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FOTOGRAFIA DE PORTADA: Contaminación de las orillas de un presa cercana a Casas de Don
Antonio (Extremadura, España). 

(Fotografía y comentarios: Juan F. GALLARDO LANCHO; CSIC, España)

Gran parte de las orillas de los cuerpos de agua son frecuentadas por domingueros, es decir,
ciudadanos procedentes de medianas y grandes urbes que pasan gran parte de los días
festivos en el campo. Ello ocasiona que los subproductos de sus mejores niveles de vida sean
trasladados (en unas horas) desde las ciudades a esas zonas rurales (muchas de ellas casi
despobladas), dejando sus más o menos abundantes residuos (siempre concordantes con sus
niveles de vida) por donde van circulando, independientemente de que las autoridades locales
suelan colocar (o no) recipientes de basuras en lugares adecuados. Consecuentemente, los
subproductos se van amontonando a orillas de ríos, lagos y embalses, pasando de ahí a los
cuerpos de agua o sus sedimentos. Se traslada, pues, contaminación propiamente urbana
a sitios focalizados de ambientes rurales.  

FOTOGRAFIA DE CONTRAPORTADA: Partículas de composición metálica encontradas en
suspensión y en sedimentos del Río Lerma, Estado de México (México).

(Fotografía y comentarios: Q. Leticia CARAPIA y Graciela ZARAZÚA; ININ, México).

El valle de Toluca (Estado de México) es una zona industrialmente muy activa, con una produc-
ción agrícola importante, así como un acelerado crecimiento urbano e industrial: En este área
se localiza el Curso Alto del Río Lerma, convertido en el principal colector de desechos indus-
triales y domésticos arrastrados por canales y arroyos de todo el valle. Las imágenes mostradas
pertenecen a metales de partículas en suspensión y de sedimentos del contaminado río Lerma,
obtenidas por microscopía de barrido de alto vacío y una sonda para análisis químico elemental
por energía dispersiva de Rayos X, EDS (resolución 140 eV); a 25 kV y utilizando un detector
de electrones retrodispesados para la obtención de imágenes. Las micrografías (ordenadas
de arriba a abajo y de izquierda a derecha) muestran: Óxidos de Fe y Cr; óxidos de Fe, Cr y
Ni; óxidos de Pb; óxidos de Fe y Ti; óxidos de Mo; y sulfuro de Fe.

FOTOGAFIAS DE SOLAPAS:

– Contaminación de una playa argentina (Diciembre 2007, Caleta Córdova, Argentina)
por derrame de petróleo (Fotografía: M. Isela GUTIÉRREZ).

– Déficit de micronutrientes en eucaliptos producidos por un exceso de Mg (serpenti-
nitas); son evidentes los síntomas negativos en los árboles (Fotografía: Juan F. GALLARDO).
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PRESENTACIÓN

Es una enorme satisfacción prologar esta nueva obra sobre CONTAMI-
NACION EN IBEROAMÉRICA que continúa la serie sobre diferentes
aspectos del medio ambiente de Ibero-América, fruto de la interacción, coope-
ración y colaboración mutua de los científicos de esta región en el marco de
la Red Iberoamericana de Física y Química Ambiental (RiFyQA) que, a
su vez, promueve la Sociedad homónima (SiFyQA).

Ante todo, deseo hacer constancia del agradecimiento a la Secretaría de
Estado de Universidades e Investigación (Ministerio de Educación y Ciencia
español, actualmente Ministerio de Ciencia e Innovación) por la generosa
ayuda otorgada a la RiFyQA, que ha permitido la aparición de esta segunda
obra de la Red RiFyQA. 

Si la anterior obra La captura de C en ecosistemas terrestres iberoame-
ricanos (2007) se centró en un aspecto del problema de la reducción de CO2
atmosférico (en lo que atañe a los países iberoamericanos), en ésta se exponen
algunos problemas de contaminación, separando (aunque no es infrecuente
que ambas contaminaciones se den al unísono) los xenobióticos de naturaleza
orgánica de los llamados metales pesados, asunto de gran preocupación mundial.

El presente Título Contaminación en Iberoamérica: Xenobióticos y
Metales pesados recoge 15 aportaciones (pertenecientes a aquellos países
iberoamericanos que han estudiado con más profundidad estos temas) que
versan sobre las diferentes casuísticas que concurren en cada país. 

Se incluyen nueve trabajos sobre Argentina; en el de Arias y colabora-
dores se expone la problemática del estuario de Bahía Blanca y su contami-
nación por hidrocarburos aromáticos policíclicos; en el de Mangani y col.
se estudia la presencia de hidrocarburos en la costa de Comodoro Rivadavia,
donde no son infrecuentes los vertidos de petróleo; en el de Pantanetti y
col. se realiza un estudio teórico de la interacción de un pesticida y una arcilla;
en el de Parolo y col. también se aborda un caso de adsorción pero, en
este caso, de un antibiótico; en el de Delucchi y col. se incide en la conta-
minación del estuario de Bahía Blanca para considerar, esta vez, la del cobre;
en el de Farfán y col. se expone la problemática de la contaminación por
arsénico, tan frecuente en el Noroeste argentino; en el de Fass y col. se
aborda la posibilidad de utilizar el ricino como fitoacumuladora útil para la
descontaminación; en el de García se detalla la contaminación de cinc y
cobre producida por la ganadería estabulada; y, por último, en el de
Premuzic y col. se intenta utilizar el vermicompost como una manera de
reducir la toxicidad de suelos contaminados por sedimentos provenientes
de ríos contaminados. 

Sólo hay un trabajo de Chile que, obviamente, trata de minería; se
explicitan metodologías de descontaminación de sus frecuentes lugares
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contaminados por la actividades extractivas, valorando sus posibilidades (limi-
tadas por los costos), expuesto por Valenzuela y colaboradores. 

Se incluyen dos trabajos sobre Méjico. El primero, de Aguilar y col., versa
sobre los niveles de pesticidas que se acumulan en un pez abundante y comes-
tible (carpa) en un lago no lejano del Distrito Federal de México; y un segundo,
de Zarazúa y col., que describe la contaminación del río Lerma a lo largo
de su tramo alto (en la planicie de Toluca).

Tres trabajos proceden de España; el primero lo exponen Díaz Raviña
y col., que versa sobre los efectos de la atrazina en la agricultura gallega,
típico ambiente húmedo; el segundo, de Niqui y Ortega, discute las posibi-
lidades de un interesante método de descontaminación de suelos usando su
conductividad eléctrica; y el último, de Miró y Periáñez, expone un modelo
de movimientos de metales pesados desde la entrada del Mediterráneo, tras
su dispersión por un posible vertido en el Estrecho de Gibraltar. 

