 el Cu se
presenta en forma ionica o de complejos especificamente adsorbidos; mientras que, los
iones adsorbidos no especificamente se encuentran en la capa difusa de Gouy-Chapman o
en el plano externo de Helmholtz y separados de la superficie solida por moléculas de
agua. El Cu®" especificamente adsorbido no puede ser removido por intercambio
cationico cuando hay altas concentraciones de Ca** o cuando son afiadidos al suelo otros
iones intercambiables (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

Las constantes de estabilidad y solubilidad actuan independientemente en el
control de las concentraciones de Cu’ o Cu®" en solucion. Las constantes de hidrolisis

para Cu®* a 25°C fueron resumidas por Leckie y Davis (1979):

Cu’?" + H,0 = CuOH, + H' 72~ 8.1 (6.17)
Cu** + 2H,0 = Cu(OH)°, + 2H" 13.7-17.3 . (6.18)
2Cu** + 2H,0 = Cuy(OH),** + 2H" 10.3 - 10.5 - (6.19)
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La hidrolisis del Cu®" estd en funcidon de la concentracion total del metal en
solucién y del pH. Los productos de la hidrélisis formados en la solucion regulan la
concentracién de Cu a través de una adsorcion o precipitacién inicial. El Cu®® es el ion
principal en solucién por debajo de un pH 6.9, mientras que el Cu(OH)’; es la especie
principal en solucion por arriba de un pH 7 (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

De manera general, los procesos que controlan la fijacion del Cu’" por los
constituyentes del suelo, estdn relacionados con los siguientes fenomenos (Kabata-
Pendias y Pendias, 1992):

1. Adsorcion

1. Oclusidn y coprecipitacion

i Quelacién organica y formaciéon de complejos
v Fijacion microbiologica

Los mecanismos de adscrcion estan controlados por el pH, sobre todo en suelos
con minerales de carga variable. La oclusién, coprecipitacion y sustitucion estan
relacionadas con la adsorcion no especifica, mientras que, la quelacion y formacidn de
complejos son las principales reacciones que gobiernan el comportamiento del Cu en el
suelo. La capacidad de la materia organica para ligar Cu es bien reconocida por diversos
autores; asi, diversas sustancias organicas forman complejos de Cu tanto solubles como
insolubles, dependiendo de la clase y cantidad de materia organica presente en el suelo

(Kabata-Pendias y Pendias, 1992).
6.4.3.6. Interacciones entre metales

La interacciéon Zn-Cd ha sido observada comunmente, de manera que el Zn reduce
la absorcion de Cd por los sistemas radical y foliar; sin embargo esta interaccién muestra
cierta controversia, ya que se ha reportado tanto una relacion sinergista como antagonista
en los procesos de transporte (Fig. 12). Kitagishi y Yamane (1981), observaron un
comportamiento sinergista en cultivo de arroz de tal manera que el Zn competia por los
sitios de Cd resultando en un incremento de la solubilidad del Cd y por lo tanto una

translocacion del mismo desde las raices a las partes altas de la planta. Por otro lado,
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Lagerwerff y Biersdorff (1972), observaron un comportamiento de antagonismo, entre
estos dos metales. Kabata-Pendias y Pendias (1992), indicaron que la relacion Cd — Zn

controla la ocurrencia de los procesos sinergéticos y antagénicos entre estos cationes.

Cuo | Zo | Cd [ |
Cu

i HIH e B } == .‘.’;'|'&
I Sinergisme E—
Cd ;
Antagonismo y/o Sinergismo Pb hi”!iiii":"” N
[ R =
Cr 20
[ = S
Posible Antagonismo Planta S

Figura 12. Interacciones de elementos traza dentro de la planta y contiguo a la raiz

La interaccion Cd-Cu es también compleja, ejerciendo un efecto inhibidor el Cu en
la absorcion del Cd. Esta interaccién ha sido reportada por algunos autores como
antagonista y sinergista (Fig. 12); el sinergismo, puede ser un efecto secundario de un
dafio membranal debido a un desequilibrio en las proporciones de metales. La
competencia con otros iones metalicos, tales como Ca’*, Co®*, Cr’*, Cu®**, Ni*', y Pb*’
pueden inhibir la adsorcion del Cd (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

La relacion Cu-Ca es compleja y aparentemente esta relacionada con el pH del
suelo cuando la planta se encuentra en un estado de crecimiento intermedio (Kabata-
Pendias y Pendias, 1992).

Respecto a la relacién Cd-Ca, los cationes Ca’* son capaces de reemplazar al cd*,
por lo que la absorciéon de este ultimo puede ser inhibida por un exceso de iones Ca’’
(Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

Con lo que respecta a la interaccion Zn-Cu, ésta es de forma antagénica (Fig. 12),
de tal manera que la absorcion de un elemento esta competitivamente inhibida por el otro,
lo cual nos indica que los sitios donde se llevan a cabo los mecanismos de absorcion son
los mismos para ambos cationes y por lo tanto, cada uno puede competir inhibiendo al

otro en su absorcion por la raiz(Kabata-Pendias y Pendias, 1992).
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Las interacciones Zn-Ca y Zn-Mg estan en funcion de la especie de planta y del
medio; asimismo, Kabata-Pendias y Pendias (1992) reportaron que el pH controla el
caracter sin€rgico y antagonico entre estos elementos.

La interferencia del Pb con otros elementos traza ha sido reportada para el Zn y
Cd (Fig. 12), el antagonismo Zn-Pb, afecta negativamente la translocacion de cada
elemento de la raiz a las partes altas de la planta. La interferencia del Pb con el Ca, es de
importancia metabolica, ya que el Pb puede minimizar el comportamiento fisiologico del
Ca y por lo tanto inhibir algunas enzimas; asimismo, en suelos donde se han formado
complejos organicos de Pb, los cationes de Ca no limitan de manera significativa la

dispontbilidad de Pb (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).
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7. MATERIA ORGANICA

7.1. DEFINICION E IMPORTANCIA DE LA MATERIA ORGANICA
7.1.1. Conceptos

La denominacién genérica de materia organica del suelo (SOM), hace referencia a
los restos organicos de plantas y animales en distintas etapas de transformacidn, a los
compuestos de sintesis microbiologica y/o quimica, y a los restos de microorganismos y
pequerios animales, vivos o muertos (Schnitzer y Khan, 1972; Solomon et al., 2002).

Aproximadamente la tercera parte de la materia organica se puede identificar
como grupos de sustancias con caracteristicas quimicas relativamente definidas tales
como biopolimeros provenientes de residuos vegetales (polisacaridos, polipéptidos,
lignina, materiales cuticulares, etc.); el resto de la materia organica se considera como
material humico que deriva de las transformaciones quimicas, fisicas y biologicas de
restos animales, vegetales y microbianos, resultado de un proceso complejo Ilamado
humificacion; por lo que los procesos de humificacion y degradacion resultan en una
pérdida de las caracteristicas de los materiales estructuralmente identificables
(Schnitzer, 1991; Chefetz et al., 2002). En la humificacion, se acumulan compuestos
organicos resistentes de materia organica sedimentaria, incluyendo la reestructuracion
(diagénesis) de moléculas sintetizadas por organismos superiores, asi como la sintesis
de macromoléculas complejas en el suelo a partir de condensacion quimica de productos
intermediarios de la biodegradacion o bien formados por la propia actividad biosintética
de los microorganismos del suelo (Schnitzer, 1991).

La materia organica de suelos agricolas " se compone principalmente de
biopolimeros de residuos de plantas (polisacaridos, ligninas, proteinas y materiales

cuniculares.
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De acuerdo al grado de incorporacion y transformacion de la materia organica, se

diferencian tres fracciones (Schnitzer, 1978; Schnitzer, 1991):

I

1.

1991):

i1.

111.
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Materia organica no humificada, constituida por biomasa vegetal y animal
senescente y biomasa microbiana no incorporada a la fraccion mineral del suelo o
sedimento.

Sustancias no humicas, incluyen macromoléculas o compuestos sencillos con
estructura quimica definida, biogénico, como son los carbohidratos, proteinas,
péptidos, resinas, pigmentos, acidos grasos, etc. En general, son relativamente
faciles de degradar y tienen una vida corta en el suelo o sedimento.

Sustancias humicas (humus en sentido estricto), son el resultado de
transformaciones que dan lugar a productos de estructura amorfa, con
caracteristicas fisicas y quimicas variables, oscuras, de estructura quimica
fundamentalmente aromatica, quimicamente compleja y con un amplio intervalo,
de pesos moleculares. Son sustancias hidrofilas de caracter acido, de carga

negativa, formadas mediante mecanismos fundamentalmente oxidativos.
7.1.2. Origen e importancia de la materia organica
Los componentes organicos del suelo proceden de varias fuentes (Schnitzer,

Acumulacién de restos inalterados y productos metabolicos, de plantas vy
animales, recientemente incorporados, o que permanecen sin transformar en el
suelo a consecuencia de procesos fisicos o fisicoquimicos conocidos
genéricamente como de preservacion selectiva.

Alteracion estructural (diagénesis) de productos macromoleculares que forman
parte de los tejidos organicos. "

Degradacion o descomposicion de moléculas organicas complejas a compuestos
organicos mas sencillos, y su posterior reorganizacién mediante mecanismos
abidticos o enzimaticos.

Sintesis microbiana de nuevos componentes organicos.
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Gran parte de las funciones que desempefia la materia organica, se atribuyen a las
propiedades coloidales de las sustancias himicas; las cuales ejercen una influencia
positiva en el crecimiento de las plantas (Kononova, 1982).

La materia organica del suelo tiene un papel importante en la fertilidad del suelo,
ya que controla la actividad microbiologica del suelo, debido a que representa una
fuente de carbono y nitrégeno mineralizable; y porque afecta la tasa de infiltracion del
agua, erodabilidad, capacidad de almacenamiento del agua, ciclo de nutrientes vy
adsorcion de plaguicidas entre otros; por lo que el manejo de éste es parte fundamental
para una agricultura sostenible. Se ha reconocido a la MO como el indicador central de
la calidad y salud del suelo; por ejemplo, una disminucién de ésta por oxidacion
bioldgica o erosion reduce significativamente el abastecimiento de nitrogeno dando
lugar a un deterioro en las condiciones fisicas del suelo y por lo tanto una reduccion en
la productividad de los cultivos (Ding et al , 2002; Solomon et al., 2002).

En el aspecto fisico del suelo, la MO favorece la formacion y estabilidad de
agregados, la aireacion y circulacion de agua, penetracion de las raices y resistencia a la
erosion (Kononova, 1982; Korboulewsky et al., 2002). Desde el punto de vista quimico,
retiene y moviliza cationes necesarios para las plantas;, ademas, por su efecto de
amortiguamiento, permite la formacion de quelatos y la de complejos con metales,
oxidos, hidroxidos vy arcillas; asimismo, tiene la capacidad de disminuir las
concentraciones de sales e iones toxicos en la solucion del suelo, debido a sus
propiedades de intercambio catidnico. Por Gltimo, la MO estimula la actividad biolégica
proporcionando energia y nutrimentos a la flora y fauna del suelo (Miller-Wegener,

1988).
7.2. EXTRACCION DE LA MATERIA ORGANICA

El primer intento por aislar sustancias humicas de un suelo fue realizado por
Achard en 1786 utilizando una solucién alcalina diluida, por medio de la cual separ6 de

una turba un componente oscuro después de haberlo precipitado con acido; a esto le

llamé acido himico. Sin embargo, es a de Saussure en 1804, a quien se le acredita la
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introduccion del término “humus”. Los primeros estudios sobre el origen y la naturaleze
quimica del humus son atribuidos a Sprengel y Berzelius en el siglo XIX seguidas por
contemporaneos y discipulos de ellos en la segunda mitad del siglo XIX. En los
primeros afios del siglo XX se realizaron trabajos, encaminados a determinar su
naturaleza quimica y estructura. Estos estudios permitieron posteriormente establecer
las bases de los nuevos conceptos y definiciones actuales (Stevenson, 1982).

En el procedimiento habitual de fraccionamiento en la primera etapa, se separan
las particulas vegetales por flotacion en liquidos de densidad elevada. En esta fraccion
se agrupa la materia organica menos alterada del humus que ain no se incorpora a la
fraccion mineral y que se encuentra constituida por particulas de tamafio variable. Esta
fraccion recibe el nombre de materia organica libre cuya naturaleza es
fundamentalmente lignoceluldsica, con reducida actividad fisicoquimica y que influye
fundamentalmente en las propiedades hidricas y estructurales de los suelos; puede estar
constituida por ligninas, poliésteres y carbohidratos quimicamente alterados, en estados
mas o menos avanzados de degradacion. Estos compuestos simples, que escapan a la
mineralizacion primaria, serviran finalmente de precursores himicos.

Se ha definido como materia organica soluble (MOS) a aquella materia organica
que permanece en solucion después de la centrifugacion a 12000 rpm durante 30 min.
(Fletcher y Beckett, 1987). Otra definicidon es aquella que dice que el término MOS es
usado para todas las sustancias organicas menores que 0.45 um que se encuentran
suspendidas en soluciones acuosas;, asimismo, y estrictamente hablando, el término
MOS puede ser aplicado a la materia organica que se encuentra en la solucion del suelo
extraida con lisimetros. La MOS es probablemente la fraccion mas biodisponible de la
materia orgéanica del suelo, dado a que todos los mecanismos microbiologicos requieren
de un ambiente acuatico. La biodisponibilidad describe el potencial de los
microorganismos para interactuar con la MOS; esto es un reqli.isito para la
biodegradacion y puede estar restringida si la MOS se presenta en pequefios poros o
dentro de los agregados del suelo y por lo tanto no esta accesible para los
microorganismos. La biodegradacion de la MOS es definida como la utilizacion de los

compuestos organicos por los microorganismos del suelo cuantificada por la
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disminucién de la MOS u de la concentracion de O, o por la evolucion del CO,
(Marschner, y Kalbitz, 2003).

Es importante el estudio de la materia organica disuelta (MOS) ya que los datos
analiticos de ésta sugieren diferentes mecanismos de degradaciéon de la materia organica
(Fletcher y Beckett, 1987); asimismo, influye en solubilidad y movilidad tanto de los
metales, compuestos organicos y micro nutrimentos; incrementa las tasas de lixiviacion,
presenta nutrientes ligados organicamente tales como N, P, S, es un substrato importante
para los microorganismos, es probablemente la fuente mas importante de C; ademas el
estado soluble de ésta es un requisito para la difusion de los substratos a través de las
membranas celulares de los microorganismos, de manera que la degradacion de la fase
solida de la materia organica o de grandes moléculas puede ocurrir solamente después
de la disolucion o hidrolisis por exoenzimas (Marschner y Kalbitz, 2003).

La materia organica soluble probablemente se compone de polimeros
extracelulares (principalmente polisacaridos) excretados por bacterias anaerobias asi
como de productos metabolicos resultantes de la propia descomposicion; por tanto, es de
esperarse que contenga una mezcla desordenada de polielectrolitos con un peso
molecular de varios miles, de igual manera también pueden estar presentes acidos
alifaticos y otras moléculas simples; su comportamiento acidico se deriva de grupos
carboxilicos, amino, fenolicos v sulfuros, entre otros (Fletcher v Beckett, 1987)

Los compuestos no polares como son los acidos grasos, ceras y resinas, se extraen
con disolventes organicos tales como hexano, éter de petroleo, benceno. Los monomeros
de polisacaridos y proteinas se aislan empleando hidrélisis acidas.

A diferencia de otros compuestos organicos con estructura definida, en el caso de
las sustancias hiimicas, las posibilidades de obtener informacion estructural a partir de
diferentes técnicas experimentales, se encuentran especialmente limitadas por la
complejidad de su composicion y su constante evolucion en condiciones naturales. El
hecho que se produzcan de forma simultanea diferentes tipos de mecanismos
interrelacionados y, la influencia continua de procesos de biodegradacion selectiva
dependiente de factores ambientales, hace que sea muy complejo llevar a cabo un

seguimiento sistematico de las rutas que conducen a su formacion.
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Cuando las macromoléculas humicas han sido incorporadas a la fraccion mineral,
formando complejos organo-minerales (lo que caracteriza las sustancias humicas en
etapas mas avanzadas de evolucidn), resulta imposible diferenciar o aislar las sustancias
producidas por mecanismos diferentes. Los complejos organo-minerales experimentan
un continuo y activo dinamismo al modificar su estructura molecular a través de
procesos de diagénesis, maduracion, etc.

Por otra parte, la gran diversidad de propiedades de las sustancias humicas
dificulta el establecer criterios generales sobre sus aspectos estructurales, por lo que su
concepto procede del estudio comparativo de las distintas formas en que aparecen en la
naturaleza.

Para su estudio se han propuesto numerosos extractantes, tales como: NaOH 0.1M
0 NasP,07 0.1M (Schnitzer y Skinner, 1968; Tinsley y Salam, 1961). En general, la
extraccion con NaOH diluida es el método mas empleado para extraer sustancias
humicas de suelos, permitiendo obtener dos fracciones: 1. 4acidos fulvicos, no
precipitables por los acidos después de la extraccion alcalina vy, ii. los acidos humicos,
que precipitan en medio acido en forma de floculos de color pardo (Duchaufour, 1984).

Las técnicas para la determinacion de pesos moleculares indican el caracter
polidisperso de estas sustancias, donde coexisten moléculas de diversos tamaifios; los
espectros de infrarrojo presentan bandas mal definidas dada la desorganizacion
estructural de ciertos constituyentes que ocultan a otros y que indican la presencia de
estructuras aromaticas y alifaticas, grupos oxigenados y constituyentes aminados y
polisacaridos. La difraccion de rayos X revela una estructura desordenada y amorfa. La
observacion al microscopio electronico de moléculas floculadas (pH acido) pone de
manifiesto una estructura tridimensional en racimos de elevada superficie especifica

(Flaig, 1966).
7.2.1. Estructura y propiedades de las sustancias hamicas
Las sustancias himicas forman el grupo de sustancias organicas mas abundantes

de la Tierra, asi como las que presentan mayor diversidad estructural, encontrandose

distribuidas en todos los tipos de suelos, asi como en la materia organica particulada o
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disuelta en aguas de rios y mares (Schnitzer y Khan, 1978). Estas sustancias pueden
afectar el crecimiento de las plantas al modificar el comportamiento de las hormonas de
crecimiento (Nardi et al., 2000), ademas, de que quelatan nutrientes no disponibles para
las plantas y amortiguan el pH (Mackowiak et al., 2001).

En general, constituyen una mezcla heterogénea de macromoléculas, de pesos
moleculares del orden de 10°, de color oscuro, con propiedades coloidales e hidrofilicas
bien marcadas y que engloban constituyentes aromaticos y alifaticos en sus estructuras.
Su composicion es variable y poco conocida, pero se puede resumir de la siguiente
manera: 1) entre 10 y 40% de constituyentes aromaticos con grupos carboxilo, OH
fenolico y metoxilo, ii) del 25 al 40 % de estructuras alquilicas derivadas de acidos
mono- y dibasicos, incluyendo OH-acidos y cadenas ramificadas y 1i1) una proporcion
variable de estructuras O-alquilicas que podrian proceder de reacciones de
deshidratacion de carbohidratos, taninos complejos o productos de ciclacion vy
fragmentacion de lipidos insaturados (Hayes et al., 1986; Almendros y Sanz, 1992).

Los constituyentes de las sustancias humicas se asocian con macromoléculas
ramificadas tridimensionales, que presentan superficies hidrofobas constituidas por
grupos COOH, OH fenodlico y alcohélico y que delimitan una serie de cavidades con
grupos funcionales de reactividad comparativamente reducida. También‘ se sabe que
pueden presentar otras superficies internas hidroéfobas donde se concentran acidos
grasos e hidrocarburos procedentes de la hidrolisis de las ceras y poliésteres vegetales o
del metabolismo microbiano (Wershaw, 1989).

En suelos naturales, los constituyentes humicos caracterizados como de bajo peso
molecular (LMS) se encuentran embebidos en macro estructuras con componentes
humicos de alto peso molecular (HMS). La disociacion de las estructuras de los HMS y
LMS en la superficie suelo — raiz, esta controlada por los acidos orgéanicos presentes en
los exudados. En suelos forestales, la separacion de las fracciones HMS con baja
actividad biolégica y LMS con mayor actividad biolégica no es tan evidente como lo es
en el caso de suelos agricolas (Nardi et al., 2000).

Su heterogeneidad estructural, el alto numero de puentes intra- e

intermoleculares que se establecen entre sus constituyentes polifuncionales les confieren
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una alta resistencia al ataque de los microorganismos (Bartha, 1980; Almendros y
Dorado, 1999).

En muchos sistemas, las sustancias himicas se comportan de manera similar a
verdaderas auxinas; sin embargo, hasta la fecha, no se ha podido demostrar que estas
sustancias pudieran contener sustancias similares a las auxinas. El acido indoleacético
(IAA) esta presente en las sustancias humicas, pero su concentraciéon no es suficiente
para justificar su actividad bioquimica en los sistemas vegetales. El mecanismo por el
cual las sustancias humicas estimulan las actividades bioquimicas de las plantas se debe
en parte, a su heterogeneidad y dificil caracterizacion. Se ha encontrado que los grupos
carboxilo e hidroxilo de las sustancia humicas estan relacionados con la actividad
bioquimica, asimismo los componentes himicos tanto de bajo como alto peso molecular

intervienen en el metabolismo de las plantas (Nardi et al., 2000).
7.2.2. Origen y formacién de las sustancias himicas

La descomposicion en el suelo de la materia orgénicé no humificada (restos de
plantas, animales y microorganismos) hace que de 60 a 80 % del C organico sea
devuelto a la atmosfera como CO; tras una mineralizacion rapida. Este proceso implica
la transformacion de un elemento de una forma organica a unma inorganica, como
resultado de la actividad por microorganismos. El C organico que no es rapidamente
mineralizado experimenta un proceso de oxidacion mas lento, pasa a formar parte de la
biomasa microbiana o queda relativamente estabilizado en forma de sustancias humicas.
El proceso de humificacion confiere estabilidad a los compuestos hiimicos, aumentando
su resistencia a la biodegradacion y mineralizacion (Tate, 1987).

La formacion de sustancias hiimicas puede tener lugar simultdneamente mediante
tres grupos principales de mecanismos, en funcion del tipo de transformaciones y de la
naturaleza del material de partida, i) la alteracion de los biopolimeros vegetales y
microbianos ii) la polimerizacién no bioldgica o enzimatica de compuestos de bajo peso
molecular libres en el suelo y iii) la sintesis microbiana o bioldgica (Tate, 1987).

Las dos ultimas corresponden a neoformaciones quimicas o biolégicas, mientras

que la primera requiere de la presencia de material de partida de naturaleza
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macromolecular, por presentar el caracter de una transformacion diagenética progresiva.
Ambos tipos de procesos son importantes en la formacion de sustancias himicas, y su
contribucion relativa depende de la incidencia diferencial de las condiciones

ambientales (Tate, 1987).

Mecanismos de alteracion o transformacion de bipolimeros vegetales y microbianos:

Diagénesis de biomacromoléculas

Los mecanismos que se llevan a cabo durante lé diagénesis de sustancias
previamente sintetizadas por los organismos que se desarrollan en el suelo, tnvolucran
modificaciones estructurales de las macromoléculas organicas procedentes de los
vegetales superiores y microorganismos (ligninas, hemicelulosas, suberinas, cutinas,
taninos) a consecuencia de la accion microbiana o de procesos abidticos externos,
inctuido el fuego (Clapp y Hayes, 1999).

Entre los cambios mas significativos que experimentan los constituyentes de los
residuos vegetales se encuentran la oxidacion y desmetilacion de ligninas. La
deshidratacion de carbohidratos y la conversion de derivados de catecoles en quinonas
(Clapp y Hayes, 1999). Los residuos vegetales que se incorporan al suelo estan
formados por 50-60% de carbohidratos, 15-20% de ligninas y compuestos aromaticos, 1-
15% de proteina y 1-8% de ceras, grasas y otras moléculas. En condiciones aerobias, los
carbohidratos y proteinas se descomponen mas rapidamente que las ligninas, ya que
sirven de sustrato para el desarrollo de la biomasa microbiana, generando nuevos
compuestos, principalmente de caracter alifatico (Duchaufour, 1984).

La lignina, compuesto importante en la estructura de la pared celular de plantas
vasculares,  incluyendo las especies herbaceas; es uno de los precursores de las
sustancias himicas. La biodegradacion de la lignina se atribuye principalmente a la
accion de hongos basidiomicetos, sin embargo, los hongos imperfectos y actinomicetos
también intervienen en este proceso (Schoemaker et al, 1991). Las principales
transformaciones de la lignina son: 1i. rupturas oxidativas en las cadenas

fenilpropanoicas, ii. desmetilacion de las estructuras aromaticas, iii. oxidacion de
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alcoholes y fenoles, iv. hidroxilacion de anillos aromaticos y, v. apertura de anillos
aromaticos.

Otro de las precursores de las sustancias humicas son los taninos; algunos de
éstos son hidrolizables y se degradan facilmente, otros resisten a la biodegradacion y

permanecen en el suelo por largos periodos de tiempo.

Polimerizacion enzimdtica de compuestos libres de bajo peso molecular: Sintesis

abidtica.

La presencia de compuestos sencillos de bajo peso molecular en el suelo, se debe
a los procesos de biodegradacion de restos vegetales y biomasa, asi como, a los aportes
en forma de pluviolixiviados, exudados radiculares y metabolitos microbianos. Una
parte de estos compuestos es utilizada por los microorganismos como fuente de carbono
y energia y otra presenta reacciones de condensacion quimica o enzimatica (Stevenson,
1982).

Los fenoles procedentes de la degradacion de la lignina junto con los que generan
los microorganismos, son los principales materiales para la formacion de acidos
humicos por medio de sintesis abiotica. Estos polifenoles pueden descomponerse por
accton microbiana o bien transformarse en quinonas en medio alcalino o por
polifenoloxidasa, condensandose entre si o con distintos compuestos organicos. Las
quinonas presentan apertura de anillos y se oxidan a acidos carboxilicos o reaccionan
con compuestos organicos, pudiendo dar a lugar a semiquinonas condensadas con alto
contenido en radicales libres estables. La semejanza entre las propiedades de los
polifenoles y acidos hamicos, apoya la teoria de que éstos pueden ser considerados

como precursores de las sustancias humicas (Stevenson, 1982).

Sintesis de productos similares a las sustancias humicas por los microorganismos:

Sintesis microbiana.

La formacion de sustancias hamicas a partir de musgos de las turberas (no

lignificados), es uno de los fenomenos que ha sido citado como prueba de la existencia
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de otros precursores diferentes a la lignina (Waksman, 1929). Se han descrito sustancias
oscuras con caracteristicas similares a las de los acidos humicos en micelio de hongos
imperfectos; por lo que se propuso que las macromoléculas himicas eran producto de
sintesis microbiana (Martin y Haider, 1971). Estas macromoléculas aromaticas se
conocen como melaninas fingicas o microbianas, y pueden ser tanto productos
extracelulares como constituyentes estructurales de la pared celular. Algunos de los
géneros fungicos con capacidad de sintetizar melaninas similares a las sustancias
humicas se encuentran:  Alternaria, Aspergillus, Penicillium, Cenococuum,
Aureobasium, y Cladosporium. Durante el desarrollo del hongo (productos
extracelulares) o cuando mueren, estas sustancias pasan a formar parte de las fracciones
humicas del suelo, biodegradandose selectivamente y aumentando su grado de

aromaticidad y oxidacion (Almendros et al., 1990).

7.3. INTERACCION MATERIA ORGANICA - METALES PESADOS

En suelos templados la MO, el pH y la fuerza ionica de la solucion del suelo son
los principales factores que gobiernan la sorcion de los metales (Gerritse y Van Driel
1984).

La sorcion de metales pesados por las sustancias humicas es menos conocida que
la sorcion de éstos por las superficies minerales. Las sustancias himicas presentan
diversos grupos funcionales (CO,, OH, C=C, COOH, SH, CO,H) con gran afinidad para
interactuar con los iones metalicos. Estas interacciones han sido descritas como
mecanismos de cambio i6nico, adsorcion superficial, quelacion coagulacion vy
peptizacion. Por la tanto, la existencia de un sitio en particular para cada cation no es
facil de definir, ya que el metal puede estar unido a dos o mas ligandos de diferentes
moléculas (Theng y Scharpenseel, 1975). De tal forma, la materia organica juega un
papel importante en el transporte, acumulacion y biodisponibilidad de los iones
metalicos como quelatos. Es importante diferenciar entre los compuestos: organicos de
origen natural en el suelo y los derivados por las actividades humanas. Senesi (1992),

dividio a los compuestos organicos el suelo que pueden formar complejos con los
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metales en tres clases: 1. moléculas organicas del suelo de origen natural de estructura y
propiedades quimicas conocidas, incluyendo acidos alifaticos, polisacaridos,
aminoacidos y polifenoles; i1. quimicos organicos de origen antropico derivados de las
actividades agricolas, industriales y urbanas; y iii. Acidos humicos y filvicos, los cuales
se acumulan en el suelo y cuyas estructuras no son conocidas a detalle

Se ha confirmado a través de estudios de espectrofotometria de infrarrojo, que los

grupos carboxilico (COOH) y fendlicos (OH) de los acidos fulvicos y humicos del suelo,

son sitios de union importantes durante la formacion de quelatos (Ross, 1996).
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8. MATERIALES Y METODOS

8.1. MUESTREO

8.1.1. Suelo

El sitio de muestreo se localiza en el Curso Alto de la Cuenca Alta del Rio Lerma en
el km 21 de la carretera Toluca — Atlacomulco; a los 19°23°15” latitud norte, 99°42°53”’
longitud oeste y 2590 msnm (Cetenal, 1976), perteneciendo al Centro de Investigaciones
Agropecuario Hortoflorofruticola de la Universidad Autonoma del Estado de México. Presenta
tanto material de tipo sedimentario (arenisca) como igneo (toba) (Cetenal, 1980). La capacidad
del suelo es para vida silvestre, forestal, agricultura y praticultura intensa. La capacidad
del suelo es nivel 2, siendo sus limitaciones la deficiencia de agua, pendiente del terreno
y profundidad efectiva del suelo (2 CTP) (Cetenal, 1977). De acuerdo a Cetenal (1976),
su uso es pecuario (pastizal inducido), sin embargo actualmente, la zona es empleada en
la agricultura de temporal permanente, cultivandose productos como maiz, haba,
chicharo, trigo.

Segun la clasificacion FAO modificada por DETENAL (1974), se encuentran
suelos tipo Vertisol pélico asociados con Feozem Haplico con textura fina (Vp + Hh/ 3)
(Cetenal, 1976). Sin embargo de acuerdo a un Levantamiento Fisiografico-Edafico de la
zona de estudio llevado a cabo por Romero (2003), el suelo se clasifica como Entic
Chromusverts.

Este suelo es el que domina en el Valle de Toluca y es de gran importancia
agronomica.

"La colecta del suelo se llevo a cabo en un area de una hectarea mediante un
muestreo sistematico (Agronomy N°9, 1986; Hodgson, 1987; Webster y Oliver, 1991).
Se tomaron veinte muestras de suelo de 1.5 kg con barrena considerando los primeros 25
cm de la capa arable (horizonte Ap) para posteriormente elaborar una muestra

compuesta de 30 kg. El muestreo se llevd a cabo en el mes de enero de 2002.
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8.1.2. Lodo residual (Lr) y composta (CLr)

Las muestras de lodo residual (Lr) se obtuvieron del filtro prensa, de la planta de
tratamiento de aguas residuales municipales Toluca Norte, de Operadora de Ecosistemas
S A de C. V. Toluca, México El muestreo se realizo durante ocho meses tomando una
muestra de lodos de aproximadamente 3kg. durante siete dias, en dos periodos
diterentes del mes (Gomez Beltran 1998, Martin del Campo 1996).

Una parte del lodo residual se mezclé con rastrojo de maiz (Zea mays L.) y
composted a 55°C por 35 dias en pila estatica bajo condiciones aerobias para eliminar a
los organismos patdgenos y descomponer las sustancias fitotoxicas. El proceso de
composteo lo Ilevo a cabo personal adscrito al Centro de Interamericano de Recursos del
Agua (CIRA), UAEMéx. (Ramonet et al, 1998). Las muestras de lodo residual
composteado (CLr) se obtuvieron de la parte central de cada pila, dando un total de 20
muestras de 1.0 kg cada una

Tanto las muestras de Lr y CLr se secaron a temperatura ambiente vy

homogenizaron para obtener una muestra compuesta.
Planta de Tratamiento Toluca Norte

La planta de tratamiento Toluca Norte se ubica en la margen derecha del Rio
Verdiguel en un terreno de 16 hectareas dentro de la propiedad conocida como “Rancho
San Blas”, en el Km. 2 camino a Villa Cuauhtémoc de la Colonia Guadalupe Victoria,
Estado de México. El caudal de agua que ingresa es de 700 L s™'; la planta tiene una
capacidad inicial de 1,250 L s, la cual podra ampliarse hasta 2,000 L s, de acuerdo
con el crecimiento del area metropolitana y del incremento en los niveles de cobertura
del servicio de alcantarillado. Para conducir las aguas residuales hasta el sitio de la
planta y sanear su zona de influencia, fue necesario construir el colector Toluca Norte
de 9.7 km de longitud, con tuberias de concreto reforzado de 1.8 m de diametro.

Toluca Norte es una planta de tratamiento combinado cuya variante de filtros
rociadores ~ tanques de contacto de sé6lidos permite obtener afluentes de calidad con

bajos consumos de energia. En el tratamiento primario el agua pasa por las rejillas
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limado grueso, seguido de cribas finas de limpieza mecéanica, quedando asi libre de
solidos mayores que 6 mm de diametro. Posteriormente pasa a los desarenadores de tipo
vortice y después a un carcamo de bombeo donde se envia a los filtros rociadores, ahi la
materia organica se transforma en sélidos suspendidos (microorganismos, y compuestos
insolubles), bioxido de carbono y agua mediante procesos fisicos y quimicos, la mezcla
se conduce a los tanques de contacto de solidos donde se aplica aire por difusidén para
estabilizar la materia organica y permitir la floculacién de los solidos suspendidos. El
cultivo biologico que sedimenta se extrae y recircula a través de los tanques de contacto
de solidos. El agua se manda a los clarificadores secundarios para su desinfeccion final
mediante la “ozonizacion”; es decir, el ozono oxida la materia organica presente. Los
solidos que se retienen en las rejillas se manejan como “basura”, las arenas se
transportan a una relleno sanitario. Los lodos biolégicos se estabilizan por digestion
aerobia, previamente a su espesamiento, para disminuir el nimero de poblaciones
bacterianas patdogenas y los problemas sanitarios; estos lodos, finalmente, se secan en
filtros banda (C.N. A, 1997).

La produccion de lodos en la Planta de tratamiento es de 12 a 18 t dia™ (peso
seco; p.s), 360 a 540 t mes’ (p.s) y 1, 003,750 t aiio” (p.s) y se confinan, sin

distribuirse uniformemente, en el mismo terreno donde se encuentra la planta.

8.1.3. Suelo acondicionado y sin acondicionar

A partir de las tres muestras compuestas (S, Lr y CLr), se prepararon mezclas de
suelo con lodo residual (S-Lr) y suelo con composta de lodo residual (S-CLr), en una
relacion 150 g suelo (p.s.): 30 g lodo residual o composta (p.s.) (equivalente a 200 Mg
ha! de Lr o CLr; p.s); asmismo se considerdé un tratamiento control (S, suelo sin
mezclar). Tanto S, S-Lr como S-CLr fueron incubados a 29° + 2°C con agitacion
continua (175 rpm) a través de una agitadora mecénica horizontal Lab-Line mod 3540
(Lab-Line, Melrose Park, IL, U.S.A.) por diez dias (Dudley et al., 1987; Vulkan et al.,
2002). Cada segundo dia se restaur6 el contenido de humedad al 100% de la capacidad

de campo. Este mismo proceso se realizé para el suelo sin acondicionar (S).
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8.2. ANALISIS DE LABORATORIO

Previo a los analisis de laboratorio, todas las muestras (suelo, lodo residual,
composta y mezclas de suelo) fueron homogenizadas con una malla de 2 mm para los
analisis de rutina y el fraccionamiento quimico, y a 0.149 mm para la determinacion
total de los metales pesados. Se molieron en mortero de agata y almacenaron en bolsas

de plastico a temperatura ambiente.
8.2.1. Analisis de Rutina

Todas las pruebas se realizaron a peso constante. Se determino el pH en agua en
una relacién suelo:solucion 1:2.5 (peso/volumen; p/v) después de equilibrario por 30
min (McLean, 1982); el porcentaje de materia organica (MO) por el método de Walkley
y Black modificado (1947) para el caso de S, S-Lr y SCLr, mientras que para Lr y CLr
se usoO el método de cenizas secas (Bremmer, 1996); el carbono organico total (CT) se
determiné dividiendo el porcentaje de MO entre 1.724 (Walkley y Black, 1947); la
capacidad de intercambio cationico (CIC) por el método de acetato de amonio
(Chapman, 1965), los iones intercambiables (Ca™", Mg'", Na’, K") por el método de
EDTA (Jackson, 1982); el nitrogeno total por el método de digestion-destilacion de
Kjeldhal (Bremmer, 1996). Para las digestiones acidas se utilizd agua regia (HNO; -
HCl) 4:1 v/v en placa caliente, las soluciones fueron analizadas para Cu, Cd, Pb y Zn
mediante espectrofotometria de absorcion atomica (AAS), Perkin Elmer mod. 3110
(Perkin Elmer, Norwalk, CT, U.S.A)).

Para la determinacién de Cd y Pb, las lecturas en el AAS se hicieron con esfera
de impacto y correccion de fondo, para el Cu con esfera de impacto y sin correccion de
fondo; mientras que para el Zn con spoiler y sin correccion de fondo. Para todos los
metales se determinaron los limites de deteccion y cuantificacion (Tabla 8) y se empleo
un “blanco” (digestion sih muestra de suelo) como control de calidad de los resultados.
Tanto el blanco como los estandares de los metales analizados fueron preparados en la

misma matriz usada en la digestion.
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Asimismo se llevo a cabo la identificacion de fase cristalina por medio de un
difractometro de rayos X (DRX), SIEMENS mod. D5000 con un tubo generador de
rayos X de CuK, A= 1.5406 A. La identificacion de la fase cristalina se realizd con la
base de datos JCPDS-ICDD (version 2.16) utilizando el procedimiento P.SC(DRX)-02.

Todas las determinaciones se hicieron por duplicado a excepcion de la de metales

pesados, la cual se realizé por triplicado.

Tabla 8. Limites de deteccion y cuantificacion (mg kg'') para la concentracion total de Cd, Cu,

Pby Zn.
Limite Cd Cu Pb Zn
Deteccién 1.50 4.59 9.99 0.80
Cuantificaciéon 3.88 7.79 33.28 2.66

8.2.2. Extraccion y caracterizacion de la materia organica soluble y acides

hiamicos

La materia organica soluble (MOS) se extrajo de todas las muestras (S, Lr, CLr, S-
Lr, S-CLr), con agua bi-destilada en una relacion sélido: agua 1:4 (p/v; p.s), agitando
continuamente a 300 rpm a temperatura ambiente por 4 hr. Posteriormente las
suspensiones se centrifugaron a 15,700 g por 35 min y el sobrenadante se filtro con
papel Whatman no. 40 (el soluto obtenido fue considerado como la materia organica
libre). Los filtrados fueron dializados contra agua destilada hasta no detectar sales en el
medio; la prueba de presencia se realizé con AgNO; (Almendros, 1999; Lugo, 2002).
De la solucion dializada se tomo una alicuota para ser analizada por espectrofotometria
visible a 465 cm™ y 665 cm’! para determinar la relacion E4/E¢ (Sato y Kumada, 1967).
Esta relacion es de uso comun por los edafélogos para la caracterizacion de los
materiales organicos, la magnitud de la relacion esta relacionada con el grado de
condensacion de las redes de C aromatico, el contenido de carbono y el peso molecular
de las sustancias humicas (Chen et al., 1977). Las soluciones dializadas fueron secadas
en cajas petri a 40°C. El residuo obtenido fue considerado como la MOS.

Los acidos hiimicos (AH) se obtuvieron del suelo y mezclas de suelo de acuerdo
con el método de Duchaufour y Jacquin (1975). Después de la extraccion de la MOS, el

residuo fue extraido con Na4P207 0.1M y NaOH 0.1M. El sobrenadante alcalino fue
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separado del residuo por centrifugacion a 9000 rpm durante 45 min, acidificado a pH 1.0
con HCI y se dejo reposar por 24 hrs para permitir la coagulacion de los AH. Los AH
precipitados se separaron de los acidos filvicos disueltos por centrifugacion a 9000 rpm
por 45 min y se disolvieron en un volumen minimo de NaOH 0.5M. Después de remover
los solidos suspendidos (centrifugando a 9000 rpm por 45 min), la solucion de AH se
desmineralizé con HCI-HF 1% y dializé contra agua destilada. Los AH en solucidn, se
secaron a 40°C (Almendros et al., 1990).

La MOS y AH se prepararon secando 2 mg de la muestra seca a los cuales se les
anadio 200 mg de KBr anhidro; éstos se homogenizaron y molieron en mortero de agata
para elaborar pastillas las cuales se analizaron por espectrofotometria de infrarrojo con
transtormada de Fourier (FTIR) (Bruker, Tensor 27, Billerica, MA,U.S.A) (Almendros
et al., 1990).

8.2.3. Isotermas de sorcion

Se realizaron isotermas de sorcion para investigar la naturaleza de diversos
fenomenos de adsorcion. Los experimentos de sorcion se llevaron a cabo por duplicado
en todas las muestras (S, Lr, CLr, S-Lr, S-CLr) bajo condiciones en batch. Se peso 1 0 g
de muestra en tubos de centrifuga de polietileno de 50 ml a los que se les afiadié 30 ml
de solucién metalica (preparada con NaNQO; 0 0lM como electrolito soporte, para
eliminar la sorciéon no especifica de los metales (Gray et al., 1998; Strawn y Sparks,
2000)), en forma de Cd(NO3),;, Cu(NO3)2, Pb(NO3), v Zn(NOs),. Las concentraciones
empleadas para evaluar la sorcion metalica en el sistema simple fueron: Cu: 2, 4, 8, 16,
25, 50, 100, 125, 200y 400 mg L™'; Cd: 0.5, 1, 1.5, 3,6, 8, 12, 24 mg L™'; Pb y Zn: 5,
10, 20, 40, 75, 150, 300, 400, 600, 1200 mg L' Estos intervalos de concentracion se
usarin para asegurar que la concentracion del metal sorbida se encontrara por debajo y
por arriba de la cantidad maxima permitida en suelos de acuerdo a Kabata Pendias y
Pendias (1992). Asimismo, estas concentraciones se elegieron para estudiar el proceso
de sorcion bajo condiciones reales, dado que en la mayor parte de los estudios de
sorcion se trabaja con cantidades muy bajas y por tanto no reales en ambientes

naturales. Para los experimentos de sorcion competitiva se trabajaron las combinaciones
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Cd-Cu, Cd-Pb, Cd-Zn, Cu-Pb, Cu-Zn y Pb-Zn; las concentraciones empleadas fueron en
el intervalo de 2 a 100 mg L' de Cu, 1 a24 mg L' de Cd, y 52300 mg L' de Pby Zn.
Para la extraccion secuencial se llevo a cabo un proceso de sorcion competitiva
empleando una concentracion alta de cada metal (100 mg L' Cu, 24 mg L' Cd, 300 mg
L' Pby Zn) y una baja (24 mg L' Cu, 6 mg L' Cd, 73 mg L' Pby Zn). Los ensayos se
realizaron por duplicado.

Después de alcanzar el equilibrio de sorcion (24 hrs), los tubos se centrifugaron a
15,700 g por 25 min, y el sobrenadante se filtro6 con papel Whatman no. 42. Las
soluciones se analizaron para cuantificar Cd, Cu, Pb y Zn mediante AAS, siguiendo los
controles de calidad mencionados en la seccion 8.2.1. Los limites de deteccion vy
cuantificacion de los metales se presentan en la Tabla 9. La concentracion del metal
sorbido se calculd por diferencia entre la concentracion anadida y la encontrada en el
sobrenadante mediante la formula:

x/m=(Ci—-Ce)xV/Im (8.1)
donde x/m, es la concentracion sorbida (mg kg™'); Ci, es la concentraciéon inicial
(mg L™"); Ce, es la concentracion en equilibrio (mg L™"): ¥, es el volumen (L), y m, el

peso de la muestra (g).

Tabla 9. Limites de deteccion y cuantificacion (mg kg'') para la concentracion total de Cd, Cu,
Pb y Zn en el sistema simple (Ss) y en competencia (Cs).

Limites Cd Cu Pb Zn

(mg kg™) Ss Cs Ss Cs Ss Cs Ss Cs
Deteccion 0.03 001 0.63 0.09 1.04 0.65 0.59 051
Cuantificacion 0.72 0.42 0.87 0.36 9.50 458 2.40 1.29

Los resultados de sorcion se ajustaron al modelo de la isoterma de Langmuir,
Freundlich o al modelo lineal. La ecuacion de adsorcion de Langmuir (1918) esta déda
por:

Cel/xm=1/(kb)+C/b (83.2)
donde Ce, es la concentracion final del metal en solucion (mg L"); x/m, es la
concentraciéon del metal adsorbido (mg kg™'); b, es la maxima adsorciéon (mg kg™), y k,
la constante relacionada con la energia de enlace del metal en el suelo (L mg™'). Al

momento de graficar Ce / (x/m) contra Ce se obtiene una linea recta con pendiente /b e
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intercepto //kb. La pendiente y el intercepto son usados para calcular b y k asi como
para evaluar diferencias entre suelos o bien para profundidades de un mismo suelo
(Shuman, 1975; Adhikari y Singh, 2003).

La adsorcion maxima puede obtenerse del reciproco de la pendiente, y la
constante relacionada con la energia de enlace de la pendiente/intercepto (Pulford,
1986). Shuman (1975), empled estos conceptos para estudiar la adsorcion de Zn en
suelo, y encontré que estos datos no estaban acorde con la isoterma de Langmuir, ya que
no se presentaba una sola linea recta, si no que los datos podian ser descritos por dos
lineas rectas, lo cual se debia a la presencia de dos sitios de energia de enlace
diferentes. A este respecto, Pulford (1986), indicdé que hay un gran debate a cerca de la
aplicabilidad de la isoterma de Langmuir, la cual fue en un principio desarrollada para
describir la adsorcion de un gas a la superficie de un so6lido; asi como, la adsorcion de
iones en la interfase solucion —solido. Una desviacion de la linea recta implicaria que
los datos experimentales no responden al modelo teorico, siendo lo que mas
cominmente se encuentra en los trabajos experimentales es una curvilinea. Un camino
para resolver este problema es ajustar la curva de la isoterma de tal manera que se puede
contar con dos rectas; sin embargo, €sta no es una razon para suponer que la adsorcion
ocurre en dos superficies, ya que un gran numero de superficies, cubriendo un intervalo
de energias de enlace, se encuentran presentes en el suelo;, por lo que una curva haria
una mejor descripcion del proceso de adsorcion que dos lineas rectas (Pulford, 1986).

El coeficiente de distribucion (K4 = x/m / Ce (mL g')), es un parametro 1til para
evaluar la afinidad metal-superficie (Atanassova, 1995).

Si los datos no concuerdan con la ecuacion de Langmuir, con frecuencia se puede
emplear con buenos resultados la ecuacion de Freundlich.

Freundlich encontr6é que los datos de adsorcion de muchas soluciones diluidas se
podrian adaptar a una ecuacion de la forma: |

x/m=KpC, " (8.3)
donde x/m, es la concentracion del metal sorbido por unidad de suelo (mg kg™); Ce, la
concentracion del metal en equilibrio (mg L™'); Kr, el coeficiente de sorcion (capacidad
de sorcion o grado de afinidad) y 1/n, la intensidad o tasa de sorciéon. Kr y 1/n son

constantes de la ecuacion de Freundlich (Bohn et al., 1993; Ramachandran y D’Souza,
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1999). Esta ecuacion sefiala que la energia de adsorcion disminuye logaritmicamente
conforme aumenta la fraccion de superficie cubierta debido a la heterogeneidad de la
misma superficie. Al graficar log Cs contra log C. se obtiene una- linea recta con
pendiente 1/n e intercepto en log Kr (Bohn et al., 1993). A medida que la constante de
intensidad de sorcion decrementa, la tendencia de fijacion de los metales disminuye
(Jang et al., 1998). Como eﬁ la mayoria de las investigaciones sobre adsorcion el grado
de heterogeneidad se desconoce, entonces se prefiere usar las ecuaciones de Langmuir y
Freundlich como descripciones empiricas de procesos de adsorcion reales. El hecho de
que la sorcion se ajuste a un modelo de isoterma lineal, significa que la acumulacion del
soluto en el sorbente es directamente proporcional a la concentracion de la fase de
soluto en la solucién Ce como lo indica la siguiente expresion:

x/m = Kp Ce (8.3)
donde Kp, es una constante dada por la pendiente del trazo lineal de los datos de la

isoterma, representando el coeficiente de adsorcidén (Adhikari y Singh, 2003).
8.2.4. Extraccion secuencial

La distribucion de los metales en las diferentes fracciones del suelo y mezclas de
suelo se evalué a través del método de extraccion secuencial, y se baso principalmente,
en el desarrollado por Tessier et al. (1979).

Las fracciones son una caracterizacion aproximada de los compartimentos
asignados y no dan una extraccion exacta de una forma bien definida del metal en
estudio. El aumento en el numero de la fraccion denota un incremento en la fuerza de
unién. La definicion de cada fraccion obtenida y los extractantes empleados fueron
(Schwarz et al., 1999; Vaca, 1999; Illera et al., 2000; Morera et al., 2001): Fraccion 1,
soluble en agua (16 ml agua destilada, 25°C, 1 h); Fraccion 2, facilmente intercambiable
(16 ml 1 M MgCl,, pH 7.0, 25°C, 1 h); Fraccién 3, fraccion soluble acida (16 ml 1 M
NaOAc, pH 5 / HOAc, 5 h); Fraccion 4, ligada fuertemente a 6xidos de manganeso
facilmente reducibles y oxidos de hierro amorfos y fuertemente sorbida a materia
organica (40 ml 1.0 M NH,OHHCI / HOAc 25%, pH 2, 85°C, 5 h); Fraccion 5,

incorporada o ligada muy fuerte a la materia organica u otras especies oxidables (6 ml
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0.02 M HNOs3, + 16 ml 30% H20,, pH 2, + 10 ml 1 M NH4OAc en 6% HNOs, 85°C, 5 h);
Fraccion 6, incorporada a minerales resistentes (8 ml HNO3; + 2 ml HCI cerca del punto
de ebullicion, 45 min). La extraccion se llevé a cabo de manera secuencial en el mismo
tubo de centrifuga para disminuir el riesgo de contaminacion y evitar la pérdida de
material. En cada etapa de extraccion, las suspensiones se centriugaron a 15,700 g por
15 min y el sobrenadante fue removido con pipeta. Los estandares de los metales
analizados fueron preparados en la misma matriz segun el extractante. Las
concentraciones metalicas fueron determinadas por AAS, bajo los controles de calidad
reportados en la seccion 8.2.1. Los limites de deteccion y cuantificacion se muestran en

la Tabla 10.

Tabla 10. Limites de deteccion y cuantificacion (mg kg™') para la concentracion de Cd, Cu, Pb
y Zn en las diferentes fracciones quimicas.

Cd Cu Pb Zn
Fraccion L.D L.C L.D L.C L.D L.C L.D L.C
mg kg’
F1 0.10 0.70 1.77 8.49 0.96 8.45 0.29 3.23
F2 0.23 0.97 2.69 11.03 7.98 24.02 3.10 7.97
F3 0.27 0.98 2.16 6.77 2.17 15.79 1171 4374
F4 0.14 0.84 2.16 5.67 0.61 7.94 0.01 361
F5 0.15 0.83 1.22 7.94 0.78 5.93 1.79 951
Fé6 0.20 0.63 2.85 6.72 6.12 15.77 5.61 11.08

L.D, limite de deteccion; L.C, limite de cuantificacion

8.3. ANALISIS ESTADISTICO
El analisis estadistico se llevo a cabo utilizando el paquete Statgraphics Plus 5.0.

Se realizo estadistica descriptiva, analisis de cluster, correlaciones multiples, prueba de

homogeneidad de pendientes e interceptos con un nivel de confianza del 95%.
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9. RESULTADOS Y DISCUSION

En la presente seccidn se muestran, a manera de sub-capitulos, los resultados
obtenidos en los diferentes analisis y experimentos mencionados en la metodologia.
Estos resultados hacen referencia a el suelo (S), lodo residual (Lr), composta (CLr),
suelo acondicionado con lodo residual (S-Lr) y suelo acondicionando con composta (S-
CLr). Al finalizar la presentacion de resultados se hace una discusion de los mismos.

En el primer sub-capitulo se reportan, los resultados de los analisis realizados en
S, Lr y CLr, como parte importante para caracterizar los sustratos en estudio;
posteriormente, se hace referencia a los analisis hechos en S-Lr y S-CLr, para detectar
los cambios producidos a consecuencia de la adicion de lodos residuales o composta al
suelo. En el segundo sub-capitulo se presenta la evaluacién de la calidad de la materia
organica soluble (MOS) y acidos himicos (AH); en el tercero las isotermas de sorcidon
tanto en un sistema monometalico (Ss) como competitivo (Cs) y en el cuarto el
fraccionamiento quimico. Para finalizar con esta seccion se lleva a cabo una discusion

general de todos los resultados generados en el trabajo.

9.1. PROPIEDADES QUIMICAS DE LOS SUSTRATOS EN ESTUDIO
9.1.1. Propiedades quimicas del suelo, lodo residual y composta

En la Tabla 11 se muestran los valores obtenidos en las determinaciones quimicas
realizadas en S, Lry SCLr.

Cuando se compararon las propiedades de los biosélidos empleados, se encontro
que CLr presentd valores mas bajos, respecto a Lr, en el pH, porcentaje de MO y
nitrégeno total, mientras que Lr presenté valores mas bajos en su CIC, concentracidn de

Ca®*, Mg*, K* y Na".
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Tabla 11. Caracteristicas quimicas del suelo, lodo residual y composta

pH CIC Ca Mg K Na MO CT N

H,01:2.5 KCi1:5 (cmol kg™) (%)
S 5.97 5.23 138 67 36 03 t 32 186 025
Lr 6.48 6.01 427 161 62 03 0.1 652 3738  6.07
CLr 548 5.02 519 427 145 99 1.0 57.5 3335  3.08

S, suelo; Lr, lodo residual; CLr, composta; CIC; capacidad de intercambio catiénico; MO, materia organica; CT,
carbono total; N, nitrégeno total.; t, traza.

A través de la técnica de difraccion de rayos X, se identifico que a una
profundidad de 15 cm y 30 cm el suelo contenia cuarzo, albita, anortita y
magnesiohornblenda (Tabla 12). Los difractogramas resultantes se muestran en el Anexo

11.

Tabla 12. Fases cristalinas del suelo identificadas por medio de DRX.

Fase cristalina ~ Tarjeta JCPDS) — f :’f““d“;’;dcm

Cuarzo (Si0O;) 33-1161 o o
Anortita (CaAl;S10,03) 41-1486 o

Anortita (Ca,Na)(AlS1);S1,04 20-0528

Albita (NaSi;A1)Og 10-093 o

Albita (Na,Ca)Al (Si,Al);% 41-1480 o
Albita (NaAlSi;03) 20-0554

Albita (NaAlSi;O3) 20-0572

Magnesiohornblenda 20-0481 o o

(Ca,Na); ,6(Mg,Fe,Al)s ;5(Si,Al)s04,(OH),

e, indica la presencia de la fase cristalina en a muestra

9.1.2. Metales pesados totales en suelo, lodo residual y composta

La concentracién de Cd se encontrd por debajo del limite de deteccién en S y del limite de
cuantificacién en CLr (1.50 mg kg y 3.88 mg kg'l, respectivamente); mientras que, Lr presentd
32 mg kg™ (Fig. 13a). En cuanto a la concentracion total de cobre, ésta fue mayor en CLr (382
mg kg), siguiéndole Lr (352 mg kg™) y por tltimo S (11 mg kg™') (Figura 13b).

La concentracion total de Pb en S, se encontré por debajo del limite de cuantificacion
(33.3 mg kg'l). Al igual que el Cu, CLr presenté mayor concentracion de Pb (112 mg kg™ que Lr
(79 mg kg™') (Fig. 13c). En el caso del Zn, Lr presenté una concentracién més alta (1094 mg kg™)
que CLr (1004 mg kg™") (Fig. 13d).
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De acuerdo con las concentraciones maximas permitidas de metales pesados en lodos
residuales y biosdlidos para su confinamiento final, reportadas por la legislacion Mexicana
(PROY-NOM-004-ECOL-2001), tanto Lr como CLr empleados en este experimento son
clasificados como excelentes acondicionadores de suelos agricolas (Tabla 13). Sin embargo, de
acuerdo con el criterio establecido por Europa, Lr rebasa los valores maximos permitidos para Cd
(Tabla 13).

En cuanto a S, no se encontré rebasando los limites permisibles de acuerdo con los

criterios reportado por Kabata — Pendias y Pendias (1992) (Tabla 14).

Tabla 13. Limites maximos permisibles para metales pesados en lodos residuales (mg kg™ p.s)

PROY-NOM— Estados Unidos Unidn Propuesta en Europa
Metal 004-ECOL-2001 (Page et al., 1983) Europea (Andradakis et al , 2001)
Excelente Bueno (Lester, 1987)
Cd 39 85 50 20 2-10
Cu 1500 4300 800 - 1000 1000 600 - 1000
Pb 300 840 - - -
Zn 2800 7500 2000 - 2500 2500 1500 - 2500

Tabla 14. Valores permisibles de metales pesados en suelo (mg kg™') (Kabata-Pendias y
Pendias, 1992).

Metal Referencia
(1) (2) (3) “4) (5) (6) (7)
Cd - 5 3-5 - 3 - 8
Cu 2.3%! 100 100 125 100 60 100
Pb 20%? 100 100 400 100 - 200
Zn 110 300 300 250 300 70 400

*" Cu soluble; *’ Pb soluble

(1) Goncharuk y Sidorenko (1986); (2) El-Bassam, Poelstra y Frissel (1975); (3) Kabala-Pendias
(1979); (4) Kitagishi y Yamane (1981); (5) Kloke (1979); (6) Kovalskiy (1974); (7) Linzon (1978)
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(a) (b)
O Suelo B Lodo residual @ Composta

O Suelo & Lodo residual @ Composta

32
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Figura 13. Concentracion total de metales pesados en suelo, lodo residual v composta (mg kg™; p.s.); (a) cadmio, (b)
cobre, (c) plomo, (d) zinc.
nc, no cuantificable; nd. no detectable; (n=3).
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9.1.3. Propiedades quimicas del suelo acondicionado

En el presente trabajo se observd que el acondicionamiento del suelo con Lr y
CLr provoco un aumento en el pH de manera que se tienen valores por arriba de la
neutralidad (Tabla 15), este incremento de pH en suelos acondicionados ha sido
reportado por otros autores (Tichy et al., 1997).

La adicion de los biosolidos al suelo favorecio el porcentaje de CT y triplico el porcentaje de
nitrogeno, mientras que el contenido de MO aumentd en 3.8 veces para S-Lr y 5.3 veces para S-
CLr (Tabla 15).

El acondicionamiento del suelo con Lr incremento la CIC en 64%; mientras que,
con la adicion de CLr fue de 44% (Tabla 15). A pesar de que CLr presentdo mayor
concentracion de Ca respecto a Lr (Tabla 15), al acondicionarse el suelo los niveles de Ca
fueron menores en S-CLr (5.6 cmol kg™) respecto a S-Lr (13.7 cmol kg™'); asi la adicion de Lr al
suelo aumento en 105% la concentracion de Ca (Tabla 15). Shrivastava y Banerjee (2004),
encontraron que el Ca es el cation predominante en suelos acondicionados con lodos
residuales.

La adicion de Lr y CLr al suelo incrementé las cantidades de iones intercambiables
presentes; asi en S-Lr y S-CLr aumentaron las concentraciones de Mg en 39% y 44%
respectivamente, respecto a S; mientras que, los niveles de K, se quintuplicaron para S-
Lr y sextuplicaron para S-CLr. En el suelo acondicionado se detectd bajo nivel de Na

(Tabla 15).

Tabla 15. Propiedades quimicas del suelo, suclo acondicionado con lodo residual v suelo acondicionado
con composta

pH MO CT N CIC Ca Mg K Na
(H20) % cmol kg
S 5.97 32 1.86 0.25 13.8 6.7 3.6 0.3 t
S-Lr 7.70 5.1 2.96 0.75 22.6 13.7 5.0 1.9 0.22
S-CLr 7.66 7.5 4.35 0.73 19.9 56 52 2.0 0.6

S; suelo, S-Lr, suelo-lodo residual; S-C, suelo-composta; t, traza.
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9.1.4. Discusion

La reaccion del suelo es una de las determinaciones mas importantes, ya que €s
un indicador de las propiedades quimicas, fisicas y biologicas que influyen en la
fertilidad del suelo. Si se considera la clasificacion de los suelos en funcidn de la acidez
medida en una relacion suelo: agua (1:2.5) reportada por Castellanos et al. (2000), se
tiene un grado de acidez moderado en todas las muestras. Para el caso de CLr, ésta se
encuentra en el limite de pH en el cual se sugiere estrechamente la ocurrencia de
aluminio intercambiable y/o exceso de manganeso; la presencia de aluminio es de
esperarse debido que en el proceso de obtencion de los lodos residuales se emplea
sulfato de aluminio como aglutinante de éstos antes de ser pasado al filtro prensa. Por
otro lado el pH de S y Lr se encuentra dentro del rango ideal para la disponibilidad de
los nutrimentos

Se ha reportado que el pH del suelo disminuye después de la adicion del lodo residual y
que incrementa en funcion de la reduccion progresiva de la tasa de descomposicion de la materia
organica (Walter et al., 2002); este incremento se observo en las mezclas de suelo.

El pH tiene un efecto importante en la retencion de los metales ya que el carbono
organico disuelto es un ligando para los metales, encontrandose su disponibilidad
afectada por el pH; asi, al incrementar la acidez (como es el caso de S) disminuye la
solubilidad del carbono organico (C,;) debido a que es necesaria la repulsion
electrostatica entre las cargas negativas de los grupos disociados para la disolucion del
Corg; la sustitucion de los iones opuestos facilmente disociados por H' da lugar a una
contracciéon y precipitacion del C,g reduciendo la concentracién de C,p disuelto
{Guggenberger et al., 1994).

Los cationes intercambiables proceden de la meteorizacion del material
originarid, de la mineralizacién de la materia organica, y de aportes externos
superficiales y subterraneos (Porta et al., 1999). De acuerdo con la serie liotropica
(Tisdale et al., 1985), la concentracion de los cationes en las arcillas del suelo es de la
siguiente manera: Ca*" > Mg?* > K* > Na*, dicho comportamiento se observo en S, Lr y
CLr (Tabla 11). Al igual que la CIC, se observé que CLr presentdé mayores

concentraciones de cationes intercambiables respecto a Lr, esto puede deberse a que la
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composta esta elaborada con una mezcla de lodo residual y rastrojo de maiz, de manera
que este ultimo pudiera ser una fuente de estos elementos.

La determinacién de materia organica constituye un indice del nitrogeno
potencialmente mineralizable presente en esta. Como se observa en la Tabla Il vy
considerando la clasificacion de los suelos de clima templado en funcion de su
contenido de materia organica (Castellanos et al., 2000), los suelos en estudio presentan
un alto contenido de materia organica. El contenido de MO en CLr se encontro dentro de
lo reportado en la literatura (alrededor del 50%) y su menor contenido, respecto a Lr, se
debe a la rapida tasa de descomposicion de la MO por un aumento de la biomasa
microbiana y de la mineralizacion microbioldgica que se ileva a cabo durante el proceso
de composteo (Korboulewsky et al., 2002). La composta presentd menor CT que Lr, esto
puede deberse a la descomposicion microbiologica del carbono y su subsiguiente
liberacién de CO, (Basiramakenga y Simard, 1998). La transformacion aerdbica de los
residuos (como Lr) a través del composteo produce la degradacion de los compuestos
organicos labiles, dando lugar a la formacion de materia organica biolégicamente
estable. El carbono que permanece después de la fase bioxidativa del composteo es
relativamente resistente a la degradacion microbiologica (Bernal et al., 1998).

Dado que Lr y CLr presentan altos contenidos de MO y CT, la aplicacion de estos
residuos al suelo, puede ser benéfico por reincorporar la materia organica perdida por el
manejo agricola.

Es de esperarse que bajo condiciones de campo, el contenido de MO sea menor debido a
que la descomposicion de la materia organica puede ser mas rapida; aunque Walter et al. (2000),
mencionaron que 50% de la MO de los biosolidos es resistente a la descomposicion. Asimismo el
aumento de la MO causa un mayor contenido de materia organica soluble (MOS), pero no
necesariamente en la misma proporcion, de ahi que se deduce que la MO presenta una funcion
importante en el control de la biodisponibilidad de los metales (Walter et al., 2002 Ben-Hur et al,,
2003). Debido al aporte de materia organica al suelo a través de la adicion del lodo residual y
composta, era de esperarse que la CIC del suelo aumentara.

El cambio que se presentd en el porcentaje de CT en los suelos acondicionados es
importante debido a que la cantidad y la calidad del carbono son los principales factores que

atectan la dinamica del nitrogeno en el suelo; por lo que los cambios que se presenten en el
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carbono del suelo, debido por ejemplo a la adicion de residuos organicos, influird en la actividad
microbioldgica y por lo tanto en la inmovilizacion del nitrogeno (Compton y Boone, 2002).