Por tanto, en esta obra hay dos tipos de trabajos: Los que pretenden indicar
la presencia de contaminantes y aquellos otros que intentan remediar las conta-
minaciones. Obviamente, la solución sería prevenirlas y no provocarlas, pero
dado que evitar la contaminación parece imposible (es un subproducto inhe-
rente a los crecientes niveles de vida y, siempre existe el riesgo de un accidente
puntual) lo importante sería disminuir todo lo posible ese riego y los niveles de
contaminación y, en las ya producidas, recuperar los sistemas o darle una
aplicación en consonancia para evitar que los contaminantes continúen su
periplo siguiendo cadenas tróficas o flujos hídricos.   

Esperamos que el lector, tras la lectura de los diferentes artículos, tenga una
visión más completa y profunda de la diversidad de los problemas ambientales
en cada uno de los ambientes referidos y valore algunas de las técnicas de descon-
taminación aquí expuestas. No se debe olvidar que, una vez producida la conta-
minación, es imposible eliminarla, pero existen técncias para trasladarla desde
lugares de alta peligrosidad a otros restringidos, o bien, inactivarla in situ.  

Nuestro deseo es que esta obra (emanada de la Red RiFyQA) sea de
utilidad a la sociedad iberoamericana, en general, y que futuros nuevos títulos
abarquen otros temas emergentes y urgentes (v. g., ya se están recogiendo
manuscritos sobre emisiones de gases de efecto invernadero en Iberoamé-
rica) en las previsibles siguientes publicaciones. Queremos finalizar haciendo
una llamada de colaboración a científicos, organismos y empresas intere-
sados en temas ambientales. 

Salamanca, doce de Octubre de 2008. 
Juan F. GALLARDO.

Presidente de la SiFyQA y coordinador de la obra.
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NIVELES DE PESTICIDAS ORGANOCLORADOS EN Cyprinus carpio

(LINNAEUS, 1758) DEL LAGO DE TECOCOMULCO, HIDALGO, MÉXICO

J. Aguilar Martínez1; F. Prieto García1; A. D. Román Gutiérrez1;
W. Scott Monks Sheets2 y G. Pulido Flores2

Universidad Autónoma del Estado de Hidalgo. 1 Centro de Investigaciones Químicas;
2 Centro de Investigaciones Biológicas. Carretera Pachuca-Tulancingo, km. 4,5, Ciudad
Universitaria, Pachuca 42076, Hidalgo (México). E-mail: <prietog@uaeh.edu.mx>

Resumen: El objetivo de este trabajo fue evaluar el contenido de algunos
pesticidas organoclorados en diversos órganos de Cyprinus carpio en su
hábitat del lago de Tecocomulco en el Estado de Hidalgo (México), que se
cosecha desde hace más de 20 años. Los pesticidas, por su reducida reac-
tividad, son estables y esta estabilidad se manifiesta como persistencia en el
medio ambiente, que se incrementa a mayor cloración del compuesto. Los
ejemplares (hembras) tomados del lago durante un año (cuatro muestreos,
antes y después del desove) fueron, secados y separados los órganos y
tejidos en 5 grupos: Piel, vísceras, branquias, músculo y hueso. Se evaluó
los contenidos de lípidos y se determinó el contenido de pesticidas organo-
clorados por cromatografía de gases con detector de espectrometría de
masas. Se utilizó un estándar analítico (mezcla de 16 pesticidas organoclo-
rados) a partir del cual se prepararon diluciones de 0 a 10 mg mL-1. Se
identificaron 7 pesticidas (DDT o Dicloro Difenil Tricloroetano, DDE o
Dicloro Difenil Etano, Aldrín, Dieldrín, Endrín, Endrín Aldehido y Endo-
sulfán 2), ya que los mismos tienden a bioacumularse en órganos de C.
carpio con alto contenido lipídico. Se encontró mayor concentración en
piel, vísceras y branquias; fueron menores entre Marzo-Abril que entre
Octubre-Noviembre debido a que durante el desove su alimentación es más
restringida y producen menores cantidades de lípidos. Los organoclorados
encontrados en C. carpio que están dentro del límite permisible indicado en
la Norma Oficial Mexicana fueron Endrín y Endosulfán 2 (en músculo y
piel), pero ello no es indicativo de que no exista contaminación y, por
tanto, deberían ser monitoreados sistemáticamente. Superan los límites
permisibles los cinco organoclorados restantes, lo que significa una limi-
tante para su comercialización. Por primera vez se reporta la determinación
de pesticidas organoclorados bioacumulados en carpa común (Cyprinus
carpio) en su hábitat del lago de Tecocomulco, en el Estado de Hidalgo
(México).

Palabras clave: Pesticidas organoclorados; acuicultura; bioacumulación;
órganos; carpa común.
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Levels of organochlorine pesticides in Cyprinus carpio
(Linnæus, 1758) from Tecocomulco Lake, Hidalgo, Mexico

Abstract: The objective of this work was to evaluate the bioaccumu-
lation of organo-chloride pesticides in Cyprinus carpio in its habitat of
the lake of Tecocomulco in the State of Hidalgo, Mexico. This fish is
harvested for more than 20 years. Pesticides, by his reduced reactivity,
are stable and this stability is pronounced like persistence on the envi-
ronment that is increased to higher chlorination of the compound. The
units (females) taken from the lake during a year (four samplings, before
and after the egg-laying), were dried and separated the organs and
weaves in 5 groups; skin, visceral, gills, muscle, and bone. The lipid
content was evaluated gravimetrically and the determination of organ-
chloride pesticides was performed gas chromatography with detector of
mass spectrometry. An analytical standard (mixtures of 16 organ-chlo-
ride pesticides) with 20 µg mL-1, was used; from which were prepared
dilutions 0 to 10 µg mL-1 protecting the flasks of the light and the air.
Seven pesticides were identified (DDT o Dichloro Diphenil Trichloroe-
thane, DDE o Dichloro Diphenil Ethane, Aldrín, Dieldrín, Endrín,
Endrín Aldehido y Endosulfán 2), since they tend to bioaccumulate in
organs of C. carpio with high lipidic content. The major concentration
was found in skin, viscera, and gills; they were lowen between March-
April than between October-November, because during the egg-laying the
feeding of the fishes is restricted and produce smaller amounts of lipids.
The organ-chlorids found in C. carpio that they are within the indicated
permissible limit in the Mexican Official Norm were Endrín and Endo-
sulfán 2 (in muscle and skin), but this is not indicative of which contami-
nation does not exist, and therefore will have to be monitored
systematically. The other five are outside the permissible limit. This must
be considered like an obstacle for its commercialization. It is the first
time that determination of organ-chloride pesticides in Cyprinus carpio
in lake of Tecocomulco, Hidalgo, Mexico, is reported.