El nitrogeno es el elemento mas limitativo en casi todos los suelos, por lo que
practicamente siempre hay que suministrarlo en diferentes formas; es por ello que la
adicion de este elemento a través de lodos residuales puede ser una alternativa para el
acondicionamiento del suelo y confinamiento de los residuos (Castellanos et al., 2000).
El porcentaje de nitrogeno total, raras veces es un buen indice de la disponibilidad del
nitrogeno, pero se encuentra estrechamente relacionado con la materia organica. Se
acostumbra medirlo principalmente para relacionarlo con el porcentaje de carbono, el
cual si da una idea de que ocurra un proceso de mineralizacion o inmovilizaciéon en el
suelo. De acuerdo con la clasificacion reportada por Moreno (1978), un suelo con un
porcentaje de nitrogeno mayor que 0.221 es considerado como extremadamente rico; asi
el suelo en estudio rebasa este criterio. Por lo tanto el S, Lr y CLr son extremadamente
ricos en nitrégeno total, siendo mas significativo para estos dos ultimos (Tabla 11). A
pesar de ello, se presentd una disminucion del pbrcentaje de N en CLr respecto a Lr
debido a que durante el proceso de composteo se presenta una pérdida de este elemento
a través de la volatilizacion de NHj, de manera que se puede reducir hasta en 50% la
concentracion de nitrogeno disponible (Bernal et al.,, 1998). Debido a que la MO de la
composta puede estar estabilizada, puede servir como una fuente de lenta liberacion de
nitrogeno, y sustituir arriba de 50% del N aportado por los fertilizantes (Sullivan et al.,
2002).

El aspecto benéfico de los lodos residuales en el suelo agricola por sus altos
contenidos en nutrimentos, principalmente fosforo y nitrogeno, ha sido reportado por
otros autores (Chander y Brookes, 1991); sin embargo, el alto contenido de nitrégeno en
los lodos también puede‘ ser un problema debido a que es facilmente lixiviable y por lo
tanto puede llegar a contaminar las aguas subterraneas, principalmente en €poca de
Huvias (Korboulewsky et al., 2002).

La acumulacién de metales pesados en suelos agricolas es importante debido a su
transferencia hacia la cadena trofica. En este aspecto el Cd es uno de los elementos mas
importantes, no solo por su tiempo de acumulacion en el ser humano, si no también por

tener un alto potencial para ser absorbido por las raices de las plantas y ser transportado
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hacia las partes aéreas de la misma (Gray et al., 1998; De Temmerman et al., 2003). La
posible fuente de Cd en Lr es por descargas de aguas industriales ya que la industria lo
utiliza en el galvanizado de metales para prevenir la corrosion, en aleaciones, pigmentos
(para plasticos, esmaltes y barnices), para la estabilizacion de plasticos (Alloway,
1990), o como impureza en los fertilizantes fosfatados (Breslin, 1999; Ramachandran y
D’Souza, 1999).

La fuente antropica de Cu esta dada por la depositacion atmosférica y las aguas
residuales y se encuentra cominmente en aguas superficiales contaminadas junto con el
Zn, Cd y otros elementos; por otro lado, se emplea para la produccion de alambre,
aleaciones de laton y bronce, asi como en la agroquimica a través de fertilizantes y
fungicidas (Alloway, 1990).

La presencia de Pb en Lr y CLr se debe a que éste es facilmente utilizado para la
elaboracion de aleaciones con otros metales: el Pb/Sb se utiliza para la produccion de
baterias platinadas y Pb/Sn para soldaduras; el Pb como metal en combinacion con el
PbO,; se emplea para baterias de acumuladores plomo-acidas; otros compuestos
inorganicos donde es utilizado el Pb es el cromato amarilio que es utilizado para marcar
las carreteras; el Pb (IV) se usa extensivamente en quimica organica, especialmente en
compuestos tetra-aril y tetra-alkilo. Dos estados de oxidacion, Pb(Il) y Pb(IV), son
estables, pero la quimica ambiental del elemento es dominada por el ion Pb”" (Alloway,
1990).

En afios recientes las concentraciones de Zn tanto en suelos, aguas residuales y en
consecuencia lodos residuales se han incrementado gradualmente debido a la
industrializacion, aun cuando este elemento pertenece al grupo de los metales
potencialmente mas peligroso para la biosfera. La fuente principal de este metal es a
través de aguas residuales industriales debido a que se utiliza para el galvanizado de
laton y otras aleaciones, asimismo se usa en agroquimicos tales como fertilizantes y

pesticidas y para el composteo de materiales (Alloway, 1990).
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9.1.5. Conclusiones

El composteo de los lodos residuales increment6 la capacidad de intercambio
catiénico y la concentracion de iones intercambiables; y disminuyé el pH, porcentaje de
materia organica, carbono total y nitrogeno.

Tanto el suelo como el lodo residual y la composta, no rebasaron las
concentraciones maximas permitidas para Cu, Cd, Pb y Zn.

La composta presentdé menor concentracion total de Cd y Zn y, mayor de Cu y Pb
respeto al lodo residual.

El acondicionamiento del suelo con lodo residual o composta modificé las
propiedades analizadas en este trabajo, de manera que el pH, la capacidad de
intercambio cationico y el contenido de materia organica, carbono total y nitrogeno
aumentaron.

El suelo-composta presento mayor contenido de materia organica y carbono total;
mientras que el suelo-lodo mayor capacidad de intercambio catidnico, los otros

parametros fueron similares entre ambas mezclas de suelo.
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9.2. MATERIA ORGANICA

La adicion de lodos residuales o composta al suelo representa una oportunidad de
continamiento por su alto contenido en MO; sin embargo, la MO de estos residuos
puede presentar diversos efectos en el suelo donde se aplico; por lo que es importante
estudiar la “calidad” o composicion quimica de ésta. La calidad de la MO determina su
tasa de descomposicion, la cual a su vez influye en la tasa de liberacion del nitrogeno
mineral; asi como, la liberacion de los metales que se encuentra formando complejos
organicos (Smernik et al., 2003) En la presente seccion, se hace un analisis de la

calidad de MO del suelo, lodo residual, composta y mezclas de suelo objetos de estudio.

9.2.1. Estudios de Espectrofotometria de la materia organica

9.2.1.1. Espectrofotometria visible

La materia organica soluble de CLr presento la relacion E4/E¢ mas baja (1.95),
mientras que Lr la mas alta (2.17) (Tabla 16).

La relacion E4/E¢ encontrada para los AH de S fue de 372, para S-Lr de 2.63 y
para S-CLr de 2.40 (Fig. 14).

4

Tabla 16. Relacion EJ/E; de la matena organica &
soluble e
o !
- T jas]
Matena organica soluble
S Lr CLr
EJ/Es 3.19 2.17 1.95 1
Peso (mg g™") 0.15 4.04 1.34
S, suelo; Lr, lodo residual; CLr, composta; S-Lr, o
suelo-lodo residual; S-CLr, suelo-composta . 0 g SLir SCLr

Figura 14. Relacion E,/E, de cidos himicos
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9.2.1.1.1 Discusion

El estudio de la materia organica soluble (MOS) es importante debide al gran
numero de sitios que presenta para formar complejos de diferente fuerza, por lo que
presenta un papel fundamental en la movilizacion / inmovilizacion y transporte de los
contaminantes; ademas de que interactia intensivamente con las superficies minerales
alterando significativamente sus caracteristicas (Sanders y McGrath, 1988; Calace et al.,
2001).

El comportamiento y reactividad de las sustancias organicas puede parcialmente
depender del suelo, peso o tamafio molecular en solucion (Calace et al., 2001). La
espectrofotometria en la region visible, constituye uno de los métodos no destructives
mas empleados para la caracterizacion de las sustancias humicas. En estado sélido, los
acidos himicos son de color negro o pardo muy oscuro debido a los grupos cromoforos
y auxocromos, potenciadores de color (Schnitzer y Khan, 1972).

- La intensidad del color, se relaciona con la concentracion de radicales libres
estables con un alto grado de resonancia, presentes en los acidos humicos y fulvicos,
generalmente del tipo semiquinona (Schnitzer y Khan, 1972). Asimismo,
empiricamente, la intensidad del <color se relacicna con la aromaticidad,
incrementandose con el grado de transformacion de las sustancias humicas (hecho
relacionado con el grado de humificacion — grado de diagénesis de las moléculas
biogénicas que pueden constituir el material de origen para la formacion del humus)
(Traina et al | 1990), \

La relacion de las densidades opticas o absorbancias a 465 y 665 nm es usada por
los edafologos para caracterizar a los acidos fulvicos y humicos en solucion acuesa, esta
relacion referida como Eu/Eg, es independiente de la concentracion de los materiales
humicos pero varia segin el suelo del cual se hayan extraidos dichos materiales.
(Kononova, 1966).

La magnitud de la relacion E+/Eg¢ esta relacionada con el grado de polimerizacion
de las estructuras moleculares (Chen et al., 1977); esta relacion decrece cuando la
condensacion del carbono aromatico de las sustancias humicas aumenta (Kononova,

1966). La materia organica soluble de Lr present6 una relacion mas alta respecto a CLr,
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lo que refleja un bajo grado de condensacion de las estructuras de los AH, con una mayor
semejanza respecto a los acidos fulvicos (AF) (Kononova, 1966; Schaitzer y Khan,
1972). Asimismo infiere la presencia de proporciones relativamente grandes de
estructuras alifaticas (Schnitzer y Khan, 1978). Estas estructuras indican que la MOS de
Lr presenta mas grupos C-N y C-O que la MOS de CLr; los cuales en un futuro tendran
la capacidad de formar quelatos de acidos organicos, amino acidos y aminas a través de
fas fracciones hidrofilica acida (HiA), hidrofilica basica (HiB) e hidrofébica acida
(HoA) (Zhou y Wong, 2001).

La relacion de E4/E¢ mas baja de CLr indica unos tamafios moleculares
comparativamente mas elevados, como corresponderia al predominio de fracciones
alifaticas de alto peso molecular (Almendros y Dorado, 1999) tales como fracciones
hidrofobicas (productos de la degradacion lignocelulosica, mezcla de complejos
polifuncionales de acidos aromaticos y alifaticos y fenoles aromaticos; asi como, grupos
funcionales que contienen atomos de N, S y O [Guggenberger et al., 1994; Calace et al |
2001; Huang y Lee, 2001]), especialmente fracciones HoA e hidrofobicas neutras
(HoN), lo que indica la presencia de sustancias parecidas a las sustancias humicas
(Calace et al., 2001), y una menor porcion de fracciones hidrofilicas, principalmente
HiB y HiA (Zhou y Wong, 2001). La estructura quimica de las moléculas HoA ha sido
descrita como AF “jovenes” de estructura humica y polifendlica en asociacion con
carbohidratos, por lo que, HoA representa la fraccion mas soluble de los AF. Las
fracciones HoN y HoA son quimicamente similares y comprenden las moléculas mas
humificadas en la MOS (Kaschl et al , 2002).

De manera general, la fraccion hidrofobica tiene considerablemente mas acidos
aromaticos o fenoles aromaticos; mientras que, la fraccion hidrofilica es mas rica en
grupos carboxilicos y polihidroxilos (Zhou y Wong, 2001). Lo anterior sefiala que la
MOS de CLr es menos: biodegradable respecto a Lr y S; ésto se debe a que las
estructuras aromaticas e hidrofobicas decrementan la biodegradabilidad de la MOS
debido a su efecto recalcitrante o bien al efecto inhibitorio de actividad enzimatica
(Kaschl et al., 2002; Marschner y Kalbitz, 2003).

La materia organica de la composta es una mezcla heterogénea de sustancias que

resultan de la ruptura y transformacion de los materiales orgéanicos del lodo residual, el
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cual contiene numerosos grupos funcionales para la formacioén de complejos con metales
traza. La MOS es de especial interés ya que contribuye a la solubilidad de los metales vy
por tanto influye en su biodisponibilidad y movilidad en el sistema suelo después de la
aplicacion de la composta (Kaschl et al., 2002). Durante la humificacion, llevada a cabo
en el proceso de composteo, la cantidad de carbonos aromaticos y alquilicos incrementa
mientras que, los niveles de C-O alquilicos disminuye; una de las hipotesis es que los C-
O-alquilicos (p. e. carbohidratos) son utilizados por la poblacion microbiana en el suelo,
dando lugar a un incremento relative de las fracciones mas refractanias de la MOS (p. e.
estructuras aromaticas y alquilicas) (Chefetz et al., 2002).

De acuerdo con Chen et al. (1977), la relacion E4/E¢ de los acidos humicos (AH)
y acidos fulvicos (FA) esta: 1) principalmente gobernada por el tamafio de la particula o
peso molecular; 11) afectada por el pH vy, iii) correlacionada con la concentracion de
radicales libres; pudiendo asi, considerar esta relacion como un indicador del grado de
complejidad macromolecular (Stevenson, 1982; Clapp y Hayes, 1999). Asimismo, la
relacton E4/E¢ ha sido utilizada como una evidencia que establece el mayor caracter
alifatico de los FA sobre los AH, siendo principalmente una medida del tamafio de
particula y no de alifaticidad (Chen et al., 1977).

La relacion E4/Es encontrada para los AH de S (Fig. 14), esta de acuerdo con (os
valores reportados por Kononova (1966); quien después de haber hecho extracciones de
AH de diferentes suelos, reporta relaciones E4/E¢ que van en un intervalo de 5.0 (suelos
forestales) a 3.0 (Chernozem). La relacion E4/E¢ de los AH de S-CLr, refleja un alto
grado de condensacion aromatica e infiere la presencia de, relativamente, menores
proporciones de estructuras alifaticas (Chen et al, 1977). El mas alto grado de
condensacion aromatica de los constituyentes hamicos y por lo tanto la menor
polidispersion de los AH (Almendros y Dorado; 1999); mientras que, el valor mas alto
de S-Lr respecto a S-CLr, infiere la presencia de proporciones grandes de estructuras
alifaticas. Esta relacion da informacion, como ya se menciond, de la polidispersidad de
los AH (Almendros y Dorado, 1999) y se usa como un indice de humificacion
(Stevenson, 1982; Almendros y Dorado, 1999), El indice de humificacién de S-CLr es
mas alto que el de S-Lr, debido al proceso de humificacion que se presenta durante el

composteo y a que la composta alcanzd el estado de madurez. La humificacién es
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considerada como uno de los procesos mas importantes durante el composteo de los
materiales organicos; conforme el composteo progresa, es de esperarse que €l porcentaje
de las sustancias himicas respecto a la masa total seca o el contenido-de MO aumente
relativamente; cuando se presenta una discrepancia a este respecto, se infiere que la
composta no ha alcanzado el estado de madurez; debido a que el carbono organico Na-
OH extractable presenta considerablemente una fraccion biodegradable no humica,

especialmente durante las primeras etapas del composteo (Wu y Ma, 2002).
9.2.1.2. Espectrofotometria de Infrarrojo

La espectrofotometria de infrarrojo (IRS), identifica cualitativamente los grupos
atomicos que constituyen al material en estudio. En el caso de suelos organominerales,
permite establecer la presencia, naturaleza y composicion cualitativa de los enlaces de
los grupos que participan en la interaccion de sustancias himicas con los minerales del
suelo y establece la posicion espacial de los enlaces interatomicos individuales en la
molécula de la sustancia organica o en la estructura del mineral. Al absorber rayos de
infrarrojo, las moléculas experimentan vibraciones internas que pueden ser de tension o
de flexion. La naturaleza del radical o enlace molecular es la que determina la vibracion
correspondiente y permite interpretar las bandas de absorcion que aparecen a
frecuencias caracteristicas. Las vibraciones de tension son menos intensas y suelen
traslaparse, mostrando bandas complicadas (Lugo, 2002). Una limitacion del uso del
IRS en estudios de suelo, es su interpretacion, debido a la composicion compleja y

heterogénea del suelo.
9.2.1.2.1. Densidades opticas

La IRS con frecuencia se emplea en el estudio de los materiales humicos de los
sedimentos y suelos (Stevenson, 1982), con el propédsito de obtener informacion sobre la
naturaleza de los grupos funcionales y presencia de restos de proteinas, ligninas y
carbohidratos. Las asignaciones de las diferentes bandas observadas en el material

colectado pueden hacerse segun interpretaciones sugeridas por Fengel y Wegener

119



SORCION DE METALES PESADOS EN SUELOS ACONDICIONADOS CON RESIDUOS ORGANICOS

(1984), Dudley et al. (1987), Senesi et al. (1987), Senesi et al. (1989), y Almendros et
al. (1990).

La materia organica soluble no se compone de una sola molécula, sino de una
mezcla de moléculas que varian en tamano, polaridad, tasa de descomposicion vy
proporcion (Boyle y Paul, 1989; Huang y Lee, 2001; Al-Wabel et al., 2002). Esta
constituida, probablemente, de polimeros extracelulares (principalmente polisacaridos)
excretados por las bacterias anaerdbicas; asi como, de productos metabolicos de su
propia descomposicién; también pueden estar presentes acidos alifaticos, polifenoles,
aminoacidos, azucares y otras moléculas simples. Su comportamiento acido puede
derivarse de la presencia de grupos carboxilicos, amino, fendlicos, sulfuricos y
posiblemente otros (Fletcher y Beckett, 1987; Antoniadis y Alloway, 2002).

Los espectros IR de la MOS de Lr y CLr son cualitativamente muy similares (Fig.
15), aunque se observan algunas tendencias semicuantitativas importantes. En el
espectro de Lr se observé un incremento relativo, respecto a CLr, de la intensidad de
las bandas 3400 cm™' (vibraciones de tension O—H de grupos carboxilo, hidroxilo), 2930
cm” (C-H alifatico), 1650 cm™ (tensién C=0 de amidas secundarias, (banda amida I),
vibracion C=C aromatico, tensién asimétrica COO-); 1550 cm™' (banda de amidas II,
vibracion C aromatico), 1230 cm™ (tensidon C-0O y deformacion O-H de carboxilos,
fenoles y ésteres y éteres aromaticos; bandas de amidas III), y 1030 cm™' (tension C-O
de polisacaridos); siendo el espectro de CLr el que presentd las intensidades mas bajas
en estas bandas (Fig. 15).

De manera general, la MOS de CLr present6 valores mas bajos de absorbancias

en todas las longitudes de onda, respecto a Lr (Fig. 16).
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Figura 16. Espectro de infrarrojo de la materia organica soluble. Lr, lodo residual; CLr,
composta.

Al obtener la segunda derivada de los IR en un intervalo de 2000 a 600 cm’', se
observa con mayor claridad picos que en el espectro original son pequefios hombros o
bien no se detectan, ésto permite determinar mayor numero de diferencias en la
composicion de la MOS. Con estos nuevos espectros, se observo que Lr presentd un
pico a 1125 cm™ correspondiente a alcoholes alifaticos; asi como, a 1720 cm™
correspondiente a tension C=0 de carboxilos y carbonilos de diferente naturaleza, los
cuales no se presentaron en CLr (Fig. 17).

El espectro IR de la MOS de S en el intervalo de 4000 cm™ a 400 cm’! (Fig. 18a),
mostrd absorbancias en 3400 cm’’, 2930 cm’', 2900-2700 cm' (producida
fundamentalmente, en las sustancias de tipo himico, por grupos carboxilo); 1650 cm’,
1550 cm™, 1460 cm™ (deformacion CH de C—CHis y —CH,-); 1420 cm™' (deformacion de
OH fenélico y tension C—0); 1380 cm™ (tensién simétrica de COO-); 1380 cm™!
(tension simétrica de COO-); 1230 cm™', 1080 cm™ (ésteres, acidos aromaticos) y 1030

cmt.
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Figura 17. Espectros original y segunda derivada de la materia organica soluble; (a) lodo
residual; (b) composta.
— picos que sélo se presentan en el espectro (a) y no en (b), y viceversa.

Al igual que los espectros IR de la MOS de Lr y CLr, los espectros de S-Lr y S-
CLr son cualitativamente similares (Fig. 18b y 18¢). Las tendencias semicuantitativas
que se observaron fueron: el espectro IR de S-Lr presenté picos en las bandas 1550
em™, 1420 cm™ (deformacion de O-H fendlico y tension C-0) y 1125 ¢cm™ (hombro;
alcoholes alifaticos), los cuales no fueron detectados en el espectro de S-CLr. A su vez
S-CLr mostré un pico en la banda 2900-2700 ¢m™ (hombro; grupo hydroxi-nitrégeno) el
cual no esta presente en S-Lr (Fig. 18b y 18¢).

La adicion de lodo residual al suelo aumenté la intensidad de los picos en todas
las bandas, siendo las mas importantes las correspondientes a polisacaridos, estructuras
de tipo lignina, péptidos, grupos hidroxilo y compuestos alifaticos. La menor intensidad

de picos la mostro S, siguiéndole S-CLr (Fig. 19).

123



SORCION DE METALES PESADOS EN SUELOS ACONDICIONADOS CON RESIDUOS ORGANICOS

@ 3§

38 48 88
|

0.
0
o
2 [ oo o
® 5 g S EERLE
C e | A
- A
c 0.25 N
@ W h
f 0.20 \ ‘.ﬂ‘l
o | 5 \
® 0.15 - /* N o |
s / \/\ ;' 3{{/\" H
o 0.10 v { \} \
/
0.05 \ //\
¢.08 I T T ‘”NT'/ T ¥ \"( \\J
o - [} [
ONE g2 88 8
0.16 4 | I
G.14 -
012 -~
0.10 - [\
008 - X -
0.06 -
0.04 -
0.02 -
0.00 - e NS
T ¥

3500

3000

2500

2000

1500

Longitud de onda cm "'

Figura 18. Espectro de infrarrojo de la materia organica soluble; (a) suelo, (b) suelo-lodo residual, (c)

124

suelo-composta.



R. Vaca-PAULIN

otro formado por grupos carboxilo, C-H alifatico y fenales, éteres y ésteres aromaticos

(Fig. 21c).
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Los espectros [R de los AH de S, S-Lr y SCLr (Fig. 22) fueron tipicos de otros
espectros de sustancias humicas (Kononova, 1966) Los espectros de S y S-CLr
mostraron un pico a 1460 cm™' (deformacion de grupos metilo, metileno y alguilicos), el
cual no fue detectado en S-Lr. Las bandas 3400 cm’, 2930 cm™ vy 1230 cm’
presentaron mayor intensidad de pico en S-Lr respecto a S-CLr; mientras que, el IR de §
y S-Lr no presentd un pico definido en la banda 1125 cm™ (alcoholes alifaticos).

En general, todas las bandas del espectro de los AH de S tuviercn la mayor
absorbancia (Fig. 23).

A diferencia de la MOS, S-CLr presenté un mayor namero de picos en los AH
correspondientes a diversos grupos funcionales no presentes en S (sefialado con —#),
en S-Lr (sefialado con —-») 0 en ambos (sefalado con —=); tales como ésteres de
acidos aromaticos (1080 cm™) (Fig. 24).

Al 1gual que en MOS, los grupos funcionales y compuestos de los AH de S
cambiaron en su agrupacion semicuantitativa por el acondicionamiento con residuos
organicos. Los grupos carboxilo (1380 cm™) y C-H alifaticos (2930 cm™'); asi como, C-
H aromaticos (1510 em™) y amidas II (1550 cm™) son los que presentaron niveles de
concentracion similar en S, siguiéndole las amidas [ (1650 cm™') y C=0 carboxilicos y
carbonilicos (1720 cm™) (Fig. 25a), mientras que, en S-Lr, son los grupos carboxilo y
alcoholes alifaticos (1125 ¢cm™), los C-H alifaticos y O-H fendlicos (1420 cm") y a su
vez los C-H aromaticos y amidas ITIT (1230 cm’'), los que tuvieron absorbancias
similares (Fig. 25b). Para el caso S-CLr, los niveles de concentracién mas similares los
presentaron los alcoholes alifaticos y C=0 carboxilicos v carbonilicos, siguiéndole los

P

C-H aromaticos y amidas II (Fig. 25¢).
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Figura 24. Espectros originales y segunda derivada de los acidos humicos; (a) suelo; (b) suelo-
lodo residual; (c) suelo-composta.
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9.2.1.2.1.1. Discusién

El proceso de composteo es una practica comun antes de que el lodo sea aplicado
al suelo para eliminar los patogenos y transformar biologicamente a la materia organica.
Algunas investigaciones han mostrado que este proceso altera significativamente la
composicion y caracterizacion de la MOS dando lugar a diferentes propiedades fisico
quimicas, las cuales a su vez afectan el comportamiento de los metales en el suelo (Zhou
y Wong, 2001).

El incremento relativo de la intensidad de las bandas de Lr respecto a CLr,

sugiere que Lr presenta mayor contenido de estructuras de tipo polisacarido, amida, éter,
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éster y grupos carboxilos; como si estos constituyentes hubieran sido utilizados
preferentemente por los microorganismos durante el proceso de composteo.

El menor contenido de polisacaridos en la MOS de S (y de los otros
componentes), se debe a la baja entrada de residuos vegetales al suelo a consecuencia de
su uso agricola y a la maduracion de la materia organica del suelo. Con lo que respecta a
S-CLr, y considerando que los carbohidratos mas abundantes son monosacaridos
seguidos de galactosa, manosa, arabinosa o xilosa (Arshad et al., 1990). El proceso de
composteo favoreci6 la disminucion de éstos debido a que lo azucares,
fundamentalmente pentosas, son la principal fuente de energia y de carbono para los
microorganismos (Solomon et al., 2002); por lo tanto, y debido a su mayor contenido en
polisacaridos, el lodo residual adicionado al suelo puede mejorar la estabilidad de los
agregados e indirectamente las propiedades fisicas del suelo (Arshad et al., 1990).
Dentro .de los compuestos alifaticos, se encuentran acidos alifaticos de bajo peso
molecular (principalmente acido acético, formico y oxalico), los cuales interactiian
fuertemente con los minerales del suelo, teniendo un efecto directo con las
concentraciones anionicas y cationicas del suelo via acidolisis, compiten con los aniones
inorganicos por los sitios de adsorcion en la superficie del suelo y forman complejos
con Al**, Ca’" o Fe*"; ademas pueden ser una fuente de carbono para los
microorganismos del suelo y entonces influir en las poblaciones microbianas, ciclos de
nutrientes y por lo tanto crecimiento vegetal (Basiramakenga y Simard, 1998).

La presencia de largas cadenas de acidos grasos y carboxilicos puede deberse
principalmente, a la entrada de biopolimeros de origen vegetal como cutina y cutano; asi
como, a biopolimeros alifaticos provenientes de las raices de las plantas, tales como la
suberina. Las cadenas cortas de acidos grasos y acidos carboxilicos (C4-Cs) provienen
de la actividad microbiologica (Chefetz et al_, 2002).

La materia organica soluble de Lr y S-Lr es mas biodegradable que la MOS de S
y mas aun que la de CLr y S-CLr; se puede atribuir a sus mas altos contenidos de |
carbohidratos, acidos organicos y proteinas (Marschner y Kalbitz, 2003). La
disminucion de estos componentes en CLr y S-CLr, se debe a que la composta empleada
alcanzé su estado de madurez; se reporta que durante las fases iniciales en el proceso de

composteo, los principales componentes quimicos en el extracto de agua de la composta
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comprenden amino acidos, acidos alifaticos organicos, péptidos y azicares
(Basiramakenga y Stmard, 1998). En contraste, las estructuras aromaticas e hidroefobicas
decrementan la biodegradabilidad de la MOS (Marschner. y Kalbitz, 2003).

Era de esperarse que los AH de S-CLr presentaran las bandas mas caracteristicas
correspondientes a la lignina (1460 cm™, 1420 cm™, 1380 cm™), debido a que a través
de la composta se esta agregando residuos vegetales, donde la lignina es el segundo
componente mas importante de las plantas, y comprende por arriba del 15% del total de
la materia seca de los residuos de cosechas (Chefetz et al., 1998). Este comportamiento
se observo claramente en el espectro IR de la segunda derivada (Fig. 24). Otra causa
que da 'l,ugar a estas bandas caracteristicas en S-CLr, es que al adicionar composta al
suelo se incremento la concentracién de N. El nitrogeno tiene en primer lugar el efecto
de aumentar la tasa de descomposicion de la celulosa;, cuando la celulosa se degrada
completamente, se puede incrementar la concentraciéon de compuestos de lignina. Si la
concentracion de N sigue constante entonces se tiene un efecto de retardo en la tasa de
descomposicion debido a que se forma NHj3, el cual reacciona con la lignina para formar
compuestos aromaticos; por otro lado, el N reprime la sintesis de enzimas degradadoras
de lignina en el micelio de los hongos (Ding et al, 2002). Aunque no se alcanzo a
observar en el presente trabajo, la siguiente etapa en los cambios de AH en S-CLr seria
la descomposicion de la lignina, durante la cual los enlaces intramoleculares entre los
componentes fenilpropanoides de la lignina son fortalecidos y oxidados y los derivados
fenolicos liberados. Conforme la biodegradacion progresa, las fracciones derivadas de la
lignina en el suelo se vuelven fuertemente acidas (fracciones carboxilicas) (Solomon et

al., 2002).
9.2.1.2.2. Demnsidades opticas relativas (DORs)
Las densidades Opticas de los picos de las distintas bandas de los IR de la MOS y
AH estin influidas por la concentracion de los distintos constituyentes de las

macromoléculas y por sus propiedades fisicas, es por ello que las densidades opticas

relativas (DORs) respecto a una banda fija, permiten compensar errores de peso durante
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la preparacion de la muestra, y mostrar datos comparativos entre distintos espectros
(Almedros, 1999).

Las densidades o6pticas relativas, generalmente se obtienen  dividiendo las
absorbancias de las diferentes bandas entre la obtenida en 2920 cm™ y 1510 cm™". En el
presente estudio se consideraron estas bandas para calcular las DORs de los AH; sin
embargo, para el caso de la MOS se emple6 solamente la banda 2920 cm’! debido a que
la banda 1510 em™ no fue detectada en los espectros IR.

La Tabla 17 muestra las densidades opticas relativas de la MOS respecto a 2920
cm’' (tensién C-H alifatico), sugiriendo que CLr y S-CLr presentan menor proporcion
de constituyentes alifaticos que el correspondiente material antes del proceso de
composteo.

El suelo presenta una predominancia de carbohidratos (1030/2920), proteinas y
alquenos (1650/2920) asi como de grupos O-H y -NH (3400/2920). Este
comportamiento se mantiene en S-Lr y ademas se incrementa el contenido proteico
(1550/2920). L.a composta presenta un predominio de carbohidratos, proteinas y ligninas
(1380/2920, 1420/2920).

Los acidos himicos de S-Lr presentan una predominancia de constituyentes
alifaticos respecto a S y S-CLr. Con relacién a la banda 1510 cm™ (tensiéon C-H
aromatico), S y S-CLr muestran mayor abundancia relativa de constituyentes
aromaticos; asimismo, se presentan elevados contenidos de amidas y grupos carboxilos
y carbonilos respecto al carbono aromatico. El suelo-lodo residual no muestra un
comportamiento aromatico (Tabla 18).

De acuerdo a las densidades opticas relativas, los valores de la MOS y AH de S son
diferentes, de tal forma que los AH presentan un caracter alifaitico menos acentuado

(Tabla 17 y 18).
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Tabla 17. Densidades oOpticas relativas de las principales bandas de los espectros infrarrojos de
composta v suelo

muestras de materia organica soluble del suelo, lodo residual,
acondicionado respecto a C—-H alifatico (2920 cm™).

Banda (cm’)

tension C—H alifatico (2920 cm™)

S Lr CLr S-Lr S-CLr
1030/2920 1,22 1.02 1,91 1,26 1,65
1380/2920 0.89 0,71 1.09 0.88 1,31
1420/2920 0,09 0.75 1,04 0,91 -
1460/2920 0,84 0,70 0,83 0,84 0,80
1550/2920 0.71 0,96 1,20 1,16 -
1650/2920 [.25 [.25 2.00 .58 [.51
1720/2920 0.77 - - - -
3400/2920 1,04 121 1.74 1.80 1.92

S, suelo; Lr, lodo residu:;l; CLr, composta; S-Lr, suelo-lodo residual: S-CLr, suelo-composta.

Tabla 18. Densidades opticas relativas de las principales bandas de los espectros infrarrojos de
los acidos humicos del suelo v suelo acondicionado respecto a C—H alifatico (2920

cm™') v C—H aromatico (1510 ¢cm™').

Tension C—H alifatico

Tensi6n C-H aromatico

Banda (cm™) (2920 cm™) Banda (cm’) (1510em™)
S S-Lr S-CLr S S-Lr S-CLr
1030/2920 0.90 0.64 0.94 1030/1510 0,73 1.62 0.8]
138072920 1,00 0,68 0,93 1380/1510 0,80 1,70 0.82
1420/2920 1,03 0.60 0.98 1420/1510 0.83 1,51 0.83
1460/2920 1,07 - 1,02 1460/1510 0,86 - 0,89
1550/2920 1,26 0,44 1,00 1550/1510 1,01 1,11 0,96
1650/2920 1,52 0,85 1,45 1650/1510 1.22 2.15 1.26
1720/2920 1,45 0,65 1,33 1720/1510 1,17 1,63 1,17
3400/2920 1,13 0,97 1,05 3400/1510 0.91 2,44 091

S, suelo; S-Lr, suelo-lodo residual; S-CLr, suelo-composta.

9.2.1.2.2.1. Discusion

La presencia de alquenos en la MOS de S (Tabla 13) puede ser atribuida a la

suberina presente en las raices de las plantas que componen a la MO (Chefetz et al,,

2002). Por otro lado el incremento en el contenido proteico (1550/2920) de S-Lr (Tabla

14) es debido a los contenidos celulares de los microorganismos presentes en Lr.

El predominio de carbohidratos, proteinas y ligninas en la MOS de CLr, sefiala que

el caracter alifatico de los lodos residuales se modifica con el proceso de composteo

debido a la adicion de residuos del maiz. Por lo tanto, la descomposicion microbioldgica
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de los residuos vegetales tiene gran influencia en la composicion basica de la MO (Ding
et al., 2002).

Se ha reportado que la lignina es el segundo componente mas abundante en la
mayoria de las plantas, comprendiendo mas del 5% del total de la materia seca de los
residuos de las cosechas, ademas, la lignina es parcialmente biodegradable debido a su
complejidad quimica, por lo tanto, contribuye significativamente en la MOS, cuando se
descompone parcialmente, una parte deriva en la formacion de macromoléculas HS
dentro de la estructura de la MOS (Chefetz et al., 2002), por lo que se puede suponer
que en el presente estudio, la lignina no se descompuso a través del proceso de
composteo dado que en el espectro IR de CLr (Fig. 15) no se tiene detectado el pico
correspondiente a los grupos HS (2600 — 2480 ¢cm™'). Al integrarse la MO de CLr con la
de S, dio lugar a una disminucion en el contenido de ligninas y proteinas en S-CLr en la
MOS.

La materia organica soluble de CLr y S-CLr presentd el comportamiento menos
alifatico. El proceso de composteo reduce el contenido alifatico de los lodos residuales;
de manera que los acidos alifaticos tales como acido formico, acético, lactico y
propionico disminuyen con el tiempo de composteo, encontrandose en b’ajas
concentraciones en la composta madura. Esto es comun bajo condiciones aerobias, dada
la rapida mineralizacion de los acidos organicos o bien al lixiviado producido por efecto
de la lluvia (Basiramakenga y Simard, 1998).

La dominancia del caracter alifatico de Lr respecto a otros grupos funcionales,
confirma su origen acuatico.

La predominancia de constituyentes alifaticos en los AH de S-Lr sugiere una
dominancia de componentes humicos de alto peso molecular (Nardi et al., 2000),
mientras que la mayor abundancia relativa de constituyentes aromaticos de S y S-CLr es
un signo indicativo del proceso de humificacién con una dominancia de componentes
humicos de bajo peso molecular (Nardi et al, 2000) y desarrollo anillos
policondensados (Ding et al., 2002).

Algunos compuestos aromaticos, que no estan directamente relacionados con la
estructura de la lignina, son el benzaldehido, metoximetilbenzeno, 1-ciclohexil etanona,

fenil-metilbenzoato, 1,4-dimetoxibenzeno, fenil-metiletanoato, fenil-metilpropanoato,
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1,2,4-trimetoxibenzeno y 1,3 5-trimetoxibenceno. El origen de otros compuestos
aromaticos es desconocido, pero podrian resultar de un estado de oxidacion progresiva

de las unidades de lignina (Chefetz et al., 2002).

9.2.2. Conclusiones

De acuerdo con la relacion E4/E¢ de la MOS, los lodos residuales y la composta
presentan diferente polidispersidad, por lo que los primeros tienen un menor grado de
condensacion macromolecular.

La menor relacion Es/Es de los AH del suelo acondicionado con composta, respecto
al suelo acondicionado con lodo residual, es indicativa de un alto grado de condensacion
de constituyentes aromaticos mientras que, la del suelo acondicionado con lodo residual
infiere la presencia de, relativamente, mayor proporcion de estructuras alifaticas.

El proceso de composteo disminuyo los contenidos de polisacaridos, amidas, €teres
y esteres en los lodos residuales, probablemente debido a que estas moléculas son fuente
de energia para los microorganismos que actuan en dicho proceso. Asimismo, el
composteo incrementé el contenido de estructuras aromaticas e hidrofobicas trayendo
como consecuencia la menor biodegradabilidad de la materia organica soluble de la
composta y suelo acondicionado con composta; mientras que, el lodo residual y suelo
acondicionado con lodo residual tienen un mayor contenido de carbohidratos, acidos
organicos y proteinas. Lo anterior podria favorecer la biodegradabilidad de la materia
organica soluble.

La adicion de lodo residual o composta al suelo, modifico la calidad de la materia
organica soluble; de manera que aumento el contenido de polisacaridos, estructuras de
tipo lignina, péptidos y grupos hidroxilo en la MOS; asi como, de compuestos alifaticos
tanto en la MOS como AH.

La materia organica soluble de CLr y S-CLr presenté menor proporcion de
constituyentes alifaticos que el correspondiente material antes del proceso de
composteo. La dominancia del caracter alifatico de Lr confirma su formacion en
condiciones parcialmente anaerobias o hidromoérficas, siendo una caracteristica

frecuentemente sefialada en sustancias himicas de origen acuatico.
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Las densidades opticas relativas confirman el caracter mas alifatico del suelo
acondicionado con lodos restduales y el caracter mas aromatico del suelo acondicionado

con composta.
Por altimo, se observd que el comportamiento de la MOS y AH es diferente

respecto a su aromaticidad y alifaticidad.
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9.3. ISOTERMAS DE SORCION

La adicion de residuos organicos modifica la solucion del suelo. Si se parte de
que el movimiento de los metales en el suelo se da principalmente en la fase soluble, los
factores quimicos que controlan la distribucion de los metales en la fase solida y en
solucion influyen en la movilidad de los metales. Una vez que los lodos residuales se
han aplicado al suelo, los metales pesados pueden presentar varios procesos: reacciones
de adsorcidon/desorcion, precipitacion/disolucion, absorcion por las plantas, vy
posiblemente transporte a través del perfil del suelo (Barry et al, 1995; Gao et al,
1997). El determinar la capacidad de sorcion de los suelos es buen indicador de la

movilidad, y por lo tanto, biodisponibilidad de estos elementos (Barry et al., 1995).

9.3.1. Sistema monometalico
9.3.1.1. Cobre

Los biosolidos empleados presentaron una capacidad de sorcion de Cu similar,
sin embargo CLr tuvo una ligera tendencia de mayor sorcion respecto a Lr (Fig. 26a), de
manera que al agregar un intervalo de 2-25 mg L' de la sal metalica ésta fue sorbida por
completo mientras que en Lr fue en 2-13 mg L' (Anexo 1). Este comportamiento se
mantuvo en S-Lr y S-CLr; mientras que S presenté la menor concentracion de Cu
sorbido (Fig. 26 b).

La sorcion de Cu en S aumento al incrementar la concentracion en la solucion de
equilibrio hasta aplicar 125 mg Lt después se mantuvo constante (Fig. 27a), indicando
que el sorbato alcanzé su maxima capacidad de sorcion, siguiendo el modelo de

Langmuir (Fig. 27b).
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Figura 27. Sorcion de Cu en suelo: (a) concentracion de Cu sorbida. (b) isoterma de Langmuir.

1.a concentracion de Cu sorbido en Lr incrementé al aumentar la concentracion

del metal en la solucion de equilibrio, siguiendo un modelo lineal (Fig. 28a); resultados

similares fueron reportados por Atanassova (1995). Debido a que la isoterma fue lineal,

el coeficiente de distribucién (Kp) puede ser determinado como la pendiente de la

isoterma lineal y representa la afinidad de sorciéon del metal por la fase s6lida (Gao et

al., 1997). Por otro lado, CLr se ajusté al modelo de Langmuir (Fig. 28b).
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Al adicionar los biosélidos al suelo, el comportamiento de sorcidn se modifico de
manera que tanto S-Lr como S-CLr presentaron un comportamiento bajo el modelo de

Freundlich (Fig. 28c).
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Figura 28. Modelos en la sorcion de Cu; (a) lodo residual-modelo lineal, (b) composta- modelo de
Langmuir, (c¢) suelo- lodo residual y suelo-composta- modelo de Freundlich.

. Para determinar si la diferencia de sorcion entre las muestras era estadisticamente
significativa, se hizo una prueba de homogeneidad de pendientes e interceptos (Tabla
19). Para el modelo de Langmuir tanto la maxima adsorciéon (b) como la energia de
enlace (k) fueron significativamente diferentes entre S y CLr. De acuerdo al modelo de
Freundlich, S-Lr y S-CLr son estadisticamente similares en la intensidad o tasa de sorcion (1/n)
mientras que, difieren en su capacidad de sorcion o grado de afinidad (Kg).
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Tabla 19. Constantes de las ecuaciones lineal, Langmuir y Freundlich v lineal en la sorcion de
Cu en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual y suelo-composta.

Ecuacién lineal Ecuacion de Langmuir Ecuacion de Freundlich
Kp a b k I/n - K¢
S 6.06° 0.259°
Lr . 0.352 0.171
CLr 21.01° 0.308°
S-Lr 0.9763° 1.835°
S-CLr 0.9781" 1.004°

S, suelo; Lr lodo residual; CLr, composta: S-Lr, suelo-lodo residual; S-CLr, suelo-composta.

Ecuacion lineal: Kp, coeficiente de distribucion (pendiente); a, grado de afinidad de la superficie por el melal
(intercepto). Ecuacion de Langmuir: b, maxima adsorcion; k, constante relacionada con la energia de enlace.
Ecuacién de Freundlich: Kr capacidad de sorcién o grado de afinidad; t/n, intensidad o tasa de sorcion.

Valores seguidos por letras iguales en la misma columna, no difieren significativamente (« = 00.05) de acuerdo con la
prueba de homogeneidad de pendientes ¢ interceptos

9.3.1.2. Plomo

Al comparar la sorcion de Pb en Lr y CLr, no se observaron diferencias, por lo
que el proceso de composteo no modificd la capacidad de sorcion del metal en Lr; sin
embargo, al ser acondicionado el suelo con composta la capacidad de sorcion de Pb
disminuyo respecto S-Lr. Asi, se observo que la concentracion de Pb sorbida en S fue la
menor, siguiéndole S-CLr, mientras que S-Lr presenté una capacidad de sorcion mas
cercana a la de los biosolidos empleados (Fig. 29).

La sorcion de Pb en S se comportd bajo el modelo de Langmuir (R*=0.994) (Fig.
30); el cual se modificé con la adicion de los biosolidos. La sorcion del metal en S-Lr,
al igual que en Lr y CLr, fue de manera lineal al aumentar la concentracion inicial
mientras que en CLr este comportamiento se presentd en el intervalo de 5-400 mg L
disminuyendo la capacidad de sorcion al adicionar 600 mg L™ y principalmente, 1200

mg L' (Fig. 31).
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Figura 31. Sorcién de Pb respecto a la concentracion metalica inicial; (a) lodo residual y composta, (b)
suelo-lodo residual y suelo-composta.

9.3.1.3. Zinc¢

La concentracién de la solucion de equilibrio para Zn cubrié el intervalo de 5 a
1200 mg L' sin embargo, a los 400 mg L™ se alcanzé el equilibrio para todas las
muestras, a excepcion de S, el cual se present6 al afiadir 300 mg L (Anexo 3), por lo
que las curvas de sorcion muestran una meseta (Fig. 32).

La sorcién de Zn fue menor en S respecto a S-Lr y S-CLr y estos a su vez menor
que Lr y CLr. En forma particular, el proceso de composteo modificé la capacidad de
sorcion de Lr de manera que tanto éste como S-Lr mostraron una tendencia de mayor
concentracion de Pb sorbido que CLr y S-CLr respectivamente (Fig. 32).

A bajas concentraciones de Zn en la solucion de equilibrio el metal fue sorbido en
su totalidad; sin embargo, cuando la concentracién inicial aumentd, la pendiente de la

isoterma de sorcion disminuy6, indicando que el sorbato estaba alcanzando su maxima

capacidad de sorcidn, sigutendo el modelo de Langmuir (R* > 0.98) (Fig. 33).
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Figura 33. Isoterma de Langmuir en la sorcion de Zn; (a) lodo residual y composta, (b) suelo, suelo-lodo

residual y suelo-composta.
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Al analizar las constantes de Langmuir en las muestras (Tabla 20), se observo
que S mostro la capacidad de adsorcion (b) y la energia de enlace (k) significativamente
mas bajas (p<0.05). El acondicionamiento del suelo con los biosolidos incrementa estos
parametros, siendo mas favorecido S-Lr en b pero no en k respecto a S-CLr.

Respecto a Lr y CLr, se observo que en Lr se favorecid significativamente tanto

la sorcidn de Zn como la energia de enlace respecto CL.r (Tabla 20).

Tabla 20. Constantes de la ecuacion de Langmuir en la sorcion de Zn en suclo, lodo residual,
composta, suelo-lodo residual y suelo-composta.

Ecuacion de Langmuir

b k (X109
S 6.14° 3.3°
Lr 23.26° g8
CLr 18.52° 635°
S-Lr 17.15° 3 8¢
S-CLr 12.36° 7.4°

S. suelo; Lr lodo residual; CLr, composta; S-Lr, suelo-Jodo residual; S-CLr, suelo-composta.

Ecuacién de Langmuir b, maxima adsorcion: k, constante relacionada con 1a energia de enlace.

Valores seguidos por letras iguales en la misma columna, no difieren significativamente (o = 0.05) de acuerdo a la
prucba de homogeneidad de pendientes ¢ interceptos.

9.3.1.4. Cadmio

La concentracion de Cd sorbida en S, al igual que en los casos anteriores, fue la
menor (Fig. 34). Cuando la concentracion inicial de Cd fue baja, la mayoria del metal
fue sorbido; sin embargo cuando la concentracion del metal incremento (>12 mg L), la
pendiente de sorcion disminuyo.

La concentracion de Cd anadida a los biosolidos y suelo acondicionado fue
sorbida en su totalidad; por lo que el comportamiento de sorcién en Lr, CLr, S-Lry S-
CLr fue el mismo siguiendo un comportamiento lineal, no alcanzandose la maxima

sorcion (Fig. 34).
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Figura 34. Sorcion de Cd respecto a la concentracion inicial en un sistema metalico simple en suelo, lodo
residual, composta, suelo-lodo residual y suelo-composta.

9.3.1.5. Discusiéon

La menor concentracion de Cu, Pb, Zn y Cd sorbido la presenté S, debido a su
menor contenido de materia organica y pH. La concentracion metdlica sorbida en el
suelo se incrementd cuando éste fue acondicionado con lodos residuales y composta;
asimismo, estos dos biosélidos (CLr y Lr), presentaron alta capacidad de sorciéon por lo
que, el mayor pH y contenido de MO son factores importantes en la retencion de estos
elementos (Atanassova, 1995; Al-Wabel et al., 2002; Cavallaro y McBride, 1978).

El lodo residual presenté relativamente, mayor capacidad de sorcion de Zn que
CLr (Fig. 32a); conservandose este comportamiento al adicionar dichos biosdlidos al
suelo (S-Lr y S-CLr). Esto difiere de lo reportado en la literatura, ya que se menciona
que ¢l composteo de los materiales organicos usualmente incrementa la CIC; ademas de
que la MO se encuentra mas estabilizada y que la cantidad de compuestos organicos
solubles (los cuales favorecen la presencia de los metales en solucién) disminuyen por
el lavado que ocurre durante el proceso de composteo; sin embargo, a pesar de que es

de esperarse que los lodos residuales disminuyan la sorcion del Zn respecto a la
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composta, su comportamiento estad en funcion de la alta o baja afinidad de la porcion
solida de estos materiales por el metal (Shuman, 1999).

La materia organica es fundamental en la sorcion del Cu y Pb, principalmente en
suelos con bajos contenidos de ésta (Agbenin y Atin, 2003). En el supuesto de que la
MO del suelo esta estrechamente ligada a las arcillas minerales y que sus sitios de
reaccion estan siendo ocupados por iones trivalentes, la MO “fresca” importada
comienza a ser muy importante para ligar metales traza (Gao et al., 1997; Kaschl et al,
2002). Es por ello, que la adicion de MO al suelo a través del lodo residual y composta
presenta un papel fundamental en la sorcion de los metales.

El Cu forma fuertes enlaces especificos (covalentes) con los grupos funcionales
ricos en electrones de la MO (Mbila et al., 2001). La capacidad de sorcion del suelo
disminuye después de la destruccion de la MO a consecuencia de la disminucion de la
CIC; por lo que, suelos con altos contenidos de MO presentan energias de enlace de Cu
relativamente mas altas (Petruzelli et al., 1978).

Los complejos de sorcion de Pb son diferentes en presencia o ausencia de MO. Lo
anterior queda ilustrado en el siguiente esquema, en el cual el metal funciona como

eslabones que une a los coloides organicos e inorganicos (Strawn y Sparks, 2000):

Pb
Pb «— 324A°—>Si 3.06 A% Q

Al

/ - A° < /L - ’j\\

en donde el esquema de la izquierda hace referencia al mecanismo de sorcion de Pb en
la superficie mineral de un suelo sin MO, y el de la derecha a un grupo funcional
fenolico de la MO. Lo anterior es de particular interés en los estudios de retencion de
metales pesados por el suelo debido al impacto que tiene sobre la CIC (Strawn y Sparks,

2000).
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La capacidad de cualquier suelo para retener metales depende de su capacidad
buffer (capacidad de neutralizacion acida o alcali); se ha reportado que la protonacion
de la carga de superficie probablemente aumenta por la hidrolisis de los oxidos
metalicos, tales como Al, Fe y Mn debido a la ionizacion de acidos organicos débiles,
tales como grupos funcionales fenolicos y carboxilicos, con estructuras de acidos
humicos y fulvicos (Chen et al., 1996).

La cantidad de MOS en el suelo incrementa significativamente después de su
acondicionamiento con biosélidos ricos en carbono (Zhou y Wong, 2001; Al-Wabel et
al., 2002; Antoniadis y Alloway, 2002); siendo éste el caso para el presente estudio. Se
ha reportado que al aumentar el contenido de la MOS, la tasa de sorcion metdlica
disminuye a un intervalo de pH de 5 a 7 (Shuman, 1999; Strawn y Sparks, 2000; Zhou y
Wong, 2001; Walter et al | 2002); sin embargo, a pesar de que S-Lr y S-CLr presentaron
mayor contenido de MOS (2.32 mg g™ vy 0.43 mg g™’ respectivamente) respecto a S (0.15
mg g'), la capacidad de sorcién de Cu, Pb y Zn fue mayor respecto al suelo sin
acondicionar, lo cual puede deberse al alto contenido de materia organica y a los valores
mas altos de pH encontrados en S-Lry S-CLr.

Asimismo, para el caso del Pb la menor capacidad de sorcion no se presentod en S-
Lr como era de esperarse; por lo tanto, no s6lo la cantidad de la MOS es importante, si
no también su calidad; por ejemplo, en lodos residuales frescos predominan acidos
alifaticos con valores altos de pK en la asociacidn organo-metalica; mientras que, en
lodos maduros los acidos alifaticos con valores bajos de pK son los predominantes. Los
valores bajos de pK indican una asociacion mas estable entre la MOS y los metales
(Antoniadis y Alloway, 2002).

[Los metales de transicion, particularmente el Cu, tienen la capacidad de ligarse a
sitios que no se encuentran cargados negativamente, de aqui que los grupos funcionales
sin carga del carbono organico disuelto (grupo de los acidos débiles) pueden servir
como ligandos. Asimismo es de esperarse que la MOS presente mayor capacidad de
complejacion que la CIC de la fraccidén organica estacionaria de los suelos; ésto se debe
a la gran area superficial (y de aqui el gran nimero de sitios de unidén) expuesta por
unidad de peso ademas de la alta densidad de cargas negativas en la fraccion soluble de

la materia organica (Vulkan et al | 2002).
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El cobre puede interactuar con sustancias organicas de alto y bajo peso molecular
(cadenas lineales substituidas por grupos funcionales oxigenados, tales como grupos
carboxilo o alcoholicos) para formar complejos estables (Naidu et al., 1997, Calace et
al., 2001). El lodo residual mostro la concentracion mas alta de MOS, por lo que esta
condicion disminuyd, aunque no significativamente, la capacidad de sorcion de Cu tanto
para Lr como S-Lr. La materia organica soluble es altamente movil y actia como un
acarreador a través de la formacion de complejos 6rgano-metalicos solubles por lo que
tiene la capacidad de favorecer el transporte de los metales en el suelo (Zhou y Wong,
2001). El cobre puede formar enlaces fuertes con la materia organica la cual migra en el
subsuelo (Zhou y Wong, 2001); asi, los complejos 6rgano-Cu solubles de los lodos
residuales reducen significativamente la sorcion de Cu (Naidu et al , 1997). Por lo tanto,
la MOS derivada de la composta tiene menor efecto en reducir la capacidad de sorcion
de Cu en el suelo que Lr (Zhou y Wong, 2001); ésto se pede deber al hecho de que CLr
contiene, relativamente, mayores cantidades de fracciones hidrofébicas de alto peso
molecular (acidos aromaticos o fenoles aromaticos), lo cual se observo a través de la
magnitud de la relacion E4/E¢ Estas fracciones permiten la formacion de complejos Cu-
MOS-composta. Es importante mencionar que se encontré una correlacion negativa
entre la relacion E4/E¢ y el coeficiente de sorcion (Intercepto) de Cu (Tabla 21); por lo
que, a mayor valor de esta relacion se presenta menor grado de complejidad
macromolecular (tamafio, peso molecular y grado de asociacion entre las moléculas de
los componentes de la materia organica), de lo cual se deduce que hay mayor “energia
de enlace” del Cu.

Se ha puesto de manifiesto que la fraccidon hidrofobica (Ho) de la MOS liga al Cu
mas fuertemente en el suelo y en minerales que la fraccion hidrofilica (Hi) (Zhou y
Wong, 2001). La fraccion hidrofilica basica (HiB) se compone principalmente de grupos
que contienen N, incluyendo la mayoria de las proteinas, péptidos, aminoacidos, amino
azucares, aminas de bajo peso molecular y piridinas (Vulkan et al.,, 2002; Guggenberger
et al"., 1994; Zhou y Wong, 2001; Kaschl et al., 2002); mientras que, la fraccion
hidrofilica 4acida (HiA) contiene los componentes de los grupos funcionales COO’, tales

como, 4cido urdnico, acidos organicos simples y acidos polifuncionales, dando lugar asi
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Tabla 21. Valores de correlacion entre las constantes de los modelos de sorcion con parametros quimicos
asi como con componentes de la materia organica soluble y acidos himicos del suelo. suelo-
lodo residual y suelocomposta.

Cu Zn

Intercepto Pendiente ~__ Intercepto Pendiente
MOS 1080 -0.9977 0.9994
AH E./E¢ 0.9942" 0.9982
AH 1125 0.9920°
AH 1230 0.9972
AH 1380 0.9920"
AH 1420 -0.9999 0.9946
AH 1510 0.9982
AH 1550 0.9908
AH 1650 -0.9999 0.9946°
AH 1720 0.9946
pH 0.9996 0.9972
CIC -0.9953"
MO -0.9977
Mg*’ -0.9895" 0.9980
K* 0.9987 0.9987

P<0.05(P<0.10).

a una alta afinidad del Cu con la fraccion HiB. Un incremento en la sorcion de la MOS
de la composta madura, se debe probablemente al aumento del peso molecular de la
mayoria de los componentes de ésta (Zhou y Wong, 2001). Cuando se comparo
solamente S-Lr y S-CLr, se observo que S-CLr presento una sorcion de Cu ligeramente
mayor (Fig. 26a), esto se debe probablemente a que la MOS de la composta presenta
mayor contenido de componentes de alto peso molecular (fraccion Ho, constituida por
acidos carboxilicos, polisacaridos y polipéptidos [Vulkan et al.,, 2002]); asimismo, se
presume que la reduccion de la MOS movil en el suelo, que recibe MOS derivada de
composta de lodos residuales, se debe a la sorcion de mayores cantidades de MOS-
composta por el suelo en comparactdén con la MOS-lodo residual, o bien a la formacion
de complejos Cu-MOS-composta; estos complejos podrian ser adsorbidos continuamente
por el suelo. En contraste, la MOS de los lodos contiene mas HiB, la cual no es sorbida
facilmente por el suelo, pero podria asociarse fuertemente con el Cu. Asi, la MOS-lodo
residual tiene una capacidad mas fuerte para reducir la sorcion de Cu por el suelo que la
MOS-composta, siendo esta reduccién mas obvia al incrementar el pH (Zhou y Wong,
2001). Sin embargo, se tienen reportes de que los acidos hidrofilicos son mas eficientes

para ligar Cu que los acidos hidrofébicos, por lo que la union del metal con la MO
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para ligar Cu que los acidos hidrofobicos, por lo que la unién del metal con la MO
puede verse como un proceso de intercambio idnico en los grupos funcionales acidos
entre H y el 16n metalico; el mayor grado de complejacion de los acidos hidrofilicos
puede deberse a su mayor acidez intercambiable (Guggenberger et al., 1994).

La materia organica soluble puede formar complejos con el Cu a diferentes

valores de pH como se muestra a continuacion (Zhou y Wong, 2001):

R COO- COO

o V
Pr bao Cu(t,0), + H’

pH alto

COO
V AN /OH

I Cu
NN
0 (H,0),,

Los grupos hidroxilo ligados con el Cu podrian ser facilmente ionizados a pH alto
en un campo negativo; en consecuencia los complejos MOS-Cu con carga negativa
serian repelidos por el suelo de la misma carga, de manera que la sorcion se veria
disminuida (Zhou y Wong, 2001).

La importancia de la MO en la sorcion de Cu se pone de manifiesto al haber
encontrado correlaciones significativas entre las constantes de las 1sotermas (el
coeficiente de sorciéon y la intensidad de sorcion) del suelo y mezclas de suelo, con
algunos parémef'ros tales como: MO, ésteres de acidos aromaticos (1080 cm’') de la
MOS vy el grado de condensacion de las redes del carbono aromatico (relacion E4/Ee) de
los AH; asi como con algunos grupos de los AH como fenoles (1420 cm’'), C-H
aromatico (1510 cm™), amidas II (1550 cm™) y amidas I (1650 cm™) (Tabla 21).

La sorcion metalica por los compuestos organicos, tales como los acidos

, - . . . . - - 2+
haimicos, incrementa al aumentar el pH y disminuyen la existencia de las especies Cu
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(Cavallaro y McBride, 1984; Sanders y McGrath, 1988; McLaren et al., 1998, Gao et al.,
2003), por lo que hay una preferencia relativa por el Cu sobre los protones al aumentar
el pH. Al incrementar el pH, la carga neta de protones, medida como la diferencia entre
los moles de protones y los moles de iones hidroxilo complejados en la superficie de
grupos funcionales, disminuye hacia valores negativos; esta tendencia da lugar a una
mayor atraccién electrostatica del cation metalico por la superficie de los grupos
funcionales {Abgenin y Atin, 2003). También puede deberse a los cambios en la
afinidad de la MO por los protones y no a los cambios en los sitios de afinidad
especifica para el Cu (Fletcher y Beckett, 1987).

Por lo tanto, se supone que en S-Lr y S-CLr este proceso domina sobre S, los
cuales presentaron un pH mayor. A pH > 7 (cuando hay menos competencia con los
protones por los sitios de la MO), cerca del 99% del Cu es ligado a la MO (Fletcher y
Beckett, 1987). Asimismo, mayor numero de cargas variables negativas y sitios de
sorcion son formados al aumentar el pH, favoreciendo por tanto la sorcion de Cu (Zhou
y Wong, 2001).

El incremento en la sorcion de Cu al aumentar el pH se atribuye al aumento de las
cargas pH-dependientes, a la menor competencia con los iones H' y Al'" por los sitios
de adsorcién y posiblemente a los cambios en la hidrolisis del Cu (Agbenin y Atin,
2003).

Es claro que las caracteristicas de enlace-Cu muestran una marcada dependencia
del pH, es por ello que la descripcion del sistema requiere de un conocimiento
complementario de la constante de formacion de protones para la MO, por lo que una
constante de intercambio iénico serviria para este proposito. El proceso de intercambio
16nico esta definido por la siguiente ecuacion:

Cu(s) + 2(H){/) = Cu() + 2H(s)
donde (s) y (/) se refieren a los iones libres en solucion o iones asociados con ligandos
organicos respectivamente. La constante de intercambio es entonces:
Kv=Xcu - a*y ! X?u - ace
donde Xcu y Xu son las composiciones idnicas del intercambiador organico expresado en

fracciones molares de los iones intercambiables (Fletcher y Beckett, 1987).
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Mucho del Pb puede ser inmovilizado por iones inorganicos como los sulfatos
(Francis, 1999) y arcillas, los iones pueden entrar en la fase soluble antes de ser
disponibles para las plantas; a este respecto, la MOS puede ejercer un -control sobre la
disponibilidad del metal (Saar y Weber, 1980); ya sea que favorezca su disponibilidad,
especialmente por la aplicacion de MOS a través de lodos residuales (Kabata-Pendias y
Pendias, 1992; Antoniadis y Alloway, 2002) o bien que se encuentre bioldgicamente no
disponible por la formacion de precipitados a través de la formacién de agregados Pb-
materia organica insolubles (Saar y Webe, 1980).

A pesar de que S-CLr tuvo porcentajes mas aitos de MO que S-Lr, la capacidad
de sorcion del Pb fue mas baja (Fig. 31), la razon puede deberse a su pH mas bajo. El
pH presenta un papel importante ya que afecta las propiedades de quelacion e
intercambio de las sustancias hiumicas y por lo tanto la movilidad del i6n metalico (Saar
y Weber, 1980; Antoniadis y Alloway, 2002). Al aumentar el pH, aumenta la constante
de estabilidad del Pb>" (Saar y Weber, 1980), es mas fuerte la asociacion del metal con
la MO y se forman complejos estables con acidos humicos de alto peso molecular (Ross,
1996), permitiendo una mayor sorcion de éste; por el contrario, al disminuir el pH, el Pb
se encuentra en forma catiénica con algunos complejos organicos (Davies, 1990). En
suelos contaminados, parte del Pb estd presente como complejo 6rgano-Pb de alto peso
molecular y la proporcion de esta forma es mayor aun en suelos con pH mas alto
(Strawn y Sparks, 2000).

Las interacciones entre el Zn y acidos humicos estan fuertemente afectadas por el
pH; a valores bajos de pH, la mayoria del Zn se encuentra presente en forma cationica
(soluble); mientras que los complejos de humatos, se forman al incrementar los valores
de pH. Se ha mostrado que los ligandos organicos solubles de los desechos organicos
disminuyen la sorciéon de los metales; estos ligandos son tanto acidos de bajo peso
molecular como acidos humico/fulvico. Al incrementar la concentracion de los acidos
fulvicos en solucion, la sorciéon de Zn disminuye a bajo pH (Kiekens, 1990; Shuman,
1999). Por lo tanto, el pH de la composta promueve que, principalmente, los acidos
organicos de bajo peso molecular formen complejos solubles y quelatos con el Zn,

disminuyendo su sorcion; asimismo, es probable que CLr y S-CLr presentaran mayor
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concentracion de acidos fulvicos, ya que a mayor concentracion de éstos, la sorcion de
Zn disminuye (Shuman, 1999).

Como se menciond anteriormente, el pH presenta una marcada influencia en la
interaccion del Zn y los AH, esto fue demostrado en este estudio al encontrar
correlaciones entre la energia de enlace (intercepto) y grupos fenoles (1420 em’),
amidas secundarias (banda 1650 cm™) y grupos carboxilos y carbonilos (1720 c¢m™');
asimismo la maxima adsorcion (pendiente) con alcoholes alifaticos (1125 cm'l), amidas
terciarias (1230 cm™') y grupos carboxilo (1380 cm™') (Tabla 21).