Key words: Organo-chlorines pesticides; aquaculture; bioaccumulation;
organs; common carp.

INTRODUCCIÓN

El Cyprinus carpio (Linnaeus, 1758), o carpa común, es un pez típico
de aguas calmadas, cálidas y fondos fangosos; es originaria del extremo
oriente de Asia (Huss, 1998). El objetivo de este trabajo fue evaluar el conte-
nido de pesticidas organoclorados en Cyprinus carpio en diferentes meses,
en su hábitat del lago de Tecocomulco en el Estado de Hidalgo (México),
donde es recolectado.

Los sistemas acuáticos constantemente se ven amenazados por conta-
minaciones del medio debido a la descarga de aguas residuales a las lagunas
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o ríos, por el arrastre de contaminantes con el agua de lluvia, o por encon-
trarse cerca de campos de cultivos (por hacerse uso de diferentes productos
químicos como son los pesticidas organoclorados y organofosforados).

Los pesticidas son productos químicos que se utilizan para proteger los
cultivos de los insectos (insecticidas), de las malas hierbas y los hongos (herbi-
cidas y fungicidas) y de los roedores (rodenticidas; SEMARNAP, 1997). La
mayoría de estos productos son tóxicos y el principal argumento contra su
uso es el riesgo que suponen para la salud y el peligro de que se contamine
el medio ambiente. Estas preocupaciones constituyen la base de todas las
regulaciones que controlan el uso de plaguicidas, que establecen las normas
de seguridad y vigilan su presencia en los alimentos. La exposición a los pesti-
cidas trae como consecuencia síntomas de intoxicación que incluyen compli-
caciones para la reproducción, niños nacidos con defectos, discapacidad
mental, órganos dañados y varios tipos de cáncer (entre ellos leucemia, cáncer
de pecho y tumores cerebrales; Murty, 2000). De 90 plaguicidas que han
sido cancelados o restringido en los Estados Unidos, 30 se usan en México
(INEGI, 1992). De ellos un 60 % de los 22 plaguicidas se consideran perju-
diciales para la salud y el medio ambiente, mientras que el 42 % se fabrican
en el país. 

Por su clasificación taxonómica C. carpio (Linnaeus, 1758) pertenece a
la familia Cyprinidae, orden Cypriniformes, clase Actinopterígios (peces con
aletas radiadas). Puede alcanzar una longitud de 120 cm, un peso máximo
de 3,7-3,8 kg y tener una edad máxima de 20 años <http://filaman.ifm-
geomar.de/search.php> consultado en Octubre 2007; Charles, 1993). Su
cuerpo es robusto, poco comprimido y ligeramente curvado en el vientre,
cubierto por escamas gruesas, aleta dorsal y anal con espina aserrada en la
parte anterior; generalmente barbas presentes y dientes faríngeos, una
aleta caudal con 3 espinas dorsales; resistente y tolerante a una amplia variedad
de condiciones. Es omnívoro, con predominancia bentófago; por su forma
de alimentación, basada en la remoción de sedimentos, incrementa la turbidez
en el medio pudiendo causar serios problemas en el sistema (Love, 1970). Se
alimenta de insectos acuáticos, crustáceos, anélidos, moluscos, semillas de
plantas acuáticas y algas (<http://filaman.ifm-geomar.de/search.php>; consul-
tado en Octubre 2007). La época de desove empieza en Marzo y acaba a
principios de Julio, poniendo huevos pegajosos en la vegetación baja. Una
hembra de 47 cm de longitud produce alrededor de 300.000 huevos
(<http://filaman.ifm-geomar.de/search.php>, consultado en Octubre 2007).

El estado de Hidalgo (México) se encuentra en la parte central del país,
entre los 19° 35’ 52’’ y 21° 25’ 00’’ de latitud Norte y 97° 57’ 27’’ a 99°
51’ 51’’ de longitud Oeste, con una superficie territorial de 20.905,12 km2.
Cuenta con un considerable potencial acuícola de manantiales, aguas termales,
ríos, lagos y presas. De acuerdo con la Carta Nacional Pesquera (Diario Oficial
de la Federación, 2000) en el Estado se localizan 23 cuerpos de agua, dos
de ellos son embalses naturales. Se ubica en la cuenca de Tecocomulco, la
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región de Tepeapulco, a la que pertenece el lago en estudio. Es una región
rica en recursos naturales, forestales, pesqueros y con abundante avifauna.
Actualmente queda poco de la vegetación original y la extensión del lago de
Tecocomulco ha sido disminuida en superficie debido a diversos factores;
destacan la expansión de tierras para actividades agropecuarias, asenta-
mientos humanos e industrias establecidas en la cuenca. El lago Tecocomulco
se localiza en el Sur del Estado, 75 km al Sureste de Pachuca (capital del
Estado) y Noreste de ciudad Sahagún y Tepeapulco. La región central es una
cuenca cerrada, con coordenadas 19° 52’ 00’’ de latitud Norte y 98° 24’
00’’ de longitud Oeste, con una altitud de 2.450 m snm, y una superficie
aproximada de 1.700 ha. Se le considera dentro del grupo de las cuencas
cerradas de la Región Hidrológica No. 26 (Diario Oficial de la Federación,
2001; SEMARNAP, 2001).

El lago es un relicto del antiguo ecosistema lacustre que predominó en
toda la cuenca del Valle de México hasta finales de los años 1940; a partir
de este año empezó a sufrir un secado drástico. Se le considera como el
último humedal relicto en el que se refugian y habitan peces, anfibios y aves
acuáticas. Actualmente el agua es utilizada para riego, uso turístico y pisci-
cultura en pequeña escala, beneficiándose las comunidades de la región (CNA,
2002). No es profundo (profundidades máximas de 1,5 m) y presenta una
comunidad acuática compuesta por una gran variedad de plantas y es visi-
tado por varias especies de aves migratorias. Desde el 2004 está conside-
rado como Área Natural Protegida (FIRCO, 1992; SEMARNAP, 1997).