La retencion de Cd por los suelos esta determinada por las propiedades del suelo
tales como pH, contenido de materia organica (Soon, 1981; Pardo, 1997, Breslin, 1999),
CIC, v contemido de Fe;Os; asi, la adicion de lodos residuales al suelo afecta algunas de
estas propiedades y por la tanto la retencion de Cd (Soon, 1981; Pardo, 1997). Era de
esperarse que al aumentar el contenido de materia organica del suelo a través de la
adicion de lodos residuales o composta, se incrementase la quelacion y/o formacion de
complejos de Cd; sin embargo, el comportamiento de sorcién de Cd fue igual para los
biosolidos como suelo acondicionado, por lo que podria suponerse que el contenido de
materia organica no seria un factor determinante en la sorcion de Cd, bajo las
concentraciones evaluadas. Esto sugiere que el Cd es menos susceptible a formar
complejos con los ligandos organicos (Shrivastava y Banerjee, 2004). La no influencia
de la materia organica en la sorcion de Cd ha sido reportada por Petruzelli et al. (1978).
La explicacion de esta aparente contradiccion es que los acidos humicos adsorbidos en ‘
las arcillas no tienen la capacidad de sorber Cd; aparentemente algunos sitics de
sorcién, quedan “bloqueados” a través de la formacidon de complejos arcilla-acido
hiimico; asimismo, es sabido que la materia organica compleja al Cd menos facilmente
que al Cu, Pb o Zn (Soon, 1981). Debido a que Lr contiene mucho mas Cu, Pb y Zn que
Cd (Fig. 13), los sitios complejantes del suelo acondicionado deberian de estar
preferentemente ocupados por estos elementos en lugar de Cd (Soon, 1981). Por lo
tanto, y dado que la MO no es un factor fundamental en la sorcion del Cd, y que el Cd
no forma complejos 6rgano metalicos fuertes (Lamy et al., 1993), las especies hidroxi-
metal tienen entonces, un papel importante en este proceso (Naidu et al., 1997), a

excepcion de S.
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Las especies hidroxi—metal son un componente activo en la adsorcion de Cd, en
donde el pH de la solucion tiene una influencia marcada en este proceso, de hecho en un
intervalo de pH de 2 a 5.5, la concentracion de las especies hidroxi-metal incrementa
rapidamente, para después estabilizarse. Asi, al contar con pHs por arriba de 5 en todas
las muestras se confirma mas la posible presencia de estas especies. Para que las
especies hidroxi—metal puedan ser adsorbidas debe haber una alta afinidad por la
superficie del suelo, para que asi ocurra la reaccion de hidrolisis (Naidu et al., 1997):

[M*'] + H,0 «—— [MOH"] + [H"]
[MOH'] + Suelo «—— Suelo-MOH

La baja capacidad de S para sorber Zn, se debe a su menor contenido de MO vy
menor pH (Tabla 11); esto es porque se presenta menor numero de sitios de sorcion y
porque los protones compiten con el 16n metalico por los sitios de sorcion a pH bajo
(Guadalix y Pardo, 1995; Shuman, 1999; Li et al, 2001); por lo que a pH > 6.0 la
remocion del Zn de la solucion es probablemente por procesos de precipitacion en las
tases solidas (Guadalix y Pardo, 1995). El incremento en la retencion del Cua pH > 7.0
no puede ser atribuido mas facilmente a la retencion de formas hidroxi-metal
univalentes que al cation divalente (Harter, 1983).

Las superficies de las fases solidas en las cuales el Zn puede ser adsorbido son las
arcillas minerales, hidro-oxidos y particularmente oxidos de hierro. Uno de los
mecanismos sugeridos para que se lleve a cabo la adsorcién es el intercambio 10nico
(fisisorcion) en las arcillas y materia organica, otros estudios han sugerido los
mecanismos de quimiosorcion (donde se forman enlaces covalentes) en la superficie de
los hidro-6xidos (Pulford, 1986; Guadalix y Pardo, 1995). Las especies de Zn presentes
en el suelo incluyen 6xidos, hidroxidos, carbonatos, fosfatos y silicatos; asimismo, se ha
sugerido que la franklinita (ZnFe,04) podria controlar la solubilidad de Zn a valores de
pH encontrado en la mayoria de los suelos; asimismo, se ha evidenciado la formacion de
ferrihidrita en el control de Zn en la solucidn del suelo en los procesos de adsorcion—
desorcion o precipitacion-disolucion, siendo esto principalmente en suelos con pH < 7,
mientras que, en suelos con pH alcalino o neutro, los mecanismos de disolucion-

precipitacion son importantes (Pulford, 1986).
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Numerosos investigadores (Cavallaro y McBride, 1984; Kiekens, 1990, 'Basta y
Tabatabai, 1992; Apple y Ma, 2002), mostraron que el pH de la solucion tiene una
marcada influencia en la sorcion de los metales, de manera que ésta incrementa al
aumentar el pH, esto es resultado de la adsorcion de especies MOH™, producto de la
hidrolisis del metal ('Basta y Tabatabai, 1992); por lo que el pH puede interactuar con la
CIC para determinar la capacidad de sorcion de Zn (Shuman, 1975). El valor del pH
influye mas en el Zn que en el Pb (Harter, 1983; Pulford, 1986; Illera et al., 2000); esto
se corroboro6 con las correlaciones encontradas entre el pH y las constantes de Langmuir
del Zn (Tabla 20).

La diferencia observada entre la capacidad de sorcion de Zn entre Lr y CLr, asi
como entre S-Lr y S-CLr, puede deberse a que se formaron mayor numero de cargas
variables negativas y sitios de sorcion en Lr y S-Lr debido a su mayor pH (Tablas 8 y
11); por lo tanto, el pH mas alto de éstos comparado con los de CLr y S-CLr puede
facilitar su capacidad de sorcion de Zn (Fig. 32) La influencia del pH en la sorcion de
Zn es ampliamente reconocida (Guadalix y Pardo, 1995).

La relacion entre el pH y la adsorcion de Zn es que su solubilidad disminuye
cuando se incrementa el pH. En el presente estudio se encontro, a traves del analisis de
correlacion, que la intensidad de sorcion de Zn es mayor a medida que aumenta el pH
(Tabla 21).

Al 1gual que para el Zn, el pH es un factor importante en la retencion de! Cd ya
que, el efecto de la fuerza ionica en la adsorcion de Cd varia significativamente con el
pH. En los componentes con carga permanente, la adsorcion de Cd siempre decrece al
aumentar la fuerza idnica independientemente del pH; mientras que, en los componentes
con carga variable se presenta un pH caracteristico por arriba de! cual la adsorcion de
Cd decrece al aumentar la fuerza ionica (Pardo, 1997). El cadmio es retenido en una
forma mas intercambiable a bajo pH, pero existe una transicion abrupta hacia una forma
mas especifica de retencion a pH > 6 (Pardo, 1997); de manera que, en un intervalo de
pH entre 6 y 7, el suelo tiene la capacidad de sorber grandes cantidades de Cd (Soon,
1981; Lamy et al., 1993; Naidu et al., 1997; Gao et al., 2003), siendo que el suelo en

estudio se encuentra dentro de este intervalo de pH.
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El efecto del pH en la sorcidn, se cree que se debe al efecto que tiene en las
siguientes reacciones del suelo (Soon, 1981):

i Las arcillas minerales, hidro-6xidos y MO presentan una superficie con carga
dependiente del pH. Al incrementar el pH, la carga de la superficie y el
potencial empieza a ser mas negativo, y por lo tanto aumenta la sorcion de los
cationes metalicos.

i, Las constantes de estabilidad de los complejos materia organica-metal
incrementan con el pH, debido a que aumenta la ionizaciéon de los grupos
funcionales, principalmente ~COOH.

. La sorcion especifica de los metales pesados en la superficie de los hidro-
oxidos aumenta con el pH.

Se ha reportado que los cationes Ca’” son capaces de reemplazar al Cd, por lo que
su sorcion puede ser inhibida por un exceso de estos iones (Kabata-Pendias y Pendias,
1992); sin embargo, a pesar de que Lr y CLr presentaron mayores contenidos de Ca®'
que S, la sorcidon de Cd fue mayor.

Se observo que la concentraciéon de los cationes intercambiables fue mayer en
CLr que Lr (Tabla 8); asi como, en S-CLr respecto a S-Lr (Tabla 11). El magnesio
parecio tener el mayor efecto en la disminucion de la sorcién de Cu, dado que se
encontro una correlacion negativa entre la concentracion de éste y su maxima sorcion,
presentandose el caso contrario para el Zn (Tabla 21). La disminucion en la sorcion de
Cu, al aumentar la concentracion de Mg®' puede deberse a la disminucion de de la
actividad de los iones libres (Cu®*) como resultado del aumento de la fuerza iénica o
bien por la competencia i6nica por los sitios de intercambio en los coloides del suelo
(Zhu y Alva, 1993). Por otro lado, el K' presenté una relacion positiva con la maxima
adsorcion de Cu y con la energia de enlace del Zn (Tabla 21). Se ha reportado que el K°
presenta menor efecto para inhibir la adsorcion de Zn que el Ca’ y Mg®" (Zhu y Alva,
1993). Lo que es evidente es que los metales compiten con los cationes alcalinos por
los mismos sitios de intercambio (Elliott y Linn, 1987).

Al ajustar los valores de Cu sorbido a un modelo de adsorcidn, se observd que la
ecuacion de Freundlich era la que mejor explicaba el comportamiento de los datos para

S-Lr y S-CLr. Esta ecuacién corresponde a un modelo de sorcién en el cual la afinidad
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de los sitios de sorcion decrece exponencialmente conforme incrementa la sorcion. El
coeficiente Kr, se ha reportado como un buen indice de la afinidad de sorcion del metal
por el suelo (Soon, 1981), describe la distribucidon de éste entre la fase solida y liquida e
implica la capacidad de sorcién del metal (Gray et al., 1998). Por otro lado, S mostrd
mejor ajuste al modelo de Langmuir.

Algunos investigadores reportaron que el modelo de Freundlich describe mejor €l
comportamiento de sorcion de Cu por los suelos que el modelo de Langmuir
(Atanassova y Okasaki, 1997; Jang et al., 1998; Zhou y Wong, 2001). De hecho hay un
debate considerable acerca de la aplicabilidad de la ecuacion de Langmuir, la cual
originalmente fue desarrollada para describir la adsorcion de un gas en la superficie
solida (Pulford, 1986).

Al igual que en otras investigaciones, en el presente estudio se encontro que los
datos no se comportaban segun una ecuacion simple; es decir, que los puntos no se
ajustaban a una sola linea recta sino que presentaban un comportamiento curvilineo; asi,
la sorcion de Cu y Pb presenté dos segmentaos distintos los cuales pueden ser observados
como dos pendientes: a baja concentraciéon de Cu y Pb aplicado, el gradiente de sorcion
fue fuertemente lineal; mientras que, a altas concentraciones la pendiente se suavizo,
esto sugiere que la sorcion del metal ocurrio en sitios de diferente energia de enlace
(Pulford, 1986; Agbenin y Atin, 2003). Las dos principales superficies de adsorcion son
la materia organica y las arcillas (Ben-Hur et al., 2003).

La meseta que presentan las curvas de sorcion de Zn de las muestras evaluadas en
este trabajo es caracteristica de interacciones de naturaleza esencialmente electrostatica
entre especies adsorbidas y la superficie activa del sustrato. La longitud de la meseta
indica la dificultad para formase una segunda capa, debido a la carga de repulsion entre
los adsorbatos y aquellos que se acercan a través de la solucion (Calace et al., 2001). El
modelo que explicoé el comportamiento de los datos de sorcién de Zn en todas las
muestras fue el de Langmuir; esto ha sido reportado por diversos autores (Udo et al.,
1970; Shuman, 1975, Pulford, 1986; 'Basta y Tabatabai, 1992; Guadalix y Pardo, 1995;
Shuman, 1999; Adhikari y Singh, 2003).

El comportamiento lineal de la sorcion de Cd ha sido descrito por otros autores

(Gray et al., 1998; Ramachancran y D’Souza, 1999), reportando que la linearidad es
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indicativa de un coeficiente de distribucion constante entre el sustrato y el soluto (Gray
et al., 1998).

La fitodisponibilidad y toxicidad potencial del Cu, Pb, Zn y Cd es controlada por
los fenomenos de sorcion —desorcion en las superficies coloidales del suelo (Gray et al,
1998) y las formas quimicas en las que se encuentran presentes en el suelo (Agbenin y
Atin, 2003).

A baja concentracion, el Cu se encontraria formando complejos con los sitios mas
fuertes de la materia organica (Sanders y McGrath, 1988). Por lo tanto, los AH
promueven la sorcion del metal en los suelos, y dado que éstos se ligan a las superficies
coloidales del suelo, no son facilmente lixiviados (Mackowiak et al., 2001), ya que
forma complejos de esfera interna con los ligandos de los AH arreglados en un plano
cuadrado (distorsion octaédrica) alrededor del i6n central (simetria tetragonal) (Senesi
et al., 1989). La retencion del Cu (y otros metales) por los acidos fulvicos solubles y los
acidos humicos ha sido reportada por otros autores (Harter, 1983, Sukreeyapongse et al ,
2002). Asimismo se ha reportado que a bajas concentraciones (suelos no contaminados)
el Cu se encuentra especificamente adsorbido en las superficies coloidales del suelo.
Dos mecanismos de adsorcion operan: uno en condiciones acidas, relacionado con los
sitios de baja afinidad de las arcillas minerales con cargas permanentes; por ejemplo,
intercambio i6nico o adsorcidon no especifica, y otro en condiciones neutras y alcalinas,
asociado con la formacion de especies hidrolizadas y complejos organicos (Atanassova,
1995; Atanassova y Okasaki, 1997). Los mecanismos de adsorcion especifica son
generalmente mas dependientes del pH que los mecanismos electrostaticos no
especificos (Cavallaro y McBride, 1984). Para el caso de las muestras analizadas en este
trabajo se esperaria que el primer mecanismo fuera el responsable de la sorcion de Cu en
S, ya que este presenta un pH moderadamente acido (Tabla 8). Sin embargo, los reportes
hechos sobre los mecanismos de retencion del Cu, presentan controversias, asi por
ejemplo, se ha concluido que el mecanismo que controla la concentracion de Cu®* en
solucion a pHs acidos es la adsorcion especifica en las superficies de oxidos y
posiblemente las reacciones de nucleacidn; otros investigadores reportaron que tanto la
fisisorcion (adsorcion no especifica) y la quimisorcidon (adsorcion especifica) estan

involucrados en la retencion de Cu en algunos complejos hidroxi-arcillas del suelo;
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mientras que, otros concluyen que el intercambio catiénico es el mecanismo dominante
en la retencion de Cu (Agbenin y Atin, 2003). Se pudiera sugerir que la adsorcion en las
tres Gltimas concentraciones empleadas, ocurre en sitios de baja energia, ya que hay
reportes que sefialan la ocurrencia de este proceso si la adicion de Cu excede los 100 mg
kg (Atanassova, 1995).

Al igual que en el Cu, se ha sugerido que existen por lo menos dos formas de
sorcién metalica para el Pb: una a baja concentracion que representa al Pb
especificamente adsorbido en superficies de alta energia con una constante de
disociacion baja; mientras que, el otro a una concentracién metalica alta, es indicativo
de una union del Pb a sitios de baja energia con una constante de disociacion alta ©
precipitacién (Adhikari y Singh, 2003). El comportamiento de sorcion del Pb se
caracteriza inicialmente por una reaccion rapida (78% de sorcién en los primeros
minutos) seguida de una mas lenta (horas siguientes). La reaccion rapida corresponde a
una adsorcion via atraccion electrostatica y/o una complejacion de esfera interna con
grupos funcionales presentes en los componentes del suelo. Hay diversas razones por las
cuales se da la reaccion lenta, tales como: difusion lenta inter-particula en los poros de
los minerales y de la materia organica, sorcion en sitios que tienen gran energia de
activacidon y formaciéon de precipitados en superficies que tienen baja capacidad de
sorcion (Strawn y Sparks, 2000).

De manera general, tanto las propiedades del suelo como la composiciéon de la
sofucion determinan la dinamica del equilibrio entre el Cd en solucion y el que se
encuentra en la fase solida. La interaccion del Cd con las particulas incluye: la
adsorcion del i6n en la superficie, intercambio iOnico con las arcillas minerales, ligado
materia organica o adsorcion por complejos ligando-metal. Todas estas interacciones
estan controladas por el pH de la solucion y la fuerza ionica, naturaleza de las especies
metalicas, cation dominante y ligandos organicos e inorganicos presentes en la solucion
del suelo. Asi la sorcion de Cd por el suelo depende de la naturaleza quimica de la
especie metalica presente en la solucién y la naturaleza de los constituyentes minerales
del suelo. Probablemente estas interacciones también determinan la biodisponibilidad

y/o transporte de los metales en el suelo (Naidu et al., 1997).
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El Cd puede ser retenido por reacciones tanto de precipitacion como de
adsorcion; la precipitacion es el proceso importante en presencia de aniones como S,
CO*;, OH- y PO y cuando la concentracion del 16n contaminante es alta. De hecho, la
sorcion del Cd en la superficie mineral puede presentarse por procesos especificos como
por no especificos (Naidu et al., 1997). Tanto el suelo como las mezclas de suelo,
presentaron una alta capacidad de sorcion de Cd (Fig. 34), de hecho el suelo que se
estudio en este trabajo, estd dominado por cargas permanentes, presentando una carga
negativa neta y por lo tanto una alta capacidad de sorcion del i6n metalico.

Para describir el comportamiento del Cd en el sistema suelo-Cd, algunos
investigadores han llegado a usar un modelo que involucra la competencia entre el
cation metalico (M) y los protones de los sitios reactivos (SHy) en el suelo (Lamy et al.,
1993):

SH, + M = SM + yH
donde las cargas son omitidas para simplificar. La constante de equilibrio global, K,
esta dada por (Lamy et al., 1993):
K =[SM] X [H])Y / [SHy] X [M]
donde [SHy] es el numero total de sitios complejantes libres por unidad de masa de
suelo; [SM] es la concentracion de Cd sorbido por el suelo; [M] es la concentracion de
Cd libre en solucion; y y representa el numero de protones liberados por cation metalico

sorbido por el suelo.

9.3.1.6. Conclusiones

La sorcion de Cu, Pb y Zn fue mas alta en las mezclas de suelo que en el suelo sin
acondicionar, por lo que probablemente la materia organica afiadida a través dela
composta y el lodo residual permitié incrementar la capacidad del suelo para sorber
estos metales; por lo tanto, el incremento de la materia organica soluble no afecto en la -
capacidad de sorcion del suelo. La importancia de la materia organica en la sorcion

metalica quedé denotada con los coeficientes de correlacion encontrados entre los
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grupos funcionales de la materia organica soluble y acidos humicos con las constantes
de las tsotermas de sorcion, siendo principalmente, los grupos funcionales identificados
como amidas, fenoles y carboxilos los capaces de interactuar con los metales.

El pH es la principal propiedad que afecta la sorcion de Cu, Cd y Zn en el suelo,
al 1gual que la materia organica para el caso del Cu.

Las ecuaciones de sorcion de Freundlich y Langmuir pueden ser usadas para
describir el comportamiento de sorcidon del cobre y zinc; la de Freundlich vy,
principalmente, la lineal para el Pb; mientras que el modelo lineal es el que explica el

comportamiento de sorcion de Cd.
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9.3.2. Sistema bimetalico
9.3.2.1. Sorcion de Cu en sistema competitivo

Al comparar la concentraciéon de Cu sorbida en los diferentes sistemas en
competencia (Cs) con Cd, Pb o Zn, se observo que el orden de sorcion |[|len S fue Cu-Cd
> Cu-Zn > Cu-Pb (Fig. 35a). En cuanto a los biosolidos no hubo diferencias en la
cantidad de Cu sorbido en los diferentes Cs (Fig. 35b y 35c¢), por lo que el proceso de
composteo no modificé el comportamiento de sorcion; asimismo, al ser acondicionado
el suelo con los residuos organicos, el patron de sorcion se unifico; es decir, la sorcion

de Cu fue la misma no importando la especie metalica en competencia (Fig. 35d y 35e).
9.3.2.1.1. Competencia con Cd

De manera general, en el sistema metalico competitivo de Cu-Cd, todas las
muestras presentaron una sorcion de Cu similar (Fig. 36); sin embargo se observaron
diferencias en el comportamiento lineal de sorcion en funcion de la concentracion
metéalica inicial y el sustrato; asi tanto S como CLr presentaron linealidad en un
intervalo de 2-25 mg kg™ de Cuy 1-8 mg kg™ de Cd adicionados, S-CLr en 2-13 mg kg’
"'de Cuy 1-6 mg kg de Cd, S-Lr en 2-7 mg kg' de Cu y 1-3 mg kg de Cd y
finalmente Lr en 2-4 mg kg™’ de Cu y 1-1.5 mg kg™' de Cd (Anexo 5); por lo tanto la

concentracion metalica en equilibrio fue diferente en las muestras (Fig. 36).
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Figura 35. Sorcion de Cu bajo sistemas de sorcion metdlica competitiva; (a) suelo, (b) lodo
residual; (c) composta, (d) suelo-lodo residual, (e) suelo-composta.
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Figura 36. Sorcién de Cu en suelo bajo sistema metalico competitivo de Cu-Cd, (a) lodo residual y
composta, (b) suelo, suelo-lodo residual y suelo-composta.

Comparando el sistema Cs con el de sorcion metalica simple (Ss) se observd, que para el
caso de S y Lr la sorcién de Cu increment6 en Cs respecto a Ss; dicho incremento se presento a
partir de la adicién de >50 mg L' de Cu (Fig. 37a y 37b). En contraste, la sorcién de Cu no se
modificé por la presencia o ausencia de Cd en CLr, S-Lr y S-CLr (Figs. 37c-¢).

9.3.2.1.2. Competencia con Pb
La sorcion de Cu en Cs bajo Cu-Pb present6 el siguiente orden creciente: S < Lr

<S-Lr = S-CLr =~ CLr; siguiendo un comportamiento lineal (R* = 0.95), a excepcion de

S (Fig. 38a y 38b).
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Figura 37. Sorcidn de Cu bajo un sistema de sorcién metalica simple (Ss) y competitiva (Cs) Cu-Cd; (a)
suelo, (b) lodo residual, (¢) composta, (d) suelo-lodo residual, (¢) suelo-composta.
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Figura 38. Sorcion de Cu bajo sistema metalico competitivo de Cu-Pb; (a) lodo residual y composta, (b)
suelo, suelo-lodo residual, y suelo-composta

A diferencia del sistema Cu-Cd, la sorcion de Cu en S bajo Cu-Pb fue similar a la

obtenida en Ss (Fig. 40a); por lo que la presencia de Pb no modificé la sorcion del

metal. La sorcion de Cu en Lr, CLr, S-Lr y S-CLr en el sistema de competencia con Pb,

presentd el mismo comportamiento que el obtenido en la competencia con Cd (Figs,

37b-e y 39b-¢).
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Figura 39. Sorcion de Cu bajo un sistema de sorcion metélica simple (Ss) y competitiva (Cs) Cu-Pb; (a)
suelo, (b) lodo residual, (¢c) composta, (d) suelo-lodo residual, (e} suelo-composta.
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9.3.2.1.3. Competencia con Zn

Al igual que en el sistema Cu-Cd, la sorcion de Cu en el sistema Cu-Zn no fue
afectada por la adiciéon de Zn, de manera que su sorcion fue similar en todas en las
muestras, siguiendo un comportamiento lineal (R? > 0.94) a excepcion de S (Fig. 40a y

40b).
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Figura 40. Sorcion de Cu bajo sistema metalico competitivo de Cu-Zn; (a) lodo residual y composta, (b)
suelo, suelo-lodo residual y suelo-composta

El suelo y Lr presentaron menor capacidad de sorcion de Cu en el sistema Ss
respecto a Cs, mientras que en el resto de las muestras se observé un comportamiento de
sorcion similar (Fig. 41).

Al adicionar una concentracion de Cu > 25 mg L' y de Zn> 75 mg L, la sorcién
de Cﬁ en Sy Lr bajo Cs fue ligeramente mayor que en Ss (Fig. 41a, 41b); mientras que,
CLr, S-Lr y S-CLr mostraron un comportamiento similar de manera que, la sorcién de

Cu no se modificé por la presencia de Zn (Figs. 41c-e).
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Figura 41. Sorcién de Cu bajo un sistema de sorcion metélica simple (Ss) y competitiva (Cs) Cu-Zn; (a)
suelo, (b) lodo residual, (¢) composta, (d) suelo-lodo residual, (€) suelo-composta.
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9.3.2.2. Sorcién de Pb en sistema competitivo

La sorcion de Pb en S, fue mayor en presencia de Cd; mientras que, con la
presencia de Cu y Zn fue similar (Fig. 42a). Con lo que respecta a Lr, CLr y S-CLr, la
sorcién de Pb no se modificé por la presencia de Cu, Zn o Cd (Fig. 42b), mientras que

en S-Lr fue ligeramente mayor en los sistemas Pb-cu y Pb-Zn (Fig. 42c).
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Figura 42. Sorcion de Pb bajo sistemas de sorcion metalica competitiva; (a) suelo, (b) lodo residual,
composta y suelo-composta, (c) suelo-lodo residual.
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9.3.2.2.1. Competencia con Cu

Bajo el sistema en competencia Cu-Pb, la sorcion de Pb fue menor para S;
mientras que para los biosélidos y mezclas de suelo, la sorcion fue la misma y de

manera lineal respecto a la concentracion inicial (R = 1) (Fig. 43, Anexo 6).
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Figura 43. Sorcién de Pb bajo sistema metalico competitivo de Pb-Cu respecto a la concentracion inicial
en suelo, lodo residual, composta, suelo, suelo-lodo residual y suelo-composta.

La sorcion de Pb en Lr, CLr, S-Lr y S-CLr no se modifico por la adicién de Cu,
de manera que su sorcion en el sistema Ss y Cs fue la misma (Anexo 6). Al adicionar al

suelo concentraciones altas tanto de Pb (>150 mg L") como de Cu (> 50 mg L), la

sorcion de Pb en S fue mayor en el sistema Cs que Ss (Fig. 44).
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Figura 44. Sorcion de Pb en sucelo bajo un sistema de sorcion metalica simple (Ss) v competitiva (Cs)
Pb-Cu.

9.3.2.2.2. Competencia con Zn

En un intervalo de concentracién inicial de 5 — 150 mg L™ de Zn y Pb, la sorcién

de Pb en todas las muestras fue similar; sin embargo, por arriba de los 150 mg L' la

capacidad de sorcion de S disminuy6 (Fig. 45).
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Figura 45. Sorcion de Pb en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual, y suelo-composta bajo
sistema metalico competitivo de Pb-Zn.
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Comparando el sistema Ss y Cs se observd que la sorcion de Pb en S fue menor
en Ss (Fig. 46). Tanto los biosolidos como mezclas de suelo presentaron el mismo

comportamiento en ambos sistemas (Anexo 6).
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Figura 46. Sorcion de Pb en suelo bajo un sistema de sorcion metalica simple (Ss) v competitiva (Cs)
Pb-Zn.

9.3.2.2.3. Competencia con Cd

La sorcion de Pb en el sistema Pb-Cd fue la misma para todas las muestras,
presentandose un comportamiento lineal respecto a la concentraciéon inicial (R* = 1)
(Fig. 47).

La concentracion de Pb sorbida en S se favorecid por la presencia de Cd (Fig.
48); mientras que en Lr, CLr, S-Lr y S-CLr no se presenté una sorcion diferente por la

presencia o ausencia de Cd.
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Figura 47. Sorcion de Pb en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual, y suelo-composta bajo
sistemna metalico competitivo de Pb-Cd.
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Figura 48. Sorcion de Pb en suelo bajo un sistema de sorcion metalica simple (Ss) y competitiva (Cs)
Pb-Cd.
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9.3.2.3. Sorcion de Zn en sistema competitivo

La sorcion de Zn en los sistemas en competencia con Cu, Pb y Zn fue diferente
segun el metal presente y la muestra. Para el caso de S, la menor capacidad de sorcion
se presento en el sistema Zn-Pb, mientras que en el Zn-Cu y Zn-Cd fue la misma (Fig.
49a); en cuanto a Lr el comportamiento fue el mismo en los tres sistemas (Fig. 49b); en
CLr se observo ligeramente menor sorcion en presencia de Cu (Fig. 49c); por el
contrario, en S-Lr y S-CLr fue ligeramente mayor en competencia con Cd (Fig. 49d y

49e).
9.3.2.3.1. Competencia con Cu

Comprando los tipos de biosolidos, asi como las mezclas de suelo, se observo que
el proceso de composteo disminuyo la capacidad de sorcion de Zn, de manera que, S-Lr
y Lr presentaron mayor concentracion de Zn sorbido que S-CLr y CLr respectivamente
(Fig. 50 a y 50b); estas diferencias se presentaron por arriba de los 75 mg LideZny 13
mg L' de Cu. El suelo presento la menor capacidad de sorcion de Zn (Fig. 50b).

Comparando los sistemas evaluados (Cs vs Ss), se observo que la sorcién de Zn
en las muestras fue mayor en Cs que en Ss; de manera que, la presencia de Cu no
interfirié en la sorcidon del metal en los diferentes sustratos. Cuando se agregaron bajas
concentraciones de Cu y Zn en el sistema Cs (Cu < 25 mg L™'; Zn < 75 mg L), la
concentracion de Zn sorbido fue la misma que en el sistema Ss, sin embargo al aumentar
la concentracion de ambos metales, se favorecio la sorcion de Zn bajo condiciones de

competencia con Cu (Fig. S1).
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Figura 50. Sorcién de Zn bajo sistema metélico competitivo de Zn-Cu; (a) lodo residual y composta, (b)
suelo, suelo-lodo residual y suelo-composta.

9.3.2.3.2. Competencia con Pb

Al igual que en el sistema Zn-Cu, la sorcion de Zn en el sistema Zn-Pb, fue
mayor en S-Lr y S-CLr; en Lr y CLr esta diferencia no fue tan marcada; asimismo la
menor capacidad de sorcion se presenté en S (Fig. 52).

Con lo que respecta a la concentracion de Zn sorbida en Cs y Ss, se observé que
todas las muestras presentaron mayor capacidad de sorcion en Cs, siendo mas marcado

para S (Fig. 53).
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Figura 52. Sorcion de Zn bajo sistema metalico competitivo de Zn-Pb; (a) lodo residual y composta, (b)
suelo, suelo-lodo residual y suelo-composta.

9.3.2.3.3. Competencia con Cd

Al igual que en Zn-Cu y Zn-Pb, la sorcién de Zn en el sistema Zn-Cd fue en el
orden Lr = CLr > S-Lr = S-CLr > S; la diferencia respecto a los otros sistemas Cs radic6
en que en éste, la sorcion de Zn fue mas parecida entre las mezclas de suelos (Fig. 54).

El suelo presenté mayor sorcion de Zn en el sistema Cs respecto a Ss en el
intervalo de 75 — 300 mg L' de Zn y 6 — 12 mg L' de Cd (Fig. 55a). Con lo que

respecta a los biosolidos, la diferencia en sorcion entre Ss y Cs fue menor respecto a S-

Lry S-CLr (Figs. 55b, ¢, d, €).
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suelo, suelo-lodo residual y suelo-composta .

9.3.2.4. Sorcion de Cd en sistema competitivo

El comportamiento de sorcion de Cd fue diferente en S respecto a los biosolidos y

mezclas de suelo a una concentracion > 6 mg L' de Cd; de manera que la concentracion

sorbida no fue la misma que la inicial por lo que se cuantifico Cd en la solucion en

equilibrio, el comportamiento de esto fue lineal bajo la ecuacion y = 14.83x + 32.35 (R?

= 0.99). En contraste Lr, CLr, S-Lr y S-CLr tuvieron linealidad en todo el intervalo de

concentracién inicial (0.5 -12 mg L™") (R* = 1) no importando el metal en competencia

(Fig. 56, Anexo 8).
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composta.
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Figura 56. Sorcion de Cd bajo sistemas de sorcion metalica competitiva; (a) suelo, (b) lodo
residual, suelo-lodo residual, suelo-composta.

9.3.2.4.1. Competencia con Cu, Pby Zn

Las muestras Lr, CLr, S-Lr y S-CLr presentaron un comportamiento lineal de
sorcion de Cd en todos los Cs (Cd-Cu, Cd-Pb y Cd-Zn) respecto a la concentracion
inicial (R* = 1); mientras que S presentd menor concentracién metalica sorbida (Anexo
8).

El suelo presentd una sorcién bajo un modelo lineal bajo las siguientes
ecuaciones:

Cd-Cu: y = 4.50x + 4.31 (R* = 0.991)
Cd-Pb: y = 4.55x + 5.24 (R = 0.990)
Cd-Zn: y = 4.59x + 4.16 (R? = 0.994)

Todas las muestras presentaron un comportamiento de sorcion de Cd diferente en
funcion de la presencia o ausencia de Cu, Pb 0 Zn, de manera que la sorcion de éste fue

mayor en Cs respecto a Ss (Fig. 57).
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Figura 57. Sorcion de Cd en suelo bajo un sistema de sorcion metalica simple (Ss) y competitiva (Cs)
Cd-Cu, Cd-Pb, Cd-Zn.

9.3.2.5. Discusién

De manera general, la sorcion de Cu en Cs no fue modificada por la presencia de
Cd, Pb o Zn, por lo que la afinidad de sorcion del Cu respecto a los metales en
competencia fue mayor. La preferencia de sorcion de Cu sobre la de las otras especies
metélicas ha sido reportada por varios autores (Gao et al., 1997, Kaschl et al., 2002).