La mayor fuente de contaminación por pesticidas de dicho lago es por
depósitos que resultan de aplicación de productos químicos para controlar
plagas agrícolas en cultivos, masas forestales, suelos y aguas estancadas. Los
pesticidas llegan al suelo por aplicación directa, por tratamiento de la vege-
tación, a través del agua de lluvia que arrastra el plaguicida suspendido o
disuelto en la atmósfera, o por el agua de riego contaminada (Raldúa, 1995).
Debido al peligro que los pesticidas organoclorados representan para la fauna
silvestre y para el hombre (y debido también a que los insectos han desarro-
llado resistencia a ellos), el uso de los organoclorados como el DDT está
disminuyendo con rapidez en todo el mundo occidental, aunque siguen usán-
dose en grandes cantidades en los países en vías de desarrollo. En México,
la Secretaría de Agricultura, Ganadería, Desarrollo Rural, Pesca y Alimen-
tación (SAGARPA) el 6 de Septiembre de 1968 dio a conocer la base legal
de las restricciones al uso, registro y autorización de productos fitosanitarios,
el cual prohibió el uso de insecticidas organoclorados en campos naturales
y praderas implantadas y/o cultivadas, excepto para hormigueros localizados.

En 1988 se revocó el registro y dio autorización de venta de Endrín para
todo uso agronómico. En 1989 se permitió el uso de insecticidas organo-
clorados con restricción de uso sólo como hormiguicidas. En ese mismo año,
el Endosulfán y Endrín se exceptúan de los alcances restrictivos. Tienen dife-
rente estructura química, con uno o varios átomos de Cl; por ello también
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se les llama hidroclorados, halogenados o halobencenos (Garrido-Lestache
y Garrido-Lestache, 1988). Su estructura cíclica, su peso molecular y la
ausencia de grupos funcionales hidrofílicos, los diferencian químicamente
de los hidrocarburos clorados usados como solventes y fumigantes. Los orga-
noclorados pueden ser divididos en cinco grupos, DDT y análogos, hexa-
clorohexanos y similares, ciclodienos y compuestos similares, toxafeno y
compuestos relacionados y los de estructuras tipo mirex y clordecone (Smith,
1991).

Las principales propiedades físico-químicas de los organoclorados son
gran estabilidad química por una baja reactividad, solubilidad en disolventes
orgánicos y lípidos e insolubles en agua, gran estabilidad frente al aire, la luz
y el calor (algunos de ellos sensibles a la luz U.V., como el DDT); tienen estruc-
tura cíclica, notable resistencia al ataque de los microorganismos y tienden
a acumularse en el tejido graso de los organismos vivos. Ofrecen resistencia
a la biodegradación y tienen una baja presión de vapor (Alvarez y Cruz, 1989).
Por su reducida reactividad son estables y esta estabilidad se manifiesta como
una persistencia en el medio ambiente, que se incrementa a mayor cloración
del compuesto. El tamaño y masa del átomo de Cl da como resultado una
gran molécula que tiene una presión de vapor muy reducida, incrementa el
punto de ebullición y reduce la solubilidad en agua (Soler, 2002). La adición
de átomos de Cl incrementa así la partición de los lípidos y por consiguiente,
la bioconcentración. Las características mencionadas son las responsables
de problemas de contaminación de alimentos, tanto de origen animal como
vegetal, y de la posterior acumulación en los tejidos grasos de las personas
(Raldúa, 1995). Una propiedad común de los derivados ciclodiénicos, es su
gran persistencia en el medio ambiente y, de modo especial, su identidad
de comportamiento biológico al ser transformados en sus epóxidos; así el
aldrín pasa a dieldrín y el heptacloro a heptacloro epóxido tanto en el suelo
como en animales o en sistemas biológicos (Tabla 1).

Todos los plaguicidas antes mencionados presentan el inconveniente de
acumularse en el suelo, especialmente cuando los tratamientos se repiten
año tras año; persisten largo tiempo y su presencia en residuos ha sido
comprobada después de algunos años del tratamiento, señalándole la circuns-
tancia de que los suelos orgánicos retienen mayor cantidad de residuos que
los arenosos. También ha sido comprobada una cierta movilización del insec-
ticida, que puede ser absorbido por raíces aprovechables de ciertos cultivos,
como la zanahoria; ha sido demostrada igualmente su acumulación en
grasa y leche de los animales alimentados con pastos tratados o creciendo
en zonas tratadas con dichos plaguicidas (Barberá, 1989).

Los crustáceos y peces captan compuestos organoclorados por absorción
branquial, directamente desde el agua por mecanismos activos o pasivos
(Lledos et al., 1992). Los niveles de organoclorados en peces han sido
estudiados en el continente americano. Saiki y Schmitt (1986) encontraron
concentraciones de DDT (p,p’-DDD + p,p’-DDE + p,p’-DDT) en C. carpio
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capturados en el río San Joaquín (USA) entre 1,43 y 2,21 mg kg-1 expre-
sadas en peso fresco. Eaton y Lydy (2000) detectaron entre 0-22,3 µg kg-1

tejido fresco de p,p’-DDE y entre 0-1,59 mg kg-1 de p,p’-DDT en músculo de
C. carpio capturadas en el río Arkansas, en el Estado de Kansas (EE. UU.).
Fernández y colaboradores (1984) determinaron niveles de organoclorados en
diversas especies de peces capturados en el Parque Nacional de Doñana (España). 

Tabla 1. Características de algunos pesticidas organoclorados.
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Grupo de
organoclorados
al que pertenece

Nombre del
pesticida

Propiedades Usos

DDT DDT (Dicloro
Difenil
Tricloroetano)

Insoluble en agua, se descompone lentamente con
rayos UV, se descompone a 100 °C (Matsumura,
1985), capaz de persistir durante años en los sistemas
acuáticos (Dimond et al., 1971 en Soler 2002).

Plaguicida; obtención
de mayores rendimien-
tos y mejora de la cali-
dad en las cosechas.

Análogos del
DDT

Metoxicloro Es el análogo más conocido y empleado, no se acu-
mula en los tejidos grasos ni pasa a la leche, se
metaboliza rápidamente (Barberá, 1989), y es
menos tóxico que el DDT (Matsumura, 1985)

Tratamientos ganade-
ros y sobre vacas
lecheras.

DDE (Dicloro
Difenil Etano)

Es menos tóxico que el DDT (Matsumura, 1985);
es el primer metabolito del DDT y es capaz de per-
sistir durante años en los sistemas acuáticos
(Dimond et al., 1971 en Soler 2002).

Metabolito derivado
del uso del DDT.

DDD (Dicloro
Difenil
Dicloroetano

Es de 0,1 a 0,2 veces menos tóxico que el DDT (Mat-
sumura, 1985); es el segundo metabolito del DDT y es
capaz de persistir durante años en los sistemas acuáti-
cos (Dimond et al., 1971 en Soler 2002).

Metabolito derivado
del uso del DDT.

HCH Ó BHC HCH (Hexaclo-
rociclohexano) ó
BHC (Hexaclo-
ruro de benceno)

Tiene 4 isómeros; el isómero gamma (lindano) es muy
estable al calor; posee alta presión de vapor, lo que per-
mite que pueda ser vaporizado mediante calor externo
sin descomposición apreciable (Raldúa, 1995).

Plaguicida; obtención
de mayores rendimien-
tos y mejora de la cali-
dad en las cosechas.

Derivados 
Ciclodiénicos

Aldrín Es uno de los pesticidas más persistentes que se
conocen; cuando entra en el medio ambiente, la luz
solar, las bacterias, las plantas y los animales lo
transforman a dieldrín (Raldúa, 1995).

Fue utilizado como
pesticida para maíz y
algodón, pero en
1987 la Agencia de
Protección Ambiental
(EPA) lo prohibió por
su alta toxicidad.

Dieldrín Es un pesticida muy persistente; se descompone
sólo con tratamientos con ácidos fuertes a largas
exposiciones a luz UV (Barberá, 1989); se degrada
lentamente en el medio ambiente o se almacena en
grasa eliminándose muy lentamente.

Fue utilizado como
pesticida para maíz y
algodón, pero en
1987 la Agencia de
Protección Ambiental
(EPA) lo prohibió por
su alta toxicidad.

Endrín Se degrada fácilmente por el calor y la luz, pero en
determinadas condiciones perdura hasta 10 años. Es
elevadamente tóxico, no se disuelve bien en agua,
por lo que su descomposición es en los sedimentos.
Con altas temperaturas y luz se puede transformar
en aldehído (Barberá, 1989).

Se ha utilizado para
controlar insectos,
roedores y pájaros
(Matsumura, 1985).
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El estudio mostró niveles de DDT en anguila, de 0,128 y 0,391 mg kg-1

en dos localizaciones distintas y en la carpa común fueron de 0,666 y 0,130
mg kg-1. López y colaboradores (1995) analizaron muestras de Cyprinus
carpio, Ictalorus melas, Micropterus salmoides, Salmo trutta, Anguila
anguila y Gobio gobio en diversos ríos de Cataluña (España). Encontraron
niveles de 0,21 mg kg-1 del HCHs, de 0,081 mg kg-1 de DDT y de 0,046
mg kg-1 de epóxido de heptacloro. En el 100% de las muestras se detectó
p,p’-DDE y el lindano fue el más abundante de los derivados del HCH, con
una concentración media de 0,017 mg g-1. Un estudio realizado en la India
por Dua y colaboradores (1996) reportó niveles de DDT de 2,26 mg kg-1

en suelo y 0,18 mg L-1 en agua en una zona aledaña a un centro poblado
donde se controlaba malaria.

En 1995 un estudio de mujeres embarazadas en Tailandia reveló la
presencia de pesticidas organofosforados en sangre en concentraciones de
0,80 a 10,15 mg L-1. Además reveló que los neonatos tenían niveles de 0,62
a 5,05 µg L-1, siendo los pesticidas detectados el p´p DDE, DDT, Lindano,
HCH y Heptacloro (Atisook et al., 1995). De la misma manera, un estudio
realizado en Veracruz México por Waliszewski et al. (1996) demostró que
en jóvenes menores de 20 años de edad los niveles de contaminación con
DDT eran altísimos, encontrándose entre 9 y 20 µg L-1. Respecto a la protec-
ción de los consumidores existe la Norma Oficial Mexicana NOM-004-ZOO-
2001 (Diario Oficial de la Federación, 2001 b) que establece el control de
residuos tóxicos en grasa, hígado, músculo y riñón en aves, bovino, caprino,
cérvido, equino, ovino y porcino, los límites máximos permisibles y los proce-
dimientos de muestreo. Es destacable que no se establecen valores para
pescados o mariscos.
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Otros derivados Heptacloro Es un producto químico sintético. En el ambiente no
se disuelve bien en agua, se une fácilmente a molé-
culas sólidas en suspensión y se evapora lentamente.
Lo más común es que se convierta en epóxido, el
cual es más tóxico que el heptacloro. Este epóxido
permanece en suelo y agua durante muchos años
(Barberá, 1989).

Se uso en el pasado
contra insectos y
plagas en el maíz,
pero en 1988 su uso
fue prohibido por la
Agencia de Protec-
ción Ambiental (EPA).

Endosulfán Cuando se aplica, las moléculas en aerosol pueden
viajar a largas distancias por el aire. No se disuelve
bien en agua, por lo que en un medio acuático se
une a los sedimentos, con lo que tarda años en
destruirse del todo (Raldúa, 1995). En mamíferos se
transforma en endosulfán-diol (endosulfán 2), de baja
toxicidad y en parte, también se forma sulfato de
toxicidad similar a la del endosulfán (Barberá, 1989).

Es muy usado en el
control de insectos en
alimentos, cultivos no
alimentarios y como
protector de la madera
(Matsumura, 1985).

…/…



MATERIALES Y MÉTODOS

Se realizaron 4 campañas de muestreos entre Octubre 2006 y Abril
2007, dos campañas en periodo de desove y dos campañas de muestreos
en el periodo posterior al desove. En cada uno de los muestreos se tomaron
tres ejemplares (hembras) frescos del lago de Tecocomulco; posterior-
mente se procedió a limpiar cada ejemplar (se eliminaron escamas y se
lavó con abundante agua); después se realizó una disección y se separaron
los órganos y tejidos en 5 grupos: Piel, vísceras, branquias, músculo y
hueso. Cada una de las muestras fue sometida a temperatura de 45 °C
por 5 días para su secado.

Para realizar la determinación de pesticidas organoclorados en C. carpio
se utilizó cromatografía de gases (NOM-028-ZOO-1995) con detector de
espectrometría de masas (MS). Todo el material de vidrio se lavó con deter-
gente y agua, se enjuagó con agua destilada y se lavó con acetona y poste-
riormente con éter etílico o hexano. Se obtuvo de cada órgano los contenidos
de grasas totales (base seca) por el método de extracción en equipo soxhlet
(AOAC, 1995). Las grasas extraídas fueron almacenadas con 2 mL de éter
etílico en viales con tapón de rosca de 5 mL de capacidad, etiquetados,
pesados en vacío y almacenados a 4 °C, protegidos de la luz y aire para evitar
la oxidación de las grasas.

Para la identificación de los pesticidas organoclorados se buscaron las
condiciones óptimas de operación, así como también se realizó una curva
de calibrado, utilizando un estándar analítico de una mezcla de 16 pesti-
cidas organoclorados (Organochlorine Pesticides Mixture), de la marca
Ultra Scientific. La curva de calibrado se realizó a partir del estándar analí-
tico con concentración de 20 mg mL-1 por cada uno de los 16 pesticidas;
a partir de éste se prepararon diluciones a concentraciones de 0 a 10 mg
mL-1. Los matraces que contenían estas diluciones fueron protegidos de
la luz y del aire.