Al comparar la concentracién de Cu sorbida en los diferentes sistemas en
competencia con Cd, Pb o Zn, se observd que el orden de sorcion en S fue Cu-Cd > Cu-
Zn > Cu-Pb. El proceso de composteo no modificé el comportamiento descrito
anteriormente, de manera que en CLr no hubo diferencias en la cantidad de Cu sorbido
en los diferentes Cs; asimismo, al ser acondicionado el suelo con los residuos orgéanicos,
el 'patr()n de sorcion se mantuvo; es decir, la sorcién de Cu fue la misma no importando
la especie metdlica en competencia. El Cu es principalmente sorbido en sitios de alta
afinidad especifica de la materia organica y 6xidos de Fe y Mn en presencia de grandes
cantidades de Ca y/o otros iones metalicos ligados electrostaticamente (Zhu y Alva,

1993, Atanassova y Okazaki, 1997).
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La complejacion de los metales por ligandos organicos es uno de los mecanismos que
controla la disponibilidad y movilidad de los metales; por lo que la MO puede ser un factor
importante en la sorcion de los metales (Gao et al., 1997, Calace et al,, 2001). -

Aproximadamente 91% del Cu es complejado, principalmente, en formas anionicas y en
grupos de bajo peso molecular como, pequefios péptidos y aminoacidos (Vulkan et al.,, 2002).
Los acidos organicos de bajo peso molecular son productos naturales de los exudados de las
raices, secreciones microbianas y residuos en descomposicion de plantas y animales (Gao et al.,
2003). El intervalo de valores del peso molecular para los complejos de Cu sugiere que los
ligandos organicos complejados con el idn metalico podrian contener entre 4 y 30 atomos de
carbono, asumiendo un Cu®** por complejo; si hay mas de un i6n en el complejo, los ligandos
seran mas pequefios. La composicion de los complejos de Cu no se caracteriza por un 16n central
rodeado por ligandos, sino de una cadena corta de carbono organico en las cual los cationes se
unen a los grupos funcionales (por ejemplo, grupos carboxilicos o amino) (Vulkan et al., 2002).

La estabilidad de los complejos Organo metalicos varia entre metales y entre ligandos
organicos para el mismo metal. El cobre forma complejos 1:1 relativamente fuertes (log K = 3.9)
con grupos funcionales écid_os de los acidos fulvicos. La complejacion del Cu por grupos
carboxilados de acidos humicos da lugar a la formacion de un complejo unidentado (por ejemplo
un enlace simple M-Q) (Gao et al., 1997).

La complejacion de Cd con ligandos organicos es mucho mas débil (log K = 3.04) que la
del Cu (Gao et al, 199_7_)',_ a pesar de formar complejos de esfera interna (Gray et al., 1998). El Cu
es retehido mas fuerte pér las sustancias humicas que el Cd, por lo tanto, al adicionar Cu a un
suelo enriquecido con Cd este es capaz de reemplazarlo de los sitios de union de la matena
organica (Petmzelli. et al, 1978; Soon, 1981). El Cu puede interactuar formando complejos
estables con sustancias organicas de alto y bajo peso molecular; mientras que, el Cd solo puede
interéc_tuar con compuestos organicos de alto peso molecular (Calace et al, 2001). Se ha
rebprtado que las §ustancias. hﬁmiéas de la composta presentan una capacidad similar
para complgj._ar Cd mientras que, para el Cu es sigﬁhiﬁcativamente mas alta (Kaschl et al.,
2002). Por lo taﬁto,_ ]as;propied:ades qﬁimicas del Cu y Cd_pﬁeden contribuir a su
diferente sorcion; .’el primero esta involucrado. eﬁ las reacciones de quelaciéon con
sustancias hiimicas con constantes de estabilidad relativamente alfas; mientras que, el

segundo se encuentra menos presente en estas reacciones (Petruzelli et al., 1978).
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El efecto del Cu, Pb y Zn en la menor sorcion de Cd en S respecto a los biosolidos y
mezclas de suele puede deberse a su menor contenido de MO, N y pH. Al incrementar la
concentracion de H' y AP’ en solucion, la competencia entre estos iones y el Cd por los sitios de
sorcion , junto con la disminucidn de las cargas negativas de las mismas superficies, pueden ser
las factores que contribuyen a este fenomeno; ademas, el bajo pH tiene el efecto de incrementar
la fraccion de grupos funcionales que esta asociada con protones o A’ en la materia organica,
reduciendo por tanto la capacidad de sorber Cd*" (Ramachandran y D’Souza, 1999); asimismo el
pH mas bajo del suelo reduce la concentracion de acidos hidrofobicos en las capas
himicas (fraccién de la MO mas importante para ligar Cd) y por lo tanto la retencion de
estos acidos en el suelo (Guggenberger et al., 1994). Asi, el aumento del pH da como
resultado un incremento significativo en la sorcion de Cd (Gray et al, 1998). Otra
explicacion es que al adicionar mayor concentracion de Cu, Pb y Zn que Cd, los sitios
complejantes de los sustratos deberian de estar preferentemente ocupados por estos
metales en lugar de Cd (Soon, 1981).

A pesar de que el Cd no forma complejos organometalicos fuertes, [a MO parece tener un
papel importante en la retencion y especiacion del metal. Se han hecho expenmentos en los
cuales después de haber extraido la matenia organica del suelo se observo una reduccion en la
sorcion de Cd; asimismo, al quitar la MOS de suelos acondicionados con lodos residuales vy sin
acondicionar, resulté un aumento en la concentracion de Cd sorbido; sin embargo, en medio
acido y en presencia de MOS se observo mayor sorcion de Cd (Lamy et al, 1993).

Se tienen reportes que indican que la fraccion HoA de la MOS es la mas importante en la
retencion de Cd residual; otros autores han puntualizado la importancia de los grupos carboxilo y
fenolicos de las sustancias humicas para ligar a este metal (Lamy et al., 1993, Kaschl et al,
2002). Asimismo, se ha reportado que la fraccion HiB de la MOS presenta una constante
de estabilidad alta para ligar Cd a una relacion Cd:ligando baja (pKim = 8.11); por lo
tanto, las moléculas que contienen grupos—N de la fraccién HiB podrian explicar su alta
fuerza para ligar Cd. Esta explicacion parte de de la evidencia de que los grupos que
contienen N de la MO interactian fuertemente con los metales traza y que el Cd se liga
preferentemente a grupos donadores blandos tales como el N y § (Kaschl et al., 2002),
esto se debe a que el Cd se comporta como un dcido blando, por lo que prefiere bases

blandas tales como ligandos que contengan grupos sulfuros (Pardo, 1997). Por lo tanto
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la adicion de MO al suelo a través de residuos organicos, presenta un efecto importante
en la especiacion del Cd; de manera que, puede ser ligado por la MO insoluble, tales
como largas moléculas de AH y huminas, y en consecuencia incrementar la capacidad
del suelos para sorberlo y prevenir su lavado (Kaschl et al., 2002).

El comportamiento de sorcion de Cd fue diferente en S; de manera que mostro un
ligero cambio de mayor sorcién en presencia de Pb, y menor con Cu y Zn, presentando
entre estos una sorcién similar; en cambio las muestras Lr, CLr, S-Lr y S-CLr, las
cuales presentan un mayor numero de sitios activos de sorcion respecto a S, presentaron
igual comportamiento de sorcién de Cd no importando el metal en competencia. Las
interacciones entre el Cd y otros metales son muy complejas y en los estudios que se
han hecho se obtienen resultados contradictorios; sin embargo, la generalidad reporta un
efecto inhibitorio del Zn y Cu en la sorcion de Cd (Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

Por otro lado. la sorcion de Cd en las arcillas es complicada por la presencia de especies
de iones metalicos en la solucion que pueden ser adsorbidas con diferente selectividad
(Cavallaro y McBride, 1978). por ejemplo. se ha reportado que el Cu desplaza al Cd
especificamente adsorbido en la goetita, y posiblemente de otros 6xidos de hierro, ademas del Cd
complejado en la MO (Soon, 1981). La aparente preferencia de la superficie de las arcillas por las
especies hidroxi-Cu es selectivamente dependiente del pH; aunque se ha sugerido que la especie
CuOH’ es el hidroxilo sorbido, se ha observado que el Cux(OH),™ y Cu(OH),’ son las especies
mas significativas (Cavallaro y McBride, 1978).

Los resultados mostraron que la sorcion de Pb fue mayor que la de Zn bajo la
misma concentracion de la solucion metalica afiadida, esto puede deberse a la presencia
de MO, ya que el Pb forma fuertes complejos con ésta y puede competir con otros
metales por los sitios de adsorcion (Strawn y Sparks, 2000).

Dos o mas tipos de grupos funcionales organicos pueden participar en las
reacciones de sorcion competitiva, esto son los grupos COOH y grupos OH
catecol/fendlicos, los cuales estan involucrados en las reacciones de intercambio de los
ligandos con la superficie (Grafe et al., 2001). Por lo tanto es probable que la MO sea el
factor principal para explicar las diferencias de sorcion de Pb y Zn. La MO presenta

gran area superficial y tiene grupos funcionales que actuan como bases de Lewis (p. e,
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grupos carboxilo y fenolicos) con los cuales los metales pueden formar enlaces quimicos
(Strawn y Sparks, 2000).

La sorcion de Pb no se modificé por la presencia de Cu, Zn o Cd en los
biosolidos y S-CLr, pero si se favorecid en S en el sistema Pb-Cd y en S-Lr bajo Pb-Cu
y Pb-Zn. De hecho se ha reportado que el Pb es el ion que preferentemente se retiene
cuando hay una mezcla con otros cationes divalentes tales como el Zn y Cu (Urasa y
Macha, 1999).

El comportamiento anteriormente descrito puede deberse a que Lr, CLr, S-Lry S-
CLr presentaron un alto porcentaje de MO y mayor contenido de MOS (201.9 mg, 67
mg, 116.2 mg, 21.3 mg, respectivamente). Se ha reportado que el Pb forma fuertes
complejos con la MOS por lo que compite con otros metales por los sitios de sorcion;
asi, su sorcion incrementa al aumentar el contenido de la MOS y del carbono organico
(‘Basta y Tabatabai, 1992; Strawn y Sparks, 2000). Otro factor que pudo influir en la
mayor sorcion de Pb en S-Lr y S-CLr respecto a S es el pH; dado que S presento un pH
por debajo de la neutralidad (pH = 5.97), los AF forman complejos polidentados que
pueden competir con los metales pesados por los sitios de superficie (Grafe et al., 2001).

Comparando los sistemas evaluados (Cs vs Ss), se observd que la tendencia de
sorcion de Zn en las muestras fue mayor en Cs que en Ss; de manera gue, la presencia
de Cu, Pb o Cd no favorecid la sorcion del metal en los diferentes sustratos; esto
también fue reportado por otros autores (Krishnasamy y Krishnamoorthy, 1991; Zhu y
Alva, 1993). Para que la sorcion de Zn se vea marcadamente reducida la superficie de
sorcion debe estar cubierta por valores de Cu > 200 mg kg™ (Atanassova, 1999), siendo
en este trabajo a concentracion maxima afadida de 100 mg kg™

Para el caso del sistema Cu-Zn, es de esperarse que el Zn sorbido se encuentre
especificamente menos adsorbido y mas intercambiable que el Cu (Krishnasamy y
Krishnamoorthy, 1991; Zhu y Alva, 1993).':La actividad de Zn en el suelo esta
controlada por el equilibrio de una serie de reacciones de cdmpetencia, tales como
reacciones de superficie de intercambio, unién especifica, penetracion laminar,
precipitacion asi como de la union y estabilidad de los complejos de Zn vy por la
competencia con diversos cationes bivalentes (Krishnasamy y Krishnamoorthy, 1991).

El Zn, se encuentra principalmente adsorbido tanto en intercambiadores catidnicos como
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anidnicos, por lo que se considera como una especie anfotérica en el sentido de que
puede intercambiarse tanto como cation en los intercambiadores catidnicos asi como,
ligarse a grupos hidroxilo (u otros donadores de electrones) presentes en la superficie de
los intercambiadores aniénicos (Vulkan et al., 2002).

La mayor afinidad de sorcion de unos metales respecto a otros, puede estar
relacionada también con algunas de sus propiedades. Las secuencias de afinidad de los
metales predichas, basadas en su potencial iénico, constante de hidrolisis y blandeza se

muestran en la Tabla 22.

Tabla 22. Secuencia de afinidad de los metales divalentes en base a diversas propiedades del metal.

Propiedad del metal Secuencia de afinidad metalica

Radio i6nico (nm)° Zn (0.072) > Cu (0.074) > Cd (0.096) > Pb (0.127)
Potencial ionico” Cu (5.48)>2Zn (533)> Cd (4.21)>Pb (3.39)
Primera constante de hidrélisis® ~ Pb (7.8) > Cu (8.0) > Zn (9.0) > Cd (10.1)
Blandcza® Pb (3.58) > Cd (3.04) > Cu (2.89) > Zn (2.34)

*Valores de radio 16nico en el paréntesis obtenidos de Sposito (1989).

® Valores de potencial ionico en el paréntesis, obtenidos de Huheey (1981).

‘ Valores de constante de hidrolisis en el paréntesis, obtenido de Baes y Mesmer (1976).
? Valores de blandeza en el paréntesis, obtenidos de Misono et al. (1967).

Para la adsorcion electrostatica de los metales con igual carga (Z) en los
materiales de intercambio, la afinidad de los metales deberia estar inversamente
relacionada con el radio 16nico de deshidratacion (r); por lo tanto, la secuencia de
afinidad metalica deberia ser proporcional al potencial ionico (Z°/r) (*Basta y Tabatabai,
1592). Si la adsorcion de los metales en las arcilla fuera completamente electrostatica,
los iones con potenciales ionicos mas altos (Z°/) deberian ser adsorbidos mas
fuertemente (Saha et al., 2002).

El potencial i6nico predice la afinidad del Cu y Cd observada para el suelo
(acondicionado y sin acondicionar) del presente estudio. Misono et al. (1967) propuso el
parametro de blandeza (softness), que numéricamente expresa la tendencia de los
metales a formar enlaces covalentes. La afinidad de sorcion del Cu mostro que el
parametro de blandeza no predice la afinidad metalica observada en el presente estudio;
la literatura menciona que, hay discrepancias en la aplicacion del concepto de blandeza,

particularmente en relacion con los cationes de los metales traza, sugiriendo que los
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enlaces de los metales no pueden ser explicados solamente por una contribucién
covalente, por lo que los modelos predictivos de las secuencias de afinidad deben
incorporar tanto las propiedades en las que participan los electrones como las
electrostaticas (Saha et al, 2002) Diferentes secuencias de afinidad pueden ser
propuestas, por la influencia de diversos factores, incluyendo tipo de adsorbato y las
condiciones experimentales. La concordancia encontrada entre la secuencia de afinidad
obtenida en este estudio y la constante de hidrolisis del Cu y Cd sugiere que la sorcidon
de CuOH" podria explicar la alta afinidad de este metal por el suelo.

La mayor afinidad de sorcion del Pb respecto al Cu, se explica por algunas
propiedades del metal, tales como la primera constante de hidrolisis y la blandeza. Se ha
sugerido que la teoria de los acidos-bases duros y blandos (HSAB) de Pearson (1968),
podria ser usada para describir la selectividad cationica en el sistema suelo, debido a
que el agua es una base dura y los sitios de intercambio i6nico son bases mas blandas
que el agua, entonces los metales mas blandos deberian reemplazar a los metales mas
duros de los sitios de intercambio idnico. La fuerza de esta reaccion estaria en funcion
de la afinidad de los metales mas duros que se encuentran en los sitios de intercambio
por el agua (base dura) (ZBasta y Tabatabai, 1992). La correlacion positiva entre la
constante de intensidad de sorcion de Pb y la CIC (Tabla 18) encontrada en este trabajo,
confirma lo expuesto anteriormente. Por lo tanto, el modelo HSAB predice la secuencia
de afinidad obtenida para Pb y Cu.

La secuencia de afinidad metalica observada (Pb > Cu) de las muestras, con la
predicha por el potencial i6nico muestra que la union de los metales al suelo, no es
predominantemente de naturaleza electrostatica (Couldombica) (2Basta y Tabatabai,
1992; Saha et al., 2002).

Las reacciones entre los iones metalicos y el agua para formar productos de
hidrolisis (p. e., MOH") son comunes en la mayoria de los metales. Tanto la blandeza
como la acidez de Lewis para estabilizar los complejos metalicos, son los responsables
de las secuencias de afinidad que estan basadas en la primera constante de hidrélisis; es
decir, la formacion de complejos MOH". La secuencia de afinidad metalica derivada de
las constantes de hidrélisis esta basada en el supuesto de que la adsorcion metalica es

dependiente de la adsorcion de los productos de la hidrolisis metalica (MOH"), estos
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complejos son adsorbidos mas fuertemente que los cationes metalicos divalentes libres,
debido a que son termodinamicamente mas estables y mas facilmente de adsorber
(ZBasta y Tabatabai, 1992).

De acuerdo con Pearson (1968), los metales con electrones libres en los orbitales
externos, principalmente orbitales-d, presentan alta polarizacion y se comportan como
acidos blandos (p. ¢., Zn y Pb); la estabilidad de los complejos acido-base blandos
proviene de enlaces covalentes donadores-pi entre los orbitales-d ocupados de los
metales y los orbitales vacios de los ligandos. Muchos metales de transicion son acidos
blandos con seis o mas electrones d, con la configuracion d'’. tienden a ser
extremadamente blandos. Debido a que los enlaces donadores-pi estan directamente
relacionados con el grado de “blandeza” de los metales, la blandeza de los metales
puede ser usada como una medida del grado de enlace covalente de los metales que se
encuentran sorbidos por el suelo (*Basta y Tabatabai, 1992). El parametro de blandeza
descrito por Misono et al. (1967) expresa la tendencia del metal para formar enlaces
donadores-p/.

La secuencia metalica de Pb y Zn observada en este trabajo esta en concordancia
con la basada en la hidrélisis del metal y con la predicha por el modelo HSAB; *Basta y
Tabatabai (1992) y Saha et al. (2002) también reportaron este comportamiento.

De acuerdo con la secuencia de afinidad encontrada y en la constante de
hidrolisis para Pb, se sugiere que la sorcion de PbOH™ explica la alta afinidad de este
metal por el suelo; estos resultados estdn de acuerdo con los reportados por ’Basta y
Tabatabai (1992), quienes indicaron que la adsorcion de Pb y Cu es mucho mayor que la
de Zn y Cd. Si la adsorcién metalica en las arcillas fuera completamente electrostatica,
los iones con los potenciales ionicos mas altos (Z*/r) deberian ser adsorbidos mas
fuertemente (Saha et al., 2002). Al igual que la secuencia de afinidad encontrada para
Pb y Cu, la poca concordancia de la secuencia de afinidad metalica observada en el
sistema Pb-Zn (Pb > Zn) de las muestras, con la predicha por el potencial ionico,
muestra que la union de los metales por los sorbatos, no es predominantemente de
naturaleza electrostatica (*Basta y Tabatabai, 1992; Saha et al., 2002).

Al comparar la concentracion de Zn sorbida entre los diferentes sustratos y los

diferentes sistemas Cs, se observo que la sorcion de Zn fue menor en presencia de Cu
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para el caso de CLr. Algunas investigaciones han reportado interacciones antagonicas de
manera que se presenta una competencia inhibitoria ente estos dos metales (Kabata-
Pendias y Pendias, 1992). Al igual que en los casos anteriores de ‘competencia, la
sorcion de Zn en todas las muestras estudiadas se favorecio en presencia de Cd siendo
mas notable este comportamiento en S. De manera general, bajo un sistema en
competencia, el Zn presentaria mayor afinidad de sorcion debido a su menor radio
10nico, mayor potencial 16nico y primer constante de hidrolisis; sin embargo el Cd por
ser mas blando que el Zn presenta mayor afinidad por los sitios de intercambto. Por otro
lado, es bien sabido que el pH es importante en la afinidad de sorcion de estos metales
(Sukreeyapongse et al., 2002); de manera que la sorcion de Cd es mas alta que la de Zn
a valores de pH bajos; mientras que la sorcion de Zn excede a la del Cd a valores de pH
mas altos (Saha et al., 2002); siendo uno de los mecanismos responsables la
precipitacion (Harter, 1983). |

Se ha demostrado que el comportamiento del Cu, Pb, Zn y Cd en el suelo esta gobernado
por la adsorcion especifica, la cual esta principalmente relacionada con la hidrolisis del
10n metalico. Al disminuir los valores de pK de la reaccion de hidrolisis

M* + H,0 = MOH"™ + H'

y a valores de pK iguales con aumento del tamafio i6nico, la sorcion de los metales
incrementa en el orden Cd < Zn << Cu < Pb (Atanassova, 1999); por lo que la afinidad
de sorcion encontrada solamente se explica con la predicha por la primera constante de
hidrolisis. La hidrolisis del metal promueve su sorcion en las capas silicatadas de las
arcilla; asimismo, esta hidrolisis permite la precipitaciéon o nucleacion, es decir la
fijacion, tanto en arcillas como oxidos y compuestos organicos (Cavallaro y McBride,

1984).
9.3.2.6. Conclusiones
La composta no mostré cambios en la concentracion de Cu y Pb sorbida en un
sistema simple comparado con el de competencia; para el caso del Cd y Zn, ésta se

favorecio en presencia de otra especie metalica. Con lo que respecta al lodo residual, el

incremento de sorcion bajo el sistema competitivo se present6 en el Cu, Zn y Cd.
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Con lo que respecta al Pb y Cu, las diferencias de sorcidén se mostraron en el
suelo sin acondicionar de manera que, la concentraciéon de Pb sorbida aumento; mientras
que la de Cu incremento en el sistema Cu-Cd y Cu-Zn, permaneciendo sin cambios en el
Cu-Pb. Todo ello comparado con el sistema simple.

La sorcion metalica en el suelo fue mayor en los sistemas que involucraban la
competencia con Cd, siguiéndole la de Zn y por ditimo la de Pb.

En cuanto a los biosoélidos, 1a sorcion de Cu y Cd fue la misma no importando el
metal en competencia. En presencia de Cd la sorcion de Pb fue menor para S-Lr,
manteniéndose igual para S-CLr, mientras que la sorcion de Zn fue mayor para ambos

biosolidos.
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9.4. FRACCIONAMIENTO QUIMICO

La determinacion de la concentracion total de los metales en el suelo y biosolidos
no provee de informacion completa sobre el estado ambiental, ya que solo permite
conocer de manera general, acerca del indice de contaminacidon y no sobre la
biodisponibilidad, movilidad y reactividad de los metales en los suelos, por lo que es
necesario llevar a cabo estudios de fraccionamiento quimico (Ahnstrom y Parker, 1999;

Kabala y Singh, 2001, Shiowatana et al., 2001, Shrivastava y Banerjee, 2004).

9.4.1. Cobre

En la generalidad, la fraccién facilmente movil (F3) y soluble (F1) fueron las
menos importantes, en la distribucion de Cu; encontrandose > 41% asociado a F3 y <
1.3% a F1 (Fig. 58).

La distribuciéon de Cu en las diferentes fracciones del suelo y mezclas de suelo
fue diferente en funcidon de la concentracion metalica adicionada. Al adicionar una
concentracion baja (24 mg L") el orden de distribucién fue: facilmente mévil (F3) >
residual (F6) > reducible (F4) > oxidable (F5) (Fig. 58a), sin embargo con una
concentracion alta (100 mg L") esta secuencia cambi6 segun el sustrato. Para el caso de
S la fraccion intercambiable (F2) es la segunda mas importante en la asociacion del Cu,
mientras que para S-Lr y S-CLr es la F4. Asimismo la F1 aparece al adicionar la
concentracién alta de Cu, aunque la asociacion de éste representa menos del 1.3% (Fig.
58 b).

El porcentaje de disponibilidad de Cu (F1+F2) fue mas bajo en las mezclas de
suelo respecto al suelo, no importando la concentracion metalica adicionada, cubriendo

un intervalo de 0 a 8.3% para S-Lr, 0 — 9.5% para S-CLry 8.8 — 12.7% para S.
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9.4.2. Plomo

En un contexto general, el orden de asociacion del Pb en las diferentes tracciones
del suelo y mezclas de suelo fue: F3 > F4 > F2 > F5> F1 (Fig. 61). El orden
anteriormente descrito presentd modificaciones en S segun la concentracion afiadida, de
manera que cuando se adiciond una concentracion baja de Pb (73 mg L), la secuencia
fue: F3 > F2 > > F4 > F1 > F5 (Fig. 59a).

Asimismo, tanto para el caso de S como S-Lr y S-CLr el porcentaje de Pb
asociado a cada fraccion estuvo en funcion de la concentracion afiadida. Para el caso de
S al adicionar una concentracion baja de Pb se presentd mayor porcentaje de éste
asociado a F1, F2 y F5; en S-Lra F1, F3 y F5 y en S-CLr en F3 y F5 mientras que, a
concentracion alta (300 mg L™') la F4 incremento para S, la F2 y F4 para S-Lry la Fl y
F2 para S-CLr (Fig. 59a y 59b).

La disponibilidad de Pb (F1 + F2) en S presentd un intervalo de 38.6 a 21.1%
para S; 17.8 -8.7% para S-Lr y 25.8 — 4.8% para S-CLr. Estos porcentajes estuvieron en
funcion de la concentracion metalica adicionada. ,

A baja concentracion la disponibilidad del Pb en el suelo disminuyd en 77.5% al
acondicionarlo con lodo residual, y en 87.6% con camposta (Fig. 59a); mientras que a

alta ésta disminuy6 en 17.6% en S-Lr y aumentd 22.3% en S-CLr (Fig. 59b).

198



R. VACA-PAULIN

(2)

(326.5 mg kg™)

Suelo

(314.9 mg kg')

F8, 30.8
F5,;8.0

F4;19.3
3:41.1

Suslo-lodo

(324.8 mg kg)

Suelo-composta

FB8: 25.8

F§, 9.9

F4;208

F3:43.8

(b)

(703.1 mg kg

Suelo

F6, 8.0

F5.2.0
Fa:81

F3; 67.1

F8; 13.1 F8; 10.0
F5, 54
F5; 5.1
F4;14.0
F4;13.3
k4 2
~ ©
2 F3;60.3 §
= = F3:81.1
| FaT 284
F1;1.2 F1:1.1
Suslo-lodo Suelo-composta
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9.4.3. Zinc

Las fracciones F2 y F3 fueron las mas importantes en la asociacion del Zn,
mientras que la distribuciéon en F1 y F5 fue la mas baja (Fig. 60).

El suelo presentd 70% de Zn intercambiable al adicionar una baja
concentracion del metal (73 mg L™') y 81% a alta concentracion (300 mg L™); sin
embargo al acondicionarlo con los biosolidos este porcentaje disminuyo a 31-35%
(Fig. 60a) y 52% (Fig. 60b) respectivamente.

Al igual que el Cu y Pb, la distribucion del Zn en las diferentes fracciones
del suelo y mezclas de suelo, estuvo en funcion de la concentraciéon metalica
adicionada (Fig. 60b). Al aplicar un nivel alto de Zn el porcentaje asociado a F2
fue mayor, siguiéndole el sorbido en F3; mientras que, al aplicar una concentracion
baja el comportamiento fue contrario (Fig. 60a).

El porcentaje de disponibilidad de Zn (F1 + F2) fue alto en S, el cual estuvo
en un intervalo de 74.9 a 83 %, siguiéndole S-CLr con 35.8 - 52.6% y por ultimo

S-Lrcon31.8 —52.6%.
9.4.4. Cadmio

El Cd en comparaciéon con el Cu, Pb y Zn, fue el metal que se encontro en
mayor porcentaje asociado a F2 (63 - 89%); siendo el suelo el que presento el
porcentaje de disponibilidad (F1 + F2) mas alto (92%), siguiéndole S-Lr (63%) v
por ultimo S-CLr (74%) (Fig. 61).

A diferencia de los otros metales, la concentraciéon de Cd adicionada al
suelo y mezclas de suelo 'no afecté la distribucion del metal, de manera que

solamente se presento en tres fracciones: F2 > F3 > F4 (Fig. 6la y 61b).
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9.4.5. Discusion

La toxicidad del Cu depende de su disponibilidad, la cual esta
estrechamente correlacionada con su distribucion en las diferentes formas quimicas
(Alva et al., 2000); es decir, en las diferentes fracciones del suelo.

Los procesos que controlan la sorcion del Cu en los diferentes
constituyentes del suelo, estan relacionados con los fenémenos de adsorcion,
oclusion y precipitacion, quelacion y complejacion orgéanica; asi como fijacion
microbiana. La quelacién y complejacion son los procesos principales que
gobiernan el comportamiento del Cu en el suelo; por lo que la capacidad de los
constituyentes organicos del suelo para ligar Cu es bien reconocida (Cavallaro y
McBride, 1978; Kabata-Pendias y Pendias, 1992). Sin embargo, hay que considerar
que la distribucién del metal en las diferentes formas guimicas esta en funcién del
pH, potencial redox, CIC, MO, textura, contenido de éxidos y arcillas (Alva et al.,
2000).

Como ya se menciond, la materia organica tiene un papel importante en la
sorcién de Cu, en particular, las sustancias humicas son fundamentales para su
retencion (Flores et al, 1997; Zemberyova et al, 1998); sin embargo, en el
presente estudio se obtuvo una correlacion negativa entre el porcentaje de materia
organica y el coeficiente de sorcion de Cu (r = -0.9977; p < 0.05) y no se encontraron
cantidades substanciales de Cu en la fraccion de la materia organica (F5); lo que
indica baja formacion de complejos organicos y baja disponibilidad potencial hacia
el ambiente (Zafiaurre et al., 1998; [llera et al, 2000). La baja asociacion del Cu a
la MO se atribuye a la degradacion biologica de los compuestos organicos; por lo
que el Cu en la fraccion organica tiende a disminuir debido probablemente, a la
menor disponibilidad de los sitios de unién (Cavallaro y McBride, 1984, Chen et
al., 1996).

A pesar de la baja asociacion de Cu a F5, se observd una asociacion mayor
en S-Lr y S-CLr respecto a S. Debido a su origen, el Lr y CLr le confieren al suelo
acondicionado elementos mas gruesos. Cuando se presenta una textura mas gruesa,

el Cu se asocia principalmente a la materia organica; mientras que, en presencia de

202



R. VACA-PAULIN

una textura mas fina el Cu se asocia a las fracciones arciliosas (Shuman, 1985).
Otro factor que pudo influir en este comportamiento es el pH mas bajo encontrado
en S, el cual causa una disminucion de los complejos drgano-Cu. Esta disminucion
es mas marcada para los acidos hidrofébicos que para los hidrofilicos, por lo que
bajo estas condiciones, la importancia de los acidos hidrofilicos para ligar Cu es
mucho mayor que la de los acidos hidrofobicos (Guggenberger et al., 1994).

Cantidades significativas de Cu estuvieron asociadas la fraccion facilmente
movil (F3), fraccion susceptible a la lluvia acida, disminucion del pH, y/o aumento
de la fuerza idnica (Chen et al., 1996; Zemberyova et al., 1998; Zafiaurre et al.,
1998), este comportamiento ha sido reportado por otros autores (Alva et al., 2000).
La asociacion de Cu en F3 es de especial cuidado en S, debido a que presenta un
pH por debajo de la neutralidad; es por ello que se debe considerar el encalado del
suelo para subir el pH a 6.5 0 7.0 y asi disminuir la posible toxicidad del Cu; otra
opcion es incrementar la aplicacion de Ca (como CaSQs) sin incrementar el pH; ya
que al aumentar la disponibilidad de Ca, independientemente del pH del suelo, se
tiene un efecto de disminuir la toxicidad de Cu (Zhu y Alva, 1993). El
comportamiento de desorcion del Cu de las fracciones mas habiles, como la F3,
esta determinado principalmente por los ligandos orgénicos en solucion (Gao et al.,
2003).

Asimismo, el Cu se asocio a formas mas resistentes (F6), principalmente al
adicionar una concentracion baja del metal (24 mg L™'). El metal asociado a F6
probablemente corresponde a laminas minerales o bien a su sorcion en los bordes
de las arcillas. Otra forma resistente a la cual se asocido el Cu fue a la F4,
presentandose una mayor distribucion en esta fraccion cuando el suelo fue
acondicionado con biosélidos; esto es consistente con la hipotesis de que hay un
incremento de oOxidos de Fe en el suelo que es acondicionado con résiduos
incrementandose por lo tanto, nuevas superficies de adsorcion (Illera et al., 2000).
Este comportamiento ha sido extensamente reportado (Shuman, 1979; Gibson y
Farmer, 1986; Baruah et al., 1996; Pérez-Cid et al., 1996; Ma y Rao, 1997; Alva et
al., 2000).
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Se ha mencionado que mas del 75% del total del metal esta asociado a las
laminas de los minerales primarios, 6xidos de Fe-Mn, MO y sulfuros (Miller et al.,
1986; Atanassova y Okasaki, 1997); por lo que la formacion de complejos o6rgano-
Cu no es necesariamente alta en todos los casos y esta en funcion de la calidad y
cantidad de la MO (Shuman, 1985; Kabata-Pendias y Pendias, 1992). El hecho de
que el Cu se asocie con ligandos inorganicos quiere decir que la especies de bajo peso
molecular contribuyen significativamente; siendo, para algunos suelos, el ligando
inorganico dominante el sulfato (Vulkan et al., 2002).

El porcentaje de Cu asociado a F6, refleja la tendencia del metal a no estar
disponible en el suelo; estos resultados también fueron encontrados por Ma y Rao
(1997). A la fraccion residual se le conoce como la “fase inerte” debido a que los
metales asociados a esta fraccion no pueden ser movilizados (Zafiaurre et al.,
1998), por lo que su incorporacion a las particulas minerales puede dar lugar a una
inmovilizacion irreversible. Durante el proceso de adsorcion, los metales empiezan
a inmovilizarse posiblemente por difusion hacia sitios especificos de alta energia
en los micro poros de los minerales (Soon, 1981).