Se utilizó un cromatógrafo de gases marca HP 5890, equipado con detector
de masas. Las condiciones de operación fueron: Columna capilar HP-5 (30
m largo x 0,25 mm de diámetro y 0,25 mm de espesor), soporte 5 % fenil-
metil polisiloxano, helio como gas portador, con flujo total de 1 mL min-1,
temperatura del detector 300 °C, temperatura de la columna 60 °C, rampa
25 °C min-1 hasta llegar a 100 °C, rampa 5 °C min-1 hasta llegar a 300 °C,
temperatura del inyector 300 °C y volumen de muestra inyectado de 1 mL.
Se utilizó el programa MS Data Análisis #1, con el que se obtuvo directa-
mente la curva de calibrado y su regresión lineal.

El análisis del cromatograma indicó los tiempos de retención y peso mole-
cular aproximado para cada pesticida. Para la cuantificación de pesticidas
organoclorados las muestras de grasas extraídas de cada grupo (piel, vísceras,
branquias, músculo y hueso) obtenidas (tres réplicas por muestreos) fueron
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inyectadas en el cromatógrafo y se obtuvieron los correspondientes croma-
togramas. Los tiempos de retención y orden de aparición de los picos de
cada uno de los plaguicidas que fueron evaluados se indican en la Tabla 2.
En la Fig. 1 se presenta la curva de calibrado realizada inyectando la mezcla
de los 16 pesticidas a diferentes concentraciones.

Tabla 2. Tiempo y orden de aparición de los organoclorados utilizados como patrón
de pesticidas en la columna capilar.

(*) Indica que fueron detectados experimentalmente.
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Pesticida Tiempo medio de retención (minutos)

1. a-BHC 20,820
2. b-BHC 22,012
3. g-BHC 22,265
4. d-BHC 23,309

5. Heptacloro 24,075
6. Aldrín 25,316 *

7. Heptacloro epóxido 26,750
8. Endosulfan 1 28,368

9. Dieldrín 29,836 *
10. DDE 30,846 *

11. Endrín 31,706 *
12. Endosulfan 2 32,085 *

13. DDD 32,463
14. Endrin aldehido 32,830 *

15. Endosulfan sulfato 33,748
16. DDT 33,908 *

Figura 1. Curva de calibrado de pesticidas organoclorados.



RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Los ejemplares de C. carpio (hembras) presentaron un peso aproxi-
mado de 210 g ±10 g. Las C. carpio que poseen este peso están en estado
reproductivo, lo que puede verse en el grado de desarrollo de la gónada. De
cada uno de los grupos de órganos se obtuvieron los pesos promedios de
grasas expresados en porcentaje que se muestran en la Fig. 2. Se observa
la variación estacional del % de grasa de C. carpio; comparando el % de
grasas de los 4 muestreos se aprecia que en el mes de noviembre todas las
partes de C. carpio (músculo, piel, vísceras y branquias) excepto el hueso,
tuvieron un mayor porcentaje de grasa. Esto se debe a que Octubre y
Noviembre son periodos de intensa alimentación, por lo cual el contenido
de lípidos muestra un marcado y rápido aumento.

Después del desove el pez recobra su comportamiento de alimentación;
por lo contrario, cuando se acerca la época de desove los peces se encuen-
tran con un contenido mínimo de lípidos (Marzo-Abril). Los resultados obte-
nidos concuerdan con Borresen (1992). También se muestra en la Fig. 2 que
las partes con una mayor fracción lipídica son la piel (78,4 %), vísceras (60,7 %)
y branquias (51,7 %).

Siete de los 16 pesticidas organoclorados evaluados en este estudio
fueron encontrados en los diferentes órganos de C. carpio; en la Tabla 2 se
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Figura 2. Variación estacional de grasa (%) en diferentes órganos de Cyprinus carpio.
Se indican las desviaciones estándar (máximas ±2,5 %).



indican con asteriscos (*). Los niveles detectados de cada uno de ellos se
discuten separadamente. Así los niveles de DDT y DDE se reflejan en las
Tablas 3 y 4 (entre paréntesis se señalan los valores de desviación estándar).
Igualmente en la Tabla 5 se muestran los niveles detectados de Aldrín.

El DDT y el Aldrín son insecticidas que han sido prohibidos por la Admi-
nistración Federal de Drogas y Alimentos (FDA) de los Estados Unidos (USA),
ya que son altamente tóxicos para organismos acuáticos en cultivo y peli-
grosos para la salud humana (Soler, 2002). La presencia o detección de
ciertos niveles de concentración en pescados de pesticidas, así como sus
metabolitos, es consecuencia en primera instancia de aplicaciones en zonas
cercanas al acuífero que los hospeda y en segunda instancia a que estos
productos son capaces de persistir durante años en los sistemas acuáticos,
en particular, como metabolito principal en peces (Dimond et al., 1971).

En la Tabla 3, destaca que en el mes de Octubre del 2006 los niveles de
DDT aparecieron en concentraciones detectables en todas las partes de C.
carpio; en el mes de Noviembre, la concentración de DDT fue mayor que
en Octubre. De Marzo a Abril hubo una disminución progresiva en la concen-
tración de DDT tanto en músculo y vísceras, como en piel. En branquias y
hueso el DDT no fue detectado. En Noviembre se detectó el más alto nivel
de DDT (en piel 2,33 mg kg-1) y la concentración mínima en Abril (en músculo
1,75 mg kg-1). En sentido general en la piel se detectaron los más altos
niveles de concentración, lo que está en correspondencia de que ésta es la
parte que está en contacto directo con el agua y siendo el DDT un pesti-
cida que ha mostrado la característica de persistir durante años en los sistemas
acuáticos (Dimond et al., 1971) justifica que sea detectado en C. carpio
en el lago.

Estos resultados corroboran que existe relación entre la concentración de
pesticidas organoclorados bioacumulada y la cantidad de grasa en el pescado;
por ello se observó un incremento en la bioacumulación de DDT en todos
los órganos entre Octubre y Noviembre (Fig. 2). Esto se asocia al fenómeno
que ocurre posterior al desove, en que C. carpio tiene un incremento en la
cantidad de grasa, alcanzando su nivel máximo en Noviembre. También es
posible que esté asociado con la entrada del invierno, época en que dismi-
nuye la temperatura del lago y C. carpio necesita de mayores niveles de
energía para mantener su temperatura corporal, acumulando mayores canti-
dades de grasa.

Borresen (1992) afirmó que los organoclorados son afines a las sustan-
cias de carácter lipofílico, lo que explica que de Marzo a Abril exista una
disminución progresiva en la concentración de DDT. Estos meses coinciden
con el periodo de desove y el C. carpio tiene una disminución del conte-
nido de lípidos (Borresen, 1992). Se puede resaltar que el nivel más alto de
DDT se detectó en piel, que presenta un alto contenido de grasa en Noviembre.
El nivel mínimo de DDT fue detectado en músculo en el mes de Abril,
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coincidiendo con que el músculo presenta su mínima cantidad de grasa en
dicho mes. Todas las concentraciones de DDT encontradas en C. carpio
están dentro del límite permisible indicado en la Norma Oficial Mexicana
(NOM-004-ZOO-2001), que índica como límite máximo permisible de DDT
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Tabla 5. Niveles promedio de Aldrín (mg kg-1) detectados en Cyprinus carpio
del lago de Tecocomulco, Hidalgo (desviación estándar; n = 5).

Aldrín Músculo Vísceras Piel Branquias Hueso 

Oct-2006 0,53(0,04) 1,11(0,01) 1,40(0,03) 0,77(0,03) 0,48(0,00)

Nov-2006 0,64(0,01) 1,66(0,00) 1,86(0,03) 1,56(0,04) 1,00(0,03)

Mar-2007 0,60(0,02) 1,00(0,01) 1,60(0,03) 0,56(0,02) 0,53(0,03)

Abr-2007 0,52(0,02) 0,98(0,03) 1,35(0,03) 0,50(0,01) 0,47(0,00)

Tabla 3. Niveles promedio de DDT (mg kg-1) detectados en Cyprinus carpio del
lago de Tecocomulco, Hidalgo (desviación estándar; n = 5).

Tabla 4. Niveles promedio de DDE (mg kg-1) detectados en Cyprinus carpio
de Tecocomulco, Hidalgo (desviación estándar; n = 5).

DDT Músculo Vísceras Piel Branquias Hueso

Oct-2006 1,77(0,03) 2,00(0,00) 2,16(0,03) 1,90(0,02) 1,81(0,00)

Nov-2006 1,82(0,03) 2,20(0,11) 2,33(0,01) 2,19(0,03) 1,91(0,01)

Mar-2007 1,80(0,02) 1,91(0,02) 2,05(0,07) ND ND

Abr-2007 1,75(0,11) 1,76(0,03) 2,02(0,03) ND ND

DDE Músculo Vísceras Piel Branquias Hueso 

Oct-2006 0,24(0,02) 1,26(0,02) 1,60(0,03) 0,28(0,01) 0,06(0,00)

Nov-2006 0,46(0,00) 1,29(0,01 2,00(0,02 ) 0,51(0,03) 0,30(0,00)

Mar-2007 0,16(0,02) 0,96(0,11) 1,40(0,03) 0,22(0,03) 0,10(0,01)

Abr-2007 0,13(0,03) 0,73(0,15) 1,26(0,03) 0,15(0,01) 0,05(0,03)



hasta 5 mg kg-1. Esto es significativo por cuanto este compuesto bioacumu-
lable debe ser monitoreado de manera permanente antes de que se comer-
cialicen los pescados y lleguen a la cadena alimentaria.

Eaton y Lydy (2000) detectaron valores de hasta 1,59 mg kg-1 de DDT
en músculo de la C. carpio capturadas en el río Arkansas, en el Estado de
Kansas (USA), valores que están por debajo de los niveles hallados en este
estudio; sin embargo estos autores indican que, aunque no son críticas estas
concentraciones, debe ser controlado el proceso de comercialización del
pescado. El contenido medio de DDT en general para todas las muestras
evaluadas entre Marzo y Abril fue de 1,12 ±0,03 mg kg-1 (CV= 2,88 %), en
Octubre y Noviembre fue de 2,00 ±0,11 mg kg-1 (CV= 5,70 %). Estos resul-
tados demuestran que existe una bioacumulación de pesticidas mayor en la
época posterior al desove que durante el desove.

El DDE (Tabla 4) es un metabolito derivado del DDT que también apareció
en los 4 meses del estudio, aunque en menores cantidades que el DDT. Como
se observa en Noviembre la concentración de DDE en todas las partes de
C. carpio fue mayor que en los otros meses. De Marzo a Abril hubo una
disminución progresiva en la concentración del mismo, coincidiendo el
comportamiento del DDT por tratarse de un metabolito de éste.

La concentración máxima de DDE (2 mg kg-1) se detectó en piel con un
alto contenido de grasa y nuevamente en el mes de Noviembre. La concen-
tración mínima (0,05 mg kg-1) se detectó en hueso en Abril. El hueso es la
parte de C. carpio en donde se encuentra una mínima cantidad de grasa.
Esto se corresponde con lo discutido anteriormente sobre el DDT. De Octubre
a Noviembre hay un incremento en la bioacumulación de DDE asociado al
período posterior al desove, referido a un incremento en la cantidad de grasa,
alcanzando su máximo en Noviembre.

También se manifiesta que todas las concentraciones de DDE encontradas
en C. carpio están dentro del límite permisible indicado en la NOM (<5 mg
kg-1). El músculo y la piel, partes comestibles de C. carpio, presentan una
concentración media de 0,24 y 1,56 mg kg-1, estando éstas, igualmente,
dentro del límite que índica la NOM, pero que deberán ser monitoreadas
antes de la comercialización de los pescados.

Moriarty (1972) apuntó que la distribución de los valores de contami-
nantes no se suele distribuir alrededor de la media, es decir, no suelen
seguir una distribución normal y en caso de los organoclorados la mayor
variación entre los valores se observa entre las muestras de diferentes indi-
viduos aunque pertenezca a la misma población; este autor comenta que es
muy común que estudios con individuos del mismo tamaño, peso y sexo,
recogidos incluso en la misma época del año, muestren porcentajes de desvia-
ciones estándar relativas, entre el 30 y 40 % de la media; esto coincide con
reportes de otros autores (Ketchum et al., 1976 en Soler, 2002). Por ello
en este estudio se encontraron para el DDE valores de coeficientes de
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variabilidades (CV) más elevados. El contenido medio de DDE en C. carpio
entre Octubre y Noviembre 2006 (posterior al desove) fue de 0,8 ±0,15
mg kg-1 (CV = 19,79 %). Para los meses de Marzo y Abril 2007 (época de
desove) fue inferior y resultó de 0,51 ±0,07 mg kg-1 (CV = 14,25 %). Estos
resultados corroboran nuevamente que existe una bioacumulación de pesti-
cidas mayor en la época posterior al desove que durante el desove. Se corres-
ponde igualmente con lo discutido para el pesticida DDT.