Muchos autores reportaron que la MOS de los lodos residuales o abonos de origen
animal tienen la capacidad de movilizar el Cu sorbido en el suelo o lodo (Dunnivant, et al.,
1992; Zhou y Wong, 2001; Al-Wabel et al., 2002); sin embargo, esto no se presento en este
trabajo, resultados similares fueron reportados por Sims y Kline, 1991). ya que al
adicionar tanto la concentracion alta (100 mg L™') como baja (24 mg L'} de Cu, la
cantidad del metal en forma intercambiable (F2) fue baja, sugiriendo niveles de Cu
disponible extremadamente bajos. La biodisponibilidad de las formas solubles del
metal depende tanto del peso molecular como de la cantidad de los complejos de
Cu presentes (Kabata-Pendias y Pendias, 1992). Con la adicion de lodo residual y
composta al suelo, la sorcion en F2 disminuy6. Por otro lado se observo que el
patron de distribucion del metal en las diferentes fracciones del suelo, cambio en
funcion de la concentracion metalica afiadida; por ejemplo, con la aplicacién de
altos niveles de Cu (100 mg L"), el porcentaje de Cu asociado a F3 fue mas alto;
mientras que en FS y F6 fue mas bajo, esto en comparacion con el sorbido cuando

se aplico un nivel bajo de Cu.
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El porcentaje de Pb encontrado en las diferentes fracciones del suelo y
mezclas de suelo estuvo en funcion de la concentraciéon anadida. Al adicionar una
concentracion aita de Pb (300 mg L™') la asociacion en FS y F3 disminuyé;
mientras que, la de F4 aumenté respecto a las encontradas al anadir una
concentracion baja (73 mg L™'); estos resultados estan en concordancia con algunos
reportes, los cuales indican que el Pb esta asociado principaimente a las arcillas
minerales, oxidos de Mn, hidroxidos de Fe y Al y matena organica (Kabata-
Pendias y Pendias, 1992; Strawn y Sparks, 2000; Shrivastava y Banerjee, 2004),
por lo que la sorcién inorganica y la precipitacion pueden ser factores importantes
para controlar la solubilidad del Pb en estos sustratos (Illera et al., 2000). Tambien
se ha reportado una alta concentracion de Pb ligado a la fraccion soluble acida
(Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

Al aplicar una concentracion alta de Pb al suelo y mezclas de suelo, se
observo que la adicion de lodo residual al suelo disminuy6 la disponibilidad del Pb
(F1+F2), respecto a S-CLr y aumento el porcentaje asociado a F4, esta tendencia
es comun en suelos contaminados con este metal (Kabala y Singh, 2001). El
comportamiento anteriormente descrito no se observé al aplicar una concentracion
baja de Pb, de manera que, tanto S-Lr como S-CLr presentaron un menor
porcentaje de Pb soluble e intercambiable respecto a S. De manera general, el Pb,
después del Cu, fue el metal que se encontré menos intercambiable; la baja
intercambiabilidad del Pb también ha sido reportada por varios autores (Sims y
Kline, 1991; Zafiaurre et al., 1998). A

Dado que se encontrd un porcentaje relativamente alto de Pb asociado a las
fracciones menos disponibles, es de esperarse que su desorcion sea mucho mas
lenta que el proceso de sorcion (principalmente en el suelo acondicionado con los
biosoélidos) debido ala presencia de la materia organica soluble y/o formacion de
complejos multinucleares de Pb con carbonatos, fosfatos y sulfatos presentes en el
suelo (Leita y De Nobili, 1991; Strawn y Sparks, 2000).

Diversos investigadores han reportado que el Pb y Cu se encuentran
principalmente en la fraccién organica; asimismo, se ha sugerido que los metales

presentes en los lodos residuales estan asociados a su MO (Alloway, 1990; Kabata-
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Pendias y Pendias, 1992; Iliera et al., 2000); sin embargo, al igual que Lim et al
(2002), esto no fue observado en el presente trabajo, debido a que en el proceso de
incubacioén de las mezclas de suelo, para incorporar la MO del lodo residual o
composta al suelo, se produjo el proceso de mineralizacion de ésta; por lo que los
metales fueron liberados a formas mas disponibles (Illera et al., 2000).

Los altos porcentajes de Pb asociado con F4 sugieren que la sorcion
inorgéanica y la precipitacion fueron de los factores mas importantes en controlar la
solubilidad de Pb en S-Lr y S-CLr; sin embargo, las concentraciones asociadas a
esta fraccion pueden ser liberadas bajo condiciones reductoras, cuando los Oxidos
de Fe-Mn forman compuestos sulfurosos (Chen et al., 1996; Zafiaurre et al., 1998).
Los oxi-hidroxidos son altamente selectivos para sorber los metales pesados, de
manera que se tiene el orden Pb >> Cu > Zn > Cd (Saha et al., 2002), el orden
anteriormente descrito fue encontrado en el presente trabajo.

La asociacion del Pb a FS5 fue mayor en el suelo acondicionado con lodos
restduales o composta, lo cual estd en concordancia con la literatura (Illera et al |
2000).

La asoctacion de Zn hacia formas mas moviles fue alta; este
comportamiento ha sido reportado por otros autores (Scokart et al., 1983). La
desorcion del Zn hacia la solucion del suelo esta controlada por la energia con la
cual éste es adsorbido a las superficies coloidales del suelo, esto a su vez depende
de las caracteristicas del suelo, particularmente pH, CIC, naturaleza y contenido de
arcillas, oxidos de Fe, Al y Mn (Mandal et al., 2000).

Como ya se menciono, la F3 y F2 fueron las fracciones mas importantes a
las cuales se asocié el Zn; por lo que estaria dominando la especie soluble Z*™ en
los sitos de intercambio de las arcillas y materia organica, lo cual se debe, al pH
menor a 7.7 de las muestras (Mbila et al., 2001). La tercera fraccion mas
importante fue la F4. Se ha reportado que esta fraccién también es importante en la
quimica del Zn en los suelos; de manera que grandes cantidades de Zn pueden ser
sorbidas en esta fraccion (Pérez-Cid, 1996; Mbila et al., 2001); estos oxidos
pueden ocluir el Zn precipitado o bien adsorberlo fuertemente (Shuman, 1979).

Entre las fracciones no residuales, la fraccion de oOxidos de Fe-Mn contiene
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mayores concentraciones de Zn debido a las altas constantes de estabilidad de los
oxidos de Zn (Ma y Rao, 1997). La suma de las formas soluble, intercambiable v
facilmente movil se encuentra en el intervalo de 80.1% a 95.9% lo que indica una
alta disponibilidad del metal para las plantas.

Asimismo, cuando se aplico un nivel bajo de Zn, se observaron algunas
diferencias en la distribucién del metal en S-Lr y S-CLr, sugiriendo una diferencia
cualitativa en las formas de ligar el metal en los biosélidos aplicados.

El pH del suelo es un factor importante que afecta la movilidad vy
biodisponibilidad del Zn (Scokart et al., 1983; [llera et al., 2000), esta es una de
las razones por las cuales el Zn presenté un aumento en las fracciones mas
facilmente extractables (F1+F2) en S respecto a S-Lry S-CLr.

Existen dos mecanismos diferentes en la sorcion de Zn: uno en medio acido,
que se relaciona con la capacidad de intercambio catidnico y otro en medio
alcalino, el cual implica la quimisorcién y es fuertemente influido por los ligandos
organicos. La sorcion de Zn’" puede reducirse a valores de pH <7 por competencia
catidnica, dando como resultado su facil movilizacion en suelos ligeramente acidos
(caso de la muestra S); a valores de pH mas altos y con el incremento de
compuestos organicos (caso de S-Lr y §-CLr), es menor la disponibilidad del metal
(Kabata-Pendias y Pendias, 1992; Chen et al., 1996).

Es bien conocido que [a materia organica del suelo es capaz de ligar formas
estables de Zn, por lo que su acumulacion en la fraccidon organica es comunmente
observada en suelos minerales; pero, las constantes de estébilidad del Zn-materia
organica en el suelo son relativamente bajas. Se ha reportado que la adicion de
lodos residuales al suelo modifica el patron de distribucion del metal,
incrementando significativamente dos especies de Zn: la facilmente soluble (F1) y
la intercambiable (F2) (Kabata-Pendias y Pendias, 1992); sin embargo, en el
presente trabajo tanto S-Lr como S-CLr presentaron menor disponibilidad de Zn
que S, por lo que la adicion de los biosolidos favorecio la distribucion del metal
hacia fracciones menos disponibles, tales como F3, F4 y F6. El aumento de los

niveles de Zn en las diferentes fracciones de un suelo acondicionado con lodos
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residuales, a excepc.i()n de la fraccion intercambiable, ha sido reportado en la
literatura (Walter y Cuevas, 1999).

La solubilidad y disponibilidad de Zn esta correlacionada negativamente con
el Ca presente en el suelo (Kabata-Pendias y Pendias, 1992) por lo que, ademas del
pH, otro factor que pudo influir en el menor porcentaje de Zn facilmente soluble e
intercambiable en S-Lr es la mayor concentracion de Ca respecto a S. El Zn fue el
metal que se presentd en mayor porcentaje asociado a F1 respecto al Cu, Pb y Cd;
sin embargo, aunque los niveles fueron bajos; esto se explica por la teoria HSAB
de Pearson (1968); el agua es considerada como mas dura que los sitios
intercambiables y el Zn al ser un acido mas duro que el Cu, Pb y Cd, se asociaria
predominante a ésta.

Se ha reportado que el Cd proveniente de materiales organicos
composteados se asocia principalmente con la materia organica, incluyendo
ligandos de alto peso molecular (Kaschl et al., 2002), sin embargo, en el presente
trabajo, el Cd en el suelo v mezclas de suelo, se encontro principalmente en tres
fracciones: intercambiable (F2) , facilmente movil (F3) y reducible (F4), siendo la
F2 la mas importante, por lo que se encuentra directamente disponible para las
plantas (Scokart et al., 1983; Shrivastava y Banerjee, 2004) a través de las raices
por procesos de difusion o flujo de masa (Leita y De Nobili, 1991). Estos
resultados han sido también reportados por otros autores (Gibson y Farmer, 1986;
Ma y Rao, 1997; Illera et al., 2000; Li et al., 2001; Walter et al., 2002).

A pesar de que S-Lr y S-CLr presentan un pH cercano a la neutralidad, el
porcentaje de Cd intercambiable fue alto (>60%); esto puede ser atribuido a la
formacion de complejos Organo-metalicos después de la ionizacion de grupos
acidos débiles (Leita y De Nobili, 1991; Pardo, 1997) y/o por un alto contenido de
carbono organico soluble adicionado a través de los biosélidos (Dunnivant et al.;
1992). En el caso de S, el alto porcentaje de Cd asociado a F2 se debio
principalmente al pH; ya que a pH menor a 7 la fraccion intercambiable es la mas
significativa (Lim et al, 2001).

Para que el Cd se encuentre distribuido en todas las fracciones la

concentracion de éste debe de presentarse por arriba de los 50 mg kg™ (Ma y Rao
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1997). El contenido total de Cd en el suelo es la caracteristica mas importante que
afecta la solubilizacién del metal (Tichy et al., 1997); sin embargo, bajo las
concentraciones empleadas en el este trabajo, no se presentaron cambios en la
contenido de Cd en la F2.

Debido a que la composta presenté una fraccion HoA mayor que Lr, era de
esperarse que la asociaciéon de Cd en las fracciones mas solubles y facilmente
moviles fuera mayor en S-CLr que S-Lr; ya que al aplicar la composta al suelo los
ligandos presentan un papel importante en mantener a los metales traza en solucion
o moviles dentro del suelo, como resultado se encuentran mas facilmente
disponibles para los microorganismos y plantas (Kaschl et al., 2002). Sin embargo,
lo anterior queda compensado debido a que CLr presentd mavor concentracion de
moléculas de alto peso molecular, tal como se discutio en la seccion 9.2, asi, estas
moléculas presentan mayor capacidad para formar complejos y ligar Cd que las
moléculas de bajo peso molecular (Kaschl et al., 2002); es por ello que las
diferencias entre S-Lr y S-CLr, respecto al porcentaje de Cd asociado a las
fracciones mas disponibles no es muy grade. La complejacion del Cd en los acidos
hidrofilicos e hidrofobicos de la MO es muy baja (Guggenberger et al., 1994); sin
embargo, a pesar de que el Cd no forma complejos drgano metalicos fuertes,
parece ser que la materia organica presenta un papel importante en la especiacion
del metal en el suelo (Lamy et al., 1993; Lim et al., 2001); por lo que al extraer la
MO del suelo, se reduce la sorciéon de Cd (Lamy et al. 1993). Asimismo, se ha
reportado que la disponibilidad del Cd en suelos acondicionados con biosolidos
puede ser controlada con la adicion de arcilla fosfatada en lugar de materia
organica (Li et al., 2001).

Debido a que en los ensayos de sorcion se obtuvo una completa sorcion de
Cd las mezclas de suelo (Seccion 9.3.1 y 9.3.2), es necesario considerar para fines
practicos y futuros los procesos de desorcion. La desorcion del Cd de la F3 y
posiblemente F4, esta principalmente relacionada con el tipo y concentracion de
electrolito; por ejemplo, el KCI tiene mayor efecto en movilizar al Cd que el KNO3
a la misma concentracion, lo cual esta correlacionado con la mayor capacidad de

formar complejos del CI” en solucion en comparacion con la del NOs™ (Gao et al,,
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2003). Se ha reportado que la distribucién de los metales en las fracciones de
bitosolidos y lodos residuales municipales es similar (Illera et al., 2000); este
comportamiento fue encontrado en el presente trabajo; de manera que, al igual que
Cu, Pb y Zn, la distribucion de Cd en las diferentes fracciones del suelo
acondicionado fue similar con lodo residual y composta, siendo la similitud mas
marcada al aplicar una baja concentracién metalica.

Se ha dicho que el acondicionamiento de los suelos con lodos residuales
incrementa la concentracion de Cd intercambiable (Kabata-Pendias y Pendias,
1992); sin embargo los resultados encontrados en este trabajo indican que la
adicion de lodo residual y composta al suelo, favorecio la sorcion del metal a F3 y
F4, disminuyendo su asociacion a F1 y F2. Este comportamiento también ha sido
descrito por otros autores, los cuales mencionan que la aplicacion de biosclidos al
suelo puede redistribuir al Cd hacia la F3, la cual presenta una alta capacidad para
adsorberlo (Li et al., 2001). La mayor cantidad de MOS presentada tanto en S-Lr
(116.2 mg) y S-CLr (21.3 mg) respecto a S (7.5 mg), pudo favorecer la sorcion de
Cd hacia formas menos intercambiables debido a que cuando la fraccion organica
soluble del lodo es mezclada con el suelo, el Cd se distribuye entre las fases solida
y liquida a través de la formacion de complejos Cd-MOS que pudieron interactuar
con los constituyentes de la fase solida del suelo, formando un complejo ternario
Cd-MOS-suelo estable (Lamy et al., 1993), el cual se favorece a pHs cercanos a la
neutralidad.

Debido al pH mas bajo de S la movilidad del metal incrementd. Este
comportamiento de mayor movilidad al aumentar la acidez del suelo ha sido
reportado en la literatura (Guggenberger et al, 1994, Li et al., 2001).

Pudiera pensarse que la intercambiabilidad del Cd en el suelo acondicionado
pudiera aumentar en funcién el tiempo; sin embargo, estudios donde la materia
organica de suelos acondicionados con biosélidos a alcanzado el nivel equivalente
al del suelo control, han mostrado que los cambios en la quimica vy
fitodisponibilidad de los metales no se alteran por la descomposicion de la MO
afiadida entonces, cuando el carbono organico afiadido por los biosolidos ha

desaparecido, el suelo que recibid a los biosolidos presentara una alta capacidad de
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retener el Cd que se encuentre en solucion; por lo tanto, la fraccion inorganica
contribuye significativamente a la adsorcion del metal, y la adicion de biosolidos
incrementa la contribucién de dicha fraccion, ya que estos afiaden fases de
adsorcion inorganicas o incrementan las caracteristicas de adsorcion de la fase
inorganica presente en el suelo; estas fases probablemente incluyen a los 0xidos de
Fe, Mn, y Al, silicatos, carbonatos o fosfatos (Li et al., 2001).

Cuando el Cd es afiadido al suelo en forma de Cd (NO3),, este es adsorbido
por los constituyentes del suelo o bien precipitado, probablemente, como CdCOs y
Cd(P0O4)2; asimismo, cuando la actividad del Cd en solucion es baja el Cd se
adsorbe como CdCOj3; probablemente a través de quimiosorcion (Soon, 1981). Asi
mismo, la actividad del Cd esta fuertemente afectada por el pH; en suelos acidos,
la materia organica y los sesquidxidos controlarian en gran medida su solubilidad;
mientras que, en suelos alcalinos, la precipitacion de compuestos de Cd mantendria
el equilibrio (Kabata —Pendias y Pendias, 1992). Debido a que el pH de S-Lr y S-
CLr se encontré por arriba de 7.5, la movilidad del Cd sorbido en el suelo
disminuye; por lo que la solubilidad de CdCOs, (y posiblemente de Cd (PO4)2),
controlarian la movilidad del metal en el suelo; de igual forma el pH mas bajo de S
favorecio las formas mas moviles de Cd (F1+F2). Al aumentar el pH hacia va]ofes
mas alcalinos, las especies ionicas hidroxy monovalentes (CdOH") pueden
presentarse, las cuales no ocupan facilmente los sitios de intercambio iéniéo
(Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

A diferencia del Cu, Pb y Zn, el porcentaje de Cd intercambiable aumento
de 0.5 a 3.6% al incrementar la concentracion de Cd afiadida (de 6 a 24 mg L. Al
aumentar la adicion de Cd, la relacion Cd-intercambiable: Cd-complejardo aumenta,
sugiriendo que al aumentar la sorcion, los sitios de intercambio presentan un papel
mas importante en la sorcion del metall que los sitios complejantes (Soon, 1981).

Kabata- Pendias y Pendias (1992), reportaron que los suelos acondicionados
con lodos residuales presentan mayor contenido de Cd intercambiable debido a su
mayor CIC sin embargo, en el presente estudio este cémportamiento no se
presento, ya que el S-Lr fue el que presentd la CIC mas alta y el menor porcentaje

de Cd asociado a la F2.
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9.4.6. Conclusiones

Los resultados en el presente trabajo indican que los metales analizados
presentaron una dominancia en las fracciones mas moviles; sin embargo, la adicion de
lodo residual o composta al suelo incrementd la sorcion de los metales hacia
formas mas resistentes; sugiriendo que la biodisponibilidad de los metales
afiadidos al suelo, a través de los biosolidos y como contaminantes, no incrementa
bajo las condiciones de este estudio, pero pueden ser modificadas por las
condiciones de pH.

No se puede considerar solamente al caracter de blandeza para explicar la
afinidad de los metales, sino que es necesario considerar un conjunto de
propiedades del metal; la teoria HSAB explicaria la mayor sorcion de Cd en F2
respecto a Cu y Zn; mientras que el menor radio ionico del Cd estaria explicando
dicha afinidad respecto al Pb.

Por ultimo, se determiné que la concentracion de Cu, Pb, Zn es un factor importante

para la distribucion del metal; pero este comportamiento no es claro para el Cd.
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10. DISCUSION GENERAL

El proceso de sorcion y retencion metalica por la fase solida del suelo esta
controlada por diferentes mecanismos: adsorcion en la superficie activa del mineral vy
conétituyentes humicos (intercambio i6nico, adsorcion especifica); difusion en la
estructura primaria y secundaria de los minerales; y precipitacion (Morera et al., 2001).
Esta capacidad del suelo para ligar metales estd en funcion del pH de la solucion,
potencial redox, tipo y cantidad de suelo, presencia de aniones inorganicos complejantes
y ligandos organicos, competencia de cationes inorganicos, de la matriz inorganica y
organica del suelo, asi como de la concentracion misma de los metales pesados (Dudley
et al.,, 1991; Guggenberger et al., 1994; Atanassova y Okasaki, 1997, Morera et al.,
2001; Adhikari y Singh, 2003).

La formacion de la materia organica del suelo es un proceso reversible. La
adicion de desechos organicos, ha sido propuesta como un método para mantener los
niveles de materia organica en suelos agricolas (Boyle y Paul, 1989). Existen dos
vertientes sobre el efecto de los biosolidos en la sorcion metalica, uno es que la materia
organica (MO) derivada de los biosolidos contribuye a la adsorcion metalica (Walter et
al., 2002) a través de procesos de quimisorciéon involucrando ligados organicos tales
como hidroxilos, carboxilos y la sustitucion de grupos funcionales aromaticos
encontrados en la materia organica indigena (Urasa y Macha, 1999); sin embargo, la
lenta descomposicion de la MO podria liberar a los metales hacia formas mas solubles;
este razonamiento contrasta con la hipotesis “protectora” del lodo, la cual menciona que
los metales ligados a través de los lodos residuales se mantienen con el tiempo en
formas quimicas de baja disponibilidad, ya que las superficies que adsorbieron metales
permanecen ocluidas (Walter et al., 2002).

La adicion de lodo residual y composta, afecto tanto el contenido como la
composicion de la materia organica soluble (MOS) y acidos humicos (AH). Estos
cambios son llevados cabo a través de procesos de biodegradacion, tales como

disminucion del tamafio dando lugar a mayor superficie especifica y cambios en la
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composicion bioquimica hacia mas hemicelulosa y lignina; estos cambios pudieron
permitir un aumento en la sorcion de los metales por parte de las particulas organicas
(Illera et al., 2000; Balabane y van QOort, 2002). Este resultado podria reflejarse en la
acumulacion de metales en los AH del suelo, la cual es una fraccion reactiva a los
metales v estable (Senesi et al | 1989; Lamy et al | 1993) Asimismo, el suelo responde a
la adicion de nitrogeno a través del lodo residual o composta, con un incremento en la
mineralizacion de la MO indigena del suelo, esto hecho resulta en un cambio tanto
cuantitativo como cualitativo de ésta (Illera et al., 2000). Por lo tanto, la naturaleza de
los grupos funcionales que forman los componentes de la MO contribuven en los
mecanismos de sorcion, disponibilidad y transporte de los metales (Calace et al., 2001).
Esto quedo demostrado al encontrar correlaciones significativas entre las constantes de
las isotermas de sorcion y algunos grupos funcionales de la MOS y AH, lo que explica
la formacion de complejos organo metalicos, para el caso del Cu, y Zn. La complejacion
del Cd con la MOS es baja en comparacion con el Cu, y su comportamiento estd mas
determinado por el pH. Sin embargo, a diferencia del Cu, el Cd presenta mayor afinidad
para ligarse a los acidos hidrofobicos (Guggenberger et al., 1994).

Los altos contenidos de MOS y los valores de pH cercanos a la neutralidad en el
suelo acondicionado favorecieron la efectividad de éste para competir con la superficie
solida para la adsorcion de los metales en el suelo formando asi complejos metalicos
estables con los ligandos organicos (Antoniadis y Alloway, 2002). A valores altos de
pH, la mayor sorcién resulta de la disociacion de los grupos funcionales en la fase
organica debido a la menor competencia de los H'; por lo tanto, la sorcion metalica es
resultado de una combinacion de complejos metalicos tanto con la MOS en la fase
soluble y la MO en la fase solida; asi como, de la competencia entre los iones metalicos
(Gao et al., 1997). '

De manera general, las curvas de sorcion de Cu, Cd y Pb fueron similares, lo que
1ndica que los cationes metalicos se encuentran ligados con una fuerza casi igual
(Sukreeyapongse et al., 2002). El acondicionamiento del suelo con lodo residual o
composta mej_or(') la capacidad de sorcion de Cu, Pb, Zn y Cd; por lo tanto, y a
diferencia de lo que se reporta en la mayoria de la literatura, la adicion de lodos

residuales o composta dio lugar a una mayor retencion de los metales. Este efecto puede
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llegarse a presentar si el suelo presenta baja capacidad de amortiguamiento; asimismo,
puede disminuir los efectos dafiinos por la acidificaciéon del suelo al disminuir la
movilizacion de los metales (Csillag et al., 1998).

Era de esperarse que el acondicionamiento del suelo con lodo residual o composta
incrementara la capacidad de intercambio cationico (CIC) debido al aporte de MO, y que
a su vez esto aumentara la sorcion metalica; de hecho se ha reportado una fuerte
correlacion negativa entre la CIC y la solubilidad metalica o disponibilidad hacia las
plantas (Harter, 1983; McBride et al., 1997). Sin embargo hay que considerar que la
complejacion metalica y el intercambio catiénico pueden ocurrir en diferentes sitios de
la MO, y que la cantidad de ambos sitios aumenta en proporcion al contenido de materia
organica del suelo (McBride et al., 1997). Por lo tanto, la movilidad y desorcion de los
metales es mucho mas alta en suelos que no han sido tratados con materia organica
(Mandal et al., 2000).

Es bien conocido que los materiales organicos proveen gran numero de sitios
capaces de ligar metales, por lo que el proceso de sorcion domina en los suelos. La
sorcion metalica por materiales organicos, como AH, incrementa al aumentar el pH
(McLaren et al., 1998; Gao et al., 2003). La sorcion de los iones metalicos que se
encuentran en solucion se lleva a cabo mediante una continua reaccion lenta; por lo que
se sugiere que la biodisponibilidad de los metales afiadidos al suelo como elementos
traza de los fertilizantes a o a través de contaminantes, puede decrecer con el tiempo
(McLaren et al., 1998).

Al igual que la MO, el pH, también presenté un papel importante en la mayor
retencion metalica del suelo acondicionado (pH >7); asi, la MO controla la solubilidad y
biodisponibilidad de los metales pesados en un intervalo limitado por el pH (McBride et
al., 1997). Por lo tanto, parece probable que la MO pueda ser usada como el factor
principal para explicar las diferencias en la retencion de los metales; siendo ésta una
fuente importante para la retencion pH-dependiente (Harter, 1983). Teniendo un mayor
efecto en la sorcion de Cu y Zn (Cavallaro y McBride, 1984).

Las isotermas de sorcion presentan en su region inicial; es decir, a baja
concentracion metalica, un comportamiento lineal, siendo esto reportado cominmente

(Adhikari y Singh, 2003). Esta pendiente puede ser definida como el coeficiente de

215



SORCION DE METALES PESADOS EN SUELOS ACONDICIONADOS CON RESIDUOS ORGANICOS

distribucion Kp, el cual usualmente se emplea para caracterizar la movilidad de los
metales; valores bajos de Kp indican que la mayor parte del metal o metales presentes
en el sistema, permanecen en solucion y pueden ser transportados y absorbidos por las
plantas; por otro lado, valores altos de Kp reflejan una gran afinidad de los componentes
solidos del suelo por los metales (Morera et al., 2001).

Bajo el sistema de competencia simple (monometalico), el suelo sin acondicionar
presenté la menor capacidad de sorciéon metalica debido a su menor contenido de
materia organica, nitréogeno, fraccion hidrofobica acida y bajo pH, ya que a menor pH se
incrementa la competencia de los iones H" con los metales (Cavallaro y McBride, 1978
Adhikar1 y Singh, 2003). Este comportamiento de menor capacidad de sorcion por parte
del suelo sin acondicionar también se presentd bajo todos los sistemas de competencia
bimetalica, ya que el efecto inhibitorio de los cationes en la sorcion de Cd, Cu, Pb o Zn
es mayor a menores pHs.

La afinidad de sorcidon de los metales en la superficie de la fase solida es muy
diferente entre metales, lo cual se refleja en la maxima sorcidn y competencia entre
iones (Gao et al., 1997). En el sistema Cs (competencia bimetalica), la sorcion de Cu y
Pb no fue modificada significativamente por la adicion de Cd y Zn (ademas del Cu para
el caso del Pb), excepto en el suelo (muestra con menor pH y porcentaje de MO), en la
que la concentracion de Pb sorbida fue mayor. La presencia de Cu, Pb y Cd incremento
la sorcion de Zn y Cd en todas las muestras; asimismo, la presencia de Cu, Zn y Cd
aumento la sorcion de Pb en el suelo sin acondicionar.

El comportamiento de sorciéon de los metales bajo competencia bimetalica fue
explicado en base a algunas propiedades del metal como, potencial i6nico (Cu y Cd),
primera constante de hidrolisis (Cu y Pb), blandeza (Pb), principalmente. El
comportamiento de sorcion metalica que no es explicado por los valores de
electronegatividad, puede ser explicado con base en otras propiedades quimicas, como
el valor momento magnético, clasificacion cinética, energia de estabilizacion el campo
de cristalizacion y la cinética de sustitucion. La clasificacion cinética de complejos
octaédricos de diversos iones metilicos, por ejemplo d” Cu®* y d'°, Zn®" son
considerados como mas habiles, mientras que, los d* Mn?" y d° Fe (bajo spin) son

considerados como relativamente inertes; asimismo la energia de estabilizacién del
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campo de cristalino presenta valores mas bajos para el Zn y Cu; asi entonces la sorcion
de Zn es mas fuerte en presencia de Fe que en presencia de Mn y Cu (Krishnasamy y
Krishnamoorthy, 1991). El Cd y Pb son al igual que el Zn, d'® (Huheey, 1981).

De acuerdo con la especie metalica y las condiciones ambientales como, pH y la
concentracion del ligando, es la distribucion de los metales en las diferentes fracciones
del suelo. La estabilidad de los complejos metalicos estid, como ya se menciono,
fuertemente influenciada por el pH de la solucion, debido a las reacciones de los
ligandos con los protones y de los cationes metalicos con grupos hidroxilo. La
solubilidad del metal generalmente incrementa al disminuir el pH, a excepcion de los
metales presentes como oxianiones o especies anfotéricas. Las propiedades de la
solucién del suelo pueden cambiar con el tiempo después de la aplicacion de lodos
residuales; por lo que Ia solubilidad de los metales también es dependiente del tiempo
(Vulkan et al., 2002). Cuando el pH es alto, los metales se hidrolizan y se presentan
como MOH™ en la solucién, y estas formas son mas facilmente sorbidas por algunos
oxidos (Gao et al., 2003).

Hay evidencias de que la adicion de MO al suelo a través de lodos residuales y
composta favorece la disponibilidad de los metales pesados (Kabata-Pendias y Pendias,
1992; Illera et al., 2000, Walter et al., 2002). Sin embargo, a pesar de se incrementoé la
concentracion de MOS del suelo a través de la adicion de los lodos residuales y
composta, su transferencia a la fraccion soluble e intercambiable fue baja, por lo que la
disponibilidad de los metales no incrementd respecto al suelo sin acondicionar. La
adicion de lodos residuales al suelo libera ligandos potenciales de manera continua
durante un periodo largo. Dichos ligandos son capaces de asociarse a grandes cantidades
de metales (Vulkan et al, 2002). Recientemente se ha demostrado que el
acondicionamiento de suelos contaminados a través de acidos organicos, reduce la
biodisponiblidad de los metales (Gao et al., 2003); esto puede explicarse por diversas
razones, una de las cuales menciona que si la concentracion de los ligandos organicos es
baja, el proceso de sorcion metalica no es inhibido (Gao et al.,.2003), o bien si los
ligandos organicos son adsorbidos en la superficie del suelo la sorcion metalica se lleva
a cabo por la complejacion del metal al ligando-adsorbido-superficie (Illera et al.,

2000). Ademas es importante considerar otros factores como son el pH y la condicién
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electrolitica (Gao et al., 2003). Recientemente se ha reportado que la MO asociada a los
biosolidos es responsable de la disminucion, que se ha observado, en la
fitodisponibilidad de los metales, y conforme el material organico se descompone, esto
puede deberse a la formacion de complejos organo-metalicos estables aun a pHs acidos
o bien a la disminucion de la movilidad del carbono organico (importante como ligando
para los metales), en las capas humicas a pH acido. Esta disminucion se atribuye
principalmente a que se reduce la disponibilidad de los acidos hidrofobicos menos
polares, los cuales son mas susceptibles a la contraccion regulada por los H y a la
precipitacion que los acidos hidrofilicos mas polares (Guggenberger et al., 1994). Por
otro lado, la complejacion y la adsorcion especifica 6rgano-metalica tanto de la fase
soluble como solida pudieron ser un mecanismo importante para disminuir la movilidad
y disponibilidad de los metales cuando los biosélidos fueron aplicados al suelo, siendo
probablemente los 6xidos amorfos los mas importantes debido a que presentan una
mayor superficie especifica que los Oxidos cristalinos, y por lo tanto ofrecen una gran
posibilidad para la adsorcion de los cationes metalicos en la superficie (lllera et al.,
2000).

Para conocer el factor de movilidad (MF) de los metales, se calculo el indice
relativo de movilidad del metal a través de la siguiente ecuacion:

MF = [(F1+F2+F3) / (F1+F2+F3+F4+5+F6)] * 100 (10.1)

Considerando que algunas formas metalicas extraidas (F3) son relativamente
menos moviles (ligadas mas fuertemente a los componentes del suelo que aquellas
extraidas en Fly F2), el indice descrito en la ecuacion 10.1 describe la movilidad
potencial.

La movilidad potencial fue muy alta para todas las muestras y todos los metales
en estudio; siendo el suelo el que mostro el factor de movilidad mas alto; por lo que el
acondicionamiento con los residuos organicos disminuyd la movilidad potencial de los
metales. Asimismo, el suelo acondicionado con composta mostrd valores mas altos que
el acondicionado con lodo residual (Tabla 24). La mayor disponibilidad de los metales
en el suelo pudo deberse a su menor pH y contenido de materia organica (Elliot y Linn,

1987).
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El cadmio y zinc son muy moviles (Tabla 23), y pueden moverse con la materia
organica (Skocart et al., 1983); mientras que el Cu y Pb tienden a quedarse en formas
menos intercambiables (Tabla 23). El incremento de la movilidad en la secuencia Cu <
Pb < Zn < Cd esta de acuerdo con los datos obtenidos en la literatura por la adicion de
lodos residuales o sales metalicas en forma de nitratos (Scokart et al., 1983; Tack y

Verloo, 1993, Atanassova y Okasaki, 1997; Csillag et al., 1998; Breslin, 1999).

Tabla 23. Factor de movilidad de metales pesados en suelo y suelo acondicionado con
lodo residual o composta bajo una concentracion alta y baja de metal afadido.

Cu Pb Zn Cd
100 24 300 73 300 73 24 6
mg L'
S 80 66 67 85 96 93 99 100
S-Lr 69 41 53 60 89 80 93 93
S-CLr 71 44 64 63 87 96 94 94

S. suelo: S-Lr, suelo-lodo residual; S-CLr, suelo-composta.

La mayoria de los metales fueron extraidos de las fracciones mas moviles,
soluble, intercambiable y/o facilmente movil, comprendiendo un intervalo entre el
41.1% y 100%; siendo la suma total de los metales asociados a las fracciones menos
moéviles (reducible, oxidable y residual) mayor al 1.4 % y menor al 58.9%. Por lo tanto,
el numero de sitios activos responsables de la retencion de las fracciones méas moviles
debe ser mayor que el numero de sitios de alta energia in las fracciones mas resistentes
(Morera et al., 2001).

Hay tres principales procesos que controlan la disponibilidad de los metales en el
suelo: i. remocion de los metales de la solucion del suelo por su sorcion en las particulas
del suelo, 11. liberacion de los metales de las particulas del suelo hacia la solucion del
suelo (desorcion), y iii. precipitacion-disolucion de los metales como fase independiente
en la matriz del suelo. En suelos contaminados la desorcion es un proceso importante
que controla la biodisponibilidad de los contaminantes y estas reacciones son mas lentas
que las de sorcion; esto se debe probablemente a que el sorbato presenta una
transformacion de une estado a otro; por ejemplo, una conversion de una especia
adsorbida a una superficie precipitada; ademas de las reacciones de desorcion requieren

de una gran energia de activacion (Strawn y Sparks, 2000).
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La particion quimica tiende a ser diferente segun el tipo y concentracion del
metal (Shrivastava y Banerjee, 2004). Los datos obtenidos en el fraccionamiento
quimico en este trabajo mostro el siguiente patron de distribucion:

Cu (100 mg L"’): acida soluble > reducible > residual > intercambiable > oxidable > soluble
Cu (100 mg L'l): acida soluble > reducible > residual > intercambiable > oxidable > soluble
Cu (25 mg L'l): acida soluble > residual > reducible > oxidable > intercambiable

Pb (300 mg "'y 4cida soluble > reducible > intercambiable > oxidable > soluble

Pb (73 mg L'y acida soluble > reducible > intercambiable > oxidable

Zn 300 mg L' intercambiable > acida soluble > reducible > soluble > oxidable

Zn (73 mg L y: acida soluble = intercambiable > reducible > oxidable > soluble

Cd (24 mg L'y intercambiable > acida soluble > reducible > soluble

Cd ¢ me ') intercambiable > acida soluble > reducible > soluble

Se ha dicho que los 0xidos tienen mayor influencia en la sorcion de Zn que la del
Cu (Cavallaro y McBride, 1984); sin embargo, en el presente trabajo el comportamiento
fue lo contrario.

Debido a que el suelo y mezclas de suelo presentaron una alta capacidad de
sorcion de Cd (de manera que la concentracion anadida fue la sorbida), es necesario
monitorear las subsiguientes aplicaciones de residuos organicos, ya que se puede
presentar una desorcion del Cd en funcidn del tipo y concentracion de acidos organicos
adicionados (por ejemplo altas concentraciones citrato (> 2 mmol L™') o tartrato (> 15
mmol L)), y por lo tanto causar toxicidad en las plantas y animales. Cuando la
concentracion de los ligandos organicos es baja, el comportamiento de desorcion de los
metales puede ser predominantemente determinado por el ion K' favoreciendo la
desorcion de los metales por intercambio idnico (Gao et al., 2003), lo que podria
suceder con el suelo y mezclas de suelo estudiadas en el presente trabajo, debido a las
correlaciones negativas entre la concentracion del K* y los pardmetros de sorcion de Pb
y Zn.

El porcentaje de metales asociado a las diferentes fracciones varia. Esta
variabilidad es resultado de las propiedades del metal y a la competencia entre los sitios
de adsorcion y la capacidad complejante del suelo y mezclas de suelo, tal y como se

reporta en la literatura (Chen et al., 1996). Asimismo, la distribucion de los metales en
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solucion esta en funcion de la concentracion de los mismos; asi como, de la competencia
cationica (incluyendo protones, lo que se refleja con el pH) y los ligandos potenciales

(Vulkan et al., 2002).
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11. CONCLUSIONES

L.a sorcion de los metales se lleva a cabo en sitios de adsorcion especificos; por
lo que la movilidad y biodisponibilidad de éstos fue menor en el suelo acondictonado
con lodo residual o composta que en el suelo sin acondicionar. Esta mayor capacidad de
sorcion y la baja disponibilidad metalica se observo a través de empleo de las técnicas
de sorcion en equilibrio y fraccionamiento quimico; sin embargo, en este tipo de
estudios es necesario considerar dos aspectos: i. es poco probable que la concentracion
total de los elementos se muevan hacia la solucion porque hay ciertas formas del
elemento las cuales nunca se encontraran disponibles y ii. es probable que los elementos
sean liberados a una tasa decreciente con el tiempo o como pequenos “pulsos” de
concentracion por efecto del agua.

La materia organica de los lodos residuales o composta de lodos residuales
introdujo al suelo nuevos sitios de union para los metales, por lo que incremento la
capacidad de sorcion del suelo. La formacion de complejos érgano metalicos es el
mecanismo complejante principal en la adsorcidon de los cationes metalicos. Asimismo,
los valores mas altos de pH en el suelo acondicionado y la presencia de sustancias
organicas tanto de alto como bajo peso molecular (adicionadas a través de los
biosolidos), influyeron en la capacidad de sorcion del suelo. Por lo tanto, se sugiere que
la adicion de lodo residual o composta incrementé la capacidad de sorcion metalica por
efecto del aumento del pH y por la creacion de nuevos sitios de sorcion debido a la
presencia de ciertos grupos funcionales.

El analisis de las isotermas de sorcion fue una técnica util para estudiar la
retencion de los metales en el suelo; asimismo, proporciond informécién acerca de la
capacidad de retencion del suelo con y sin acondicionamiento de materia organica y la
fuerza con la cual el sorbato fue retenido en el sustrato.

El acondicionamiento del suelo con lodos residuales y composta, ademas de
incrementar los niveles de Cu, Cd, Pb y Zn, modifico la distribucion de los metales en

las diferentes fracciones del suelo, principalmente hacia formas mas resistentes.
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En contraste de lo que se reporta en la literatura, la adicion de materia organica
soluble al suelo, a través del lodo residual o composta, no favorecio la formacion de
complejos metalicos solubles. Por lo tanto, se sugiere que la materia organica aplicada a
través de los biosolidos presenta un papel importante en la sorcion, movilidad y
distribucion de los metales. Asimismo, y debido a las diferencias en la calidad de la
materia organica de los biosdlidos aplicados, la especiacion quimica de los metales
pesados en el suelo difiere en cierto grado segun el biosolido adicionado.

Con lo que respecta a la disponibilidad de los metales, se observo que el
porcentaje de Cd y Zn en la fase liquida e intercambiable fue mayor que el Pb y Cu, los
cuales son menos moviles.

La concentracion de Pb y Cu en solucion es afectada en menor grado por el pH,
siendo la materia organica el factor mas importante, caso contrario se presentd con el Zn

y Cd.
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13. ANEXOS

Ancxe 1. Concentracion de Cu inicial, en equilibrio y sorbida en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual y
suelo-composta en un sistema metalico simple.

Ci S Lr CLr S-Lr S-CLr
! Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m
2 0.0 0.1+0.0 0.0 0.1+00 0.0 0.1+0.0 0.3 0.1+00 0.3 0.1+0.0
4 0.0 0.2+00 0.0 0.2+00 0.0 0.2+00 0.6 02+00 03 02+00
7 0.0 04+00 0.0 04+00 0.0 04+0.0 0.9 04+00 0.5 04+00
13 0.0 0.8+0.0 0.0 08+00 0.0 0.8+0.0 1.3 0.7+00 0.8 0.7+0.0
25 09 14+00 34 1.3+0.0 0.0 1.5+0.0 2.0 14+00 1.1 1.4+00
50 6.0 26+00 7.1 26+00 1.5 29+00 3.2 28+0.0 1.8 29+0.0
100 207 48 +0.1 16.7 50+0.0 2.8 58+0.0 55 57+00 3.4 58+00
125 31.9 56+02 19.9 63+00 36 73+00 6.8 7.1+00 5.1 7.2+0.1
200 117.2 50+0.1 26.1 104+ 00 82 11.5+00 343 99+0.1 7.1 11.6+0.1
400 2097 4 6.2+02 575 206+ 0.1 62.1 203+0.0 76.7 19.4+04 68.9 19.9+0.2

S, suelo; Lr, lodo residual;, CLr. composta: S-Lr, suelo-lodo residual: S-CLr, suelo-composta; Ci, Concentracion inicial (g L"); Ce, Concentracién en equilibrio
(mg L") x/m, concentracion sorbida (mg g"). Promedio + desviacion estdndar; n = 2.
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Anexo 2. Concentracion de Pb inicial, en equilibrio y sorbida en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual y
suelo-composta en un sistema metélico simple.

Ci S Lr CLr S-Lr S-CLr
Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m

5 0.0 03+00 0.0 03+0.0 0.0 03+00 0.0 0.3+0.0 0.0 03+00
10 0.0 06+00 0.0 06+00 0.0 06+00 0.0 06+0.0 0.0 0.6+00
20 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+00 0.0 1.2+00 0.0 1.2+00 0.0 1.2+00
40 0.0 24+00 0.0 24+00 0.0 24+00 0.0 24+0.0 0.0 24+00
75 0.0 45+00 0.0 45+00 0.0 45+00 0.0 45+00 0.0 45+00
150 0.0 90+00 0.0 9.0+00 0.0 9.0+0.0 0.0 9.0+0.0 0.0 9.0+00
300 743 13.5+0.1 0.0 180+0.0 0.0 [8.0+ 0.0 0.0 18.04 0.0 0.0 8.0+ 0.0
400 193 4 124+05 0.0 240+ 0.0 0.0 24.0+00 0.0 24.0+ 0.0 0.0 24.0+00
600 3234 166 +0.] 0.0 36.0+0.0 0.0 36.0+0.0 0.0 36.0+0.0 41.2 335+05
1200 916.6 17.0+0.0 0.0 720+ 0.0 0.0 720+ 0.0 82.0 695+0.0 446.7 452+ 0.0

S, suelo; Lr, lodo residual; CLr, composta; S-Lr, suelo-lodo residual; S-CLr, suclo-composta: Ci, Concentracién inicial (mg L™); Ce, Concentracién en equilibrio
(mg L™); x/m, concentracion sorbida (mg g'*). Promedio + desviacién estandar: n = 2.
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Anexo 3. Concentracion de Zn inicial, en equilibrio y sorbida en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual y

suelo-composta en un sistema metalico simple.

Gi S Lr CLr S-Lr S-CLr
Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m

5 0.0 03+00 0.0 03+00 0.0 03+00 0.0 03+00 0.0 03+0.0
10 0.0 06+0.0 0.0 0.6 +0.0 0.0 0.6+0.0 0.0 0.6+00 0.0 06+00
20 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+00
40 - 8.5 1.9+0.0 0.0 24+00 0.0 24+00 0.0 24+0.0 0.0 24+00
75 43 4 20+03 2.8 43+00 45 42+00 59 41+0.1 8.2 40+0.1
150 89.3 3.6+0.1 16.8 8.0+0.1 346 69+0.2 38.4 6.7+04 43.0 64+0.1
300 220.5 48+03 38.7 157+0.1 500 145+0.1 123.0 106 +0.3 131.1 10,1 +02
400 305.5 57+02 98.0 18.1+0.1 1420 155+03 191.0 125+06 213.5 11.2+05
600 502.5 59406 2370 21.8+0.1 3185 169+03 336.0 158+02 405.0 11.7+0.3
1200 1100.0 6.0+0.5 816.0 23.0+0.3 8040 184+0.7 917.5 170+0.2 995.5 123+06

S, snelo; Lr, lodo residual; CLr, composta; S-Lr, suelo-lodo residual. S-CLr, suelo-composta, Ci, Concentracidn inicial (mg L) Ce. Concentracién en equilibrio
(mg L™); x/m, concentracion sorbida (mg g'). Promedio + desviacion estindar, n = 2.
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Anexo 4. Concentracion de Cd inicial, en equilibrio y sorbida en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual y
suelo-composta en un sistema metalico simple.

Gi S Lr CLr S-Lr S-CLr
Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m
0.5 0.00 0.03+0.00 0.00 0.03 0.00 0.03+0.00 0.00 0.03+0.00 0.00 0.03+0.00
] 0.00 0.06 + 0.00 0.00 0.06 0.00 0.06 + 0.00 0.00 0.06 +0.00 0.00 0.06 + 0.00
1.5 0.00 0.09+0.00 0.00 0.09 0.00 0.09 + 0.00 0.00 0.09+0.00 0.00 0.09+ 0.00
3 0.00 0.18 + 0.00 0.00 0.18 0.00 0.18+0.00 0.00 0.18 + 0.00 0.00 0.18+0.00
6 0.00 0.36 + 0.00 0.00 0.36 0.00 0.36 + 0.00 0.00 036+ 0.00 0.00 0.36 + 0.00
8 0.00 0.48 +0.00 0.00 0.48 0.00 0.48 +0.00 0.00 0.48+0.00 0.00 0.48 + 0.00
12 0.00 0.72 +0.00 0.00 0.72 0.00 0.72+0.00 0.00 0.72+ 0.00 0.00 0.72+0.00
24 10.02 084 +0.02 0.00 1.44 0.00 1.44 +0.00 0.00 1.44 + 0.00 0.00 1.44 + 0.00

S, suelo; Lr, lodo residual; CLr. composta; S-Lr, suelo-lodo residual; S-CLr, suelo-composta; Ci, Concentracién inicial (mg L™); Ce, Concentracién en equilibrio
(mg L), x/m, concentracién sorbida (mg g). Proinedio + desviacién estandar, n = 2.
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Anexo 5. Concentraciéon de Cu inicial, en equilibrio y sorbida en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual y
suelo-composta en un sistema de competencia.

Ci S Lr CLr S-Lr S-CLr
Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m
Cu Cd
2 1 0.0 0.12+0.0 0.00 0.124+ 0.0 0.00 0.12+0.0 0.00 0.12+ 0.0 0.00 0.12+0.0
4 1.5 0.0 024+00 0.00 0.24+0.0 0.00 024+00 0.00 024+0.0 000 024+0.0
7 3 0.0 042+0.0 0.00 042+0.0 0.00 042+00 0.32 0.39+ 0.0 000 042+0.0
13 6 0.0 078+ 0.0 0.94 0.72+0.0 0.00 0.78+0.0 091 0.73+ 0.0 000 078+00
25 8 0.0 1.50+0.0 1.83 1.39+ 0.0 0.00 130+ 0.0 1.35 1.42 +0.0 0.54 1.47 + 0.0
50 12 1.3 2.92+00 3.87 2.77+ 0.0 072 296+0.0 2.29 286+ 0.0 1.00 2.94 + 0.0
100 24 5.9 5.65+0.0 7.86 5.53+0.0 [.02  594+0.0 393 576 + 0.0 1 .64 590+0.0
Cu Pb
2 5 0.0 0.1+0.0 0.0 0.1 +0.0 0.0 0.1+00 0.0 0.1+0.0 0.0 0.1+0.0
4 10 0.0 02+0.0 0.0 0.2+00 0.0 0.2+0.0 0.0 0.2+00 0.0 02+0.0
7 20 0.0 04+0.0 04 04+00 0.0 04+0.0 0.5 0.4+00 0.0 04+00
13 40 0.0 08+00 0.8 0.7+0.0 0.0 0.8+00 0.8 0.7+0.0 0.0 0.8+00
25 75 0.9 14+0.0 .8 1.4+0.0 0.0 1.5+0.0 1.3 1.4+0.0 0.5 15+0.0
50 150 33 2.8+00 35 2.8+0.0 0.6 3.0+00 2.0 29400 0.8 30+00
100 300 22.2 47+0.] 7.6 55+00 1.4 59+00 35 58+00 253 58+0.0
Cu Zn
2 5 0.0 0.1 +0.0 0.0 0.1+0.0 0.0 0.1 +00 0.0 0.1+00 0.0 0.1+00
4 10 0.0 0.2+00 0.0 02+0.0 0.0 02+00 0.0 02+00 00 02+0.0
7 20 0.0 04+00 0.0 04+00 0.0 04+00 0.4 04+00 0.0 04+00
13 40 0.0 08+00 0.7 0.7+0.0 0.0 0.8+0.0 0.6 0.7+0.0 0.0 08+00
25 75 0.0 1.5+0.0 1.5 1.4+00 0.0 1.5+00 1.1 1.4+00 0.5 15+0.0
50 150 36 2.8+00 34 2.8+0.0 0.8 30+00 [.9 29+00 I.1 29+00
100 300 154 51+0.1 7.5 55+0.0 14 59400 44 5.7+0.0 3.0 58+0.0

S, suelo; Lr, lodo residual; CLr, composta: S-Lr. suelo-lodo residual; S-CLr. suclo-com’posla; Ci. Concentracion -ﬁc'i:{l_(mg L7"): Ce. Concentracion en equilibrio
(mg L™); x/m, concentracion sorbida (ing g"). Promedio + desviacién estandar, n = 2.
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Anexo 6. Concentracion de Pb inicial, en equilibrio y sorbida en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual y
suelo-composta en un sistema de competencia.

Ci S Lr CLr S-Lr S-CLr
l Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m

Pb  Cu
5 2 0.0 03+00 0.0 03+0.0 0.0 0.3£00 0.0 03+0.0 0.0 03+00
10 4 0.0 06+0.0 0.0 06+0.0 0.0 0.6+0.0 0.0 06+0.0 0.0 06+00
20 7 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+00 0.0 1.2+00 0.0 1.2+0.0
40 13 0.0 24400 0.0 24+0.0 0.0 24+00 0.0 24100 0.0 24400
75 23 0.0 45+0.0 0.0 45+0.0 0.0 45+00 0.0 45100 0.0 45400
150 50 0.0 9.0+0.0 0.0 9.0+0.0 0.0 9.0+0.0 0.0 9.0+00 0.0 9.0+0.0
300 100 303 162+00 0.0 18.0+0.0 0.0 180+0.0 0.0 18.0+0.0 0.0 18.0+00

Pb  Zn
5 5 0.0 03+00 0.0 03400 0.0 03+00 0.0 03+0.0 0.0 03+0.0
10 10 0.0 06+0.0 0.0 0.6+0.0 0.0 0.6+0.0 0.0 0.6+0.0 0.0 0.6+0.0
20 20 0.0 1.2+00 0.0 1.2+00 0.0 12400 0.0 12400 0.0 1.2+0.0
40 40 0.0 24400 0.0 24400 0.0 24+0.0 0.0 24+00 0.0 24+00
75 75 0.0 45+00 0.0 45+00 0.0 45+00 0.0 45400 0.0 45+0.0
150 150 0.0 90+00 0.0 9.0+00 0.0 9.0+00 0.0 9.0+00 0.0 9.0+0.0
300 300 250 165+0.2 0.0 8.0 +0.0 0.0 180+£0.0 0.0 18.0+0.0 0.0 18.0+0.0

Pb Cd
5 ! 0.0 03+00 0.0 03+00 0.0 03+0.0 0.0 03+00 0.0 03+00
10 1.3 0.0 0.6+0.0 0.0 06+00 0.0 0.6+00 0.0 0.6+00 0.0 0.6+00
20 3 0.0 1.2+0.0 0.0 1.24+00 0.0 1.2+0.0 0.0 [.2+0.0 0.0 1.2+0.0
40 6 0.0 24+0.0 0.0 24+00 0.0 24+0.0 0.0 24400 0.0 24400
75 8 0.0 45+00 0.0 45+00 0.0 45+0.0 0.0 45100 0.0 45+0.0
150 12 0.0 90+00 0.0 9.0+0.0 0.0 9.0+0.0 12.1 83+0.0 0.0 9.0+0.0
300 24 7.2 176 + 0.0 0.0 18.0+0.0 0.0 18.0+0.0 248 16.5+0.0 0.0 18.0+00

S, suelo; Lr, lodo residual; CLr. composta; S-Lr, suelo-lodo residual; S-CLr, suelo-composta; Ci, Concentracién inicial (mg L™); Ce, Concentracién en equilibrio
(mg L) x/m. concentracion sorbida (mg g). Promedio + desviacion estandar, n = 2.
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Anexo 7. Concentracion de Zn inicial, en equilibrio y sorbida en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual y
suelo-composta en un sistema de competencia.

Ci S Lr CLr S-Lr S-CLr
' Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m

Zn Cu
5 2 0.0 03+00 0.0 0.3+0.0 0.0 03+00 0.0 03+00 0.0 0.3+0.0
10 4 0.0 06+0.0 0.0 0.6 +0.0 0.0 06+0.0 0.0 0.6+0.0 0.0 0.6+0.0
20 7 1.9 1.1+00 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+0.0
40 13 3.5 22+00 0.0 24+00 0.0 24+00 0.0 24+00 0.0 24+00
75 25 9.3 39+0.0 0.0 45+00 1.8 44+00 2.0 44+0.0 4.1 43+0.0
150 50 40.6 6.6+0.1 2.4 89+00 4.0 88+0.0 7.2 8.6 +0.0 143 81+0.0
300 100 110.6 [1.4+04 6.5 [7.6 +0.1 253 165+0.1 50.6 150+09 70.7 13.8+0.3

Zn Pb
3 5 0.0 03+0.0 0.0 0.3+0.0 0.0 0.3+00 0.0 0.3+0.0 0.0 0.0+0.0
10 10 0.0 0.6 +00 0.0 06+0.0 0.0 0.6 +0.0 0.0 06+0.0 0.0 0.1+0.0
20 20 1.7 1.1+0.0 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+00 0.0 1.2+00 0.0 0.1+00
40 40 4.4 2.1+0.0 0.0 24400 0.0 24+00 00 24+00 0.0 03+0.0
75 75 12.7 3.7+0.1 0.0 45+00 1.5 44+00 2.1 44+0.0 1.1 43400
130 130 40.6 6.6 +0.1 2.0 89+00 35 8.8 +0.0 6.8 86+0.0 5.1 83+0.2
300 300 110.6 11.4+04 6.0 17.6+0.0 13.7 17.2+0.1 53.0 14.8 +0.0 35.0 13.7+0.1

Zn Cd
3 1 0.0 0.3+0.0 0.0 03+00 0.0 0.3+00 0.0 03+00 0.0 03+00
10 1.5 0.0 06+00 0.0 06+00 0.0 06+0.0 0.0 06+00 0.0 0.6+0.0
20 3 0.0 1.2+00 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+0.0 0.0 1.2+00 0.0 1.2+0.0
40 6 2.9 22+0.0 0.0 24+00 0.0 24+00 0.0 24+0.0 0.0 24+00
75 8 8.5 4.0+00 0.0 45400 1.3 44+0.0 1.4 44+0.0 2.3 44+0.0
150 12 30.4 72+02 1.7 8.9+0.0 3.6 8.8+0.0 2.6 88+0.0 10.1 84+00
300 24 80.5 [32+0.2 38 17.8 +0.0 11.8 17.3+0.0 38.3 137+13 46.5 152+05

S. suelo; Lr. lodo residual: CLr. composta: S-Lr. suelo-lodo residual; S-CLr, suelo-composta; Ci, Concentracién inicial (mg LT); Ce, Concentracién en equilibrio
(mg L™): x/m, concentracién sorbida (mg g"). Promedio + desviacion estandar; n = 2.

241



SORCION DE METALES PESADOS EN SUELOS ACONDICIONADOS CON RESIDUOS ORGANICOS

Anexo 8. Concentracién de Cd inicial, en equilibrio y sorbida en suelo, lodo residual, composta, suelo-lodo residual y
suelo-composta en un sistema de competencia.

Ci S Lr CLr S-Lr S-CLr
Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m Ce x/m
Cd Cu
1 2 0.00 0.06 + 0.00 0.00 0.06 + 0.00 0.00 0.06 +0.00 0.00 0.06 +0.00 0.00 0.06+ 0.00
1.5 4 0.00 0.09 + 0.00 0.00 0.09 + 0.00 0.00 0.09 +0.00 0.00 0.09+0.00 0.00 0.09+0.00
3 7 0.00 0.18 + 0.00 0.00 0.18 + 0.00 0.00 0.18 +0.00 0.00 0.18+0.00 0.00 0.18+0.00
6 13 0.00 0.36 +0.00 0.00 0.36 + 0.00 0.00 0.36 + 0.00 0.00 0.36+0.00 0.00 0.36+0.00
8 25 052 0.45 + 0.00 0.00 0.48 + 0.00 0.00 0.48 +0.00 0.00 0.48+0.00 0.00 048+0.00
12 50 3.01 0.54 + 0.00 0.00 0.72 4+ 0.00 0.00 0.72 +0.00 0.00 0.72+0.00 0.00 0.72+0.00
24 100 5.36 1.12 +0.01 0.00 1.44 + 0.00 0.00 1.44 +0.00 0.00 1.44+0.00 0.00 .44 4+ 0.00
Cd Pb
I 5 0.00 0.06 + 0.00 0.00 0.06 + 0.00 0.00 0.06 + 0.00 0.00 0.06+0.00 0.00 0.06+0.00
1.5 10 0.00 0.09 + 0.00 0.00 0.09 + 0.00 0.00 0.09 +0.00 0.00 0.09+0.00 0.00 0.09+0.00
3 20 0.00 0.18 + 0.00 0.00 0.18 + 0.00 0.00 0.18 +0.00 0.00 0.18+0.00 0.00 0.18 + 0.00
6 40 0.00 0.3"6i0.00 0.00 (0.36 + 0.00 0.00 0.36 + 0.00 0.00 0.36+0.00 0.00 0.36+0.00
8 75 0.00 0.48 + 0.00 0.00 0.48 + 0.00 0.00 0.48 +0.00 0.00 0.48+0.00 0.00 048+ 0.00
12 150 1.86  0.61+0.00 0.00 072+ 0.00 0.00 0.72 1 0.00 000 0.72+0.00 0.00 072+ 0.00
24 300 542 1.12+0.02 0.00 [.44 + 0.00 0.00 .44 + 0.00 0.00 1.44+000 0.00 .44 + 0.00
Cd Zn
I 5 0.00 0.06 + 0.00 0.00 0.06 + 0.00 0.00 0.06 + 0.00 0.00 0.06+0.00 0.00 0.06 + 0.00
1.5 10 0.00 0.09 + 0.00 0.00 0.09 + 0.00 0.00 0.09 + 0.00 0.00 0.09+0.00 0.00 0.09+0.00
3 20 0.00 0.18+0.00 0.00 0.18 + 0.00 0.00 0.18 + 0.00 0.00 0.18+0.00 0.00 0.18+0.00
6 40 0.00 0.36 + 0.00 0.00 0.36 + 0.00 0.00 0.36 + 0.00 0.00 0.36+0.00 0.00 0.36 + 0.00
8 75 0.62 0.44 + 0.00 0.00 0.48 +0.00 0.00 0.48 +0.00 0.00 048+ 0.00 0.00 048+ 0.00
12 150 2.46 0.57 +0.00 0.00 0.72 + 0.00 0.00 0.72 + 0.00 0.00 0.72+0.00 000 072+0.00
24 300 5.11 1.13+0.05 0.42 1.41+0.00 0.58 1.41+0.00 058 1.41+0.00 0.58 1.41+0.00

- S, suelo; Lr, lodo residual, CLr. composta; S-Lr, suelo-lodo residual: S-CLr, suelo-composta; Ci. Concentracion inicial (mg?): Ce. Concentracion en equilibrio
(mg L™); x/m, concentracion sorbida (mg g'). Promedio + desviacién estandar: n = 2,
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Anexo 9. Concentracion de Cd, Cu, Pb y Zn en las diferentes fracciones del suelo, suelo-lodo residual y suelo-composta, al adicionar
una concentracion metalica baja.

Fracciones
Metal ~ Muestra F1 F2 3 ¥4 F5 F6
Cd S 1.10+0.21 39.92 +0.05 3.93+05] n.c n.c nd
S-Lr n.c 4230+ 2.38 19.99 + 0.24 503+0.14 n.c n.d
S-CLr nc 44.62 +1.04 17.66 + 0.44 4.05+0.06 nc nd
Cu S n.c 28 86 + 8.80 187.53+2.72 37.27+0.23 9.87+029 62.84 +25.74
S-Lr n.c n.c 129.50 + 0.23 60.88 + 0.36 28.08 +2.47 96.24 + 10.47
S-CLr n.c n.c 142.29 + 2.69 66.75+0.81 3192 +0.16 83.64+ 9.05
Pb S 16.63 + 2.73 52549 + 3485 64932 +59.74 204.19+ 6.19 8.49 +0.02 n.c
S-Lr 13.25+3.03 70.79 + 8.55 499.96 + 47.18 363.03 + 10.89 1897 +3.48 nc
S-CLr n.c 4783+ 543 580.52+10.41 34423 +20.22 2421+ 0381 n.c
Zn S 32.16 +5.32 44823+ 295 114.33 + 30.66 35,12+ 4.33 11.57+ 1.65 nd
S-Lr 11.17 + 1.05 403.19+ 26.36 629.29+110.87 236.54 + 2432 23.91 +10.09 n.d
S-CLr 598 +2.26 372.55+193.46 632.49+ 9730 19.60 + 147 2413+ 1.22 n.d

Promedio + desviacion estandar; n.c, no cuantificable, n.d, no detectable.

Concentracion metalica adicionada: Cd, 6 mg L™: Cu, 24 mgL™"; Pb, 73 mg L"'; Zn, 73 mg L.
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Anexo 10. Concentracion de Cd, Cu, Pb y Zn en las diferentes fracciones del suelo, suelo-lodo residual y suelo-composta, al adicionar
una concentracion metalica alta.

Fracciones
Metal Muestra 1 P2 3 Fa 5 6
Cd S 2.07-+045 66.66 + 14.90 497+ 0.94 1.03 +0.03 n.c nd
S-Lr 1.23+0.2] 132.72 + 0.17 61.02 +3.10 1571 + 0.88 n.c nd
S-CLr 1.34+0.27 13928 + 441 4491 + 186 1081 +1.19 n.c n.d
Cu S 8355+ 1.39 81.13 + 1845 47177+ 69.58 6421 +4.67 14.03 +0.57 6324+ 622
S-Lr 1251+ 1.12 75.18 + 13.51 638.62 + 3394 140.51 +7.50 53.38 +7.51 139.34 +19.09
S-CLr [1.57+0.36 90.97 +27.02 661.02 +33.94 5191 +8.77 58.78 + 8.55 108.23 + 18.12
Pb S 1557 +4.84 151213+ 057 3327.08 +51.64 2353.53 +22.27 14.84 +2.49 n.c
S-Lr 2311 +3.52 1005397 +19.24 2036.28 + 2591 2658 .73 + 95.60 55.67 +231 n.c
S-CLr 13.17+ 038 1671.33 +24.42 2493 48 + 36 47 2291.13 + 30.47 5938 +7.20 n.c
Zn S 30.72 + 4 41 1023.75 + 31.68 163.43 +19.78 27.86 + 3.00 24.63 +6.63 n.c
S-Lr 32,14+ 0.09 1668.55 + 88.25 1184.49 + 1587 319.94 + 2687 30.87+2.24 n.d
S-CLr 33.64 +4.89 1636.47 + 77.73 1098.65 + 29.50 378.74 + 50.06 29.25 +7.06 nd

Promedio + desviacion estandar; n.c, no cuantificable; n.d, no detectable,
Concentracion metdlica adicionada: Cd. 24 mg L™ Cu, 100 mg L Pb, 300 mg L™"; Zn, 300 mg L"'.
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Anexo 11. Difractogramas de suelo a 0-15 y 15-30 cm de profundidad.
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