Casi todos los estudios indican que el DDT, el DDE y el DDD se absorben
a través del agua por ingestión y absorción dérmica en los peces. Son pobre-
mente metabolizados y el DDT se convierte en su mayoría a DDE. La conver-
sión de DDT a DDE también es lenta, aunque depende más de las especies
(Murty, 2000). Generalmente en muestras medio ambientales el DDE es el
componente predominante del DDT. En un modelo de ecosistema el DDT
se degrada la mayoría a DDE y muy poco a DDD. Esto no corresponde
exactamente a lo señalado por Murty (2000) pues según este autor todo el
DDT se convierte a DDE, pero sí está acorde cuando indica que esta conver-
sión puede resultar lenta, dependiendo de la especie. Al parecer para C.
carpio ocurre un proceso de metabolización y conversión del DDT a DDE
de forma lenta.

El Aldrín fue encontrado en todos los meses del estudio y en todas las
partes de C. carpio (Tabla 5). En Noviembre, la concentración de Aldrín en
todas las partes fue mayor que en octubre; de Marzo a Abril hubo igualmente
una disminución ligera, la misma tendencia discutida para los dos pesticidas
anteriores. La concentración máxima de Aldrín (1,86 mg kg-1), se detectó
en piel (Noviembre) y la mínima (0,47 mg kg-1) en hueso (Abril). Los resul-
tados, al igual que los anteriores, confirman la relación entre concentración
de pesticidas organoclorados y cantidad de grasa. 

Es importante destacar que ninguna de las concentraciones de Aldrín
encontradas en C. carpio están dentro del límite permisible indicado en la
NOM, donde se índica un límite máximo de 0,3 mg kg-1. Los valores de Aldrín
encontrados variaron entre 0,47 y 1,86 mg kg-1. El valor promedio máximo
excede al establecido por la NOM en 2,5 veces, en tanto el mínimo excede
en 1,3 veces. Los coeficientes de variación (CV) oscilaron entre 8,19 % y
31,21 %. Los valores promedios, aunque con una variabilidad relativamente
alta de resultados, indican de que exceden los valores recomendables están
asociados a la variabilidad en la cantidad de grasa que presenta C. carpio
en los distintos meses, debido a diversos factores como pueden ser el desove
y a la presencia de lluvia en Marzo y Abril 2007. 

Desde 1950 hasta 1970 el Aldrín fue uno de los pesticidas más usados
para el maíz y el algodón pero, como consecuencia del daño que causa al
medio ambiente y a la salud humana, la Agencia de Protección Ambiental
(EPA) prohibió el uso total en 1987. En México la Secretaría de Agricul-
tura, Ganadería, Desarrollo Rural, Pesca y Alimentación (SAGARPA), en
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Septiembre de 1968, dio a conocer la base legal de las restricciones para el
uso, registro y autorización de productos fitosanitarios, prohibiendo el uso
de Aldrín en campos naturales y praderas implantadas y/o cultivadas. Sin
embargo, aunque han transcurrido cerca de 40 años desde esta restricción
y aunque es conocido su posible persistencia en sistemas acuáticos aún se
detectan concentraciones muy apreciables de este pesticida.

El Dieldrín, epóxido del Aldrín, fue detectado también en los 4 meses del
estudio en músculo, vísceras y piel. Como se puede observar en la Tabla 6
en branquias sólo fue detectado en Octubre, Noviembre y Marzo. En hueso
el Dieldrín no fue detectado en ninguno de los meses. Las concentraciones
encontradas de dicho pesticida son bajas comparadas con las encontradas
de DDT y DDE, pero similares a las de Aldrín. La concentración máxima de
Dieldrín (1,6 mg kg-1) se detectó igualmente en piel, con un alto contenido
de grasa en el mes de Noviembre, y la concentración mínima (0,6 mg kg-1)
se detectó en músculo en el mes de Marzo.

En la Tabla 6 se aprecia que de Octubre a Noviembre hay un incre-
mento en la concentración de Dieldrín, meses en que se presentan los más
altos niveles lipídicos, debido al periodo posterior al desove o a la temporada
de invierno. De forma similar al Aldrín ninguna de las concentraciones de
Dieldrín encontradas en C. carpio están dentro del límite permisible indicado
en la NOM, que al igual que para el Aldrín indica un límite máximo de 0,3
mg kg-1. Los valores variaron de 0,6-1,60 mg kg-1 (de 2 a 5 veces por encima
del valor máximo). El contenido medio de Dieldrín entre octubre y noviembre
2006 fue de 0,86 ±0,07 mg kg-1 (CV=9,20%), en tanto entre marzo y abril
2007 fue ligeramente menor, 0,52 ±0,26 mg kg-1 (CV=21,95 %). Igual-
mente estos resultados demuestran la bioacumulación de Dieldrín mayor en
los meses en que C. carpio tiene un mayor contenido lipídico. Desde 1950
a 1970 el Dieldrín al igual que el Aldrín fueron unos de los pesticidas más
usados y la EPA prohibió su uso en 1987.
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Tabla 6. Niveles promedio de Endrín (mg kg-1) detectados en Cyprinus carpio del
lago de Tecocomulco, Hidalgo (desviación estándar; n=5).

Dieldrín Músculo Vísceras Piel Branquias Hueso 

Oct-2006 0,62(0,00) 1,30(0,01) 1,40(0,01) 0,70(0,03) ND

Nov-2006 0,70(0,02) 1,40(0,03) 1,60(0,00) 0,88(0,03) ND

Mar-2007 0,60(0,02) 1,06(0,03) 1,20(0,01) 0,69(0,03) ND

Abr-2007 0,00(0,00) 0,80(0,02) 0,91(0,03) ND ND

ND: No Detectado.



Debe señalarse que se sabe que el Dieldrín es uno de los pesticidas más
persistentes que se conocen y sólo con tratamientos a base de ácidos
fuertes y a largos periodos de exposiciones a luz ultravioleta se puede descom-
poner (FAO, 1983). Esto permite pensar que este pesticida organoclorado
se pudo haber utilizado hace mucho más de 10 años y sigue presente en el
ambiente. Cuando el Aldrín y el Dieldrín entran en el medio ambiente, la
luz solar, las bacterias, las plantas y los animales los transforman se degradan
muy lentamente en el medio ambiente o se almacenan en las grasas de donde
puede producirse su eliminación de manera muy lenta <http://www.hhs.gov/>;
consultado en Octubre 2006).

La Tabla 7 muestra los resultados promedios de las concentraciones
bioacumuladas de Endrín en C. carpio. El Endrín igualmente se detectó en
todas las partes de C. carpio excepto en el hueso en los 4 meses (caso
similar al dieldrín). Para este pesticida todas las concentraciones en todas
las partes evaluadas de C. carpio se encuentran dentro del límite permi-
sible indicado en la NOM (<0,3 mg kg-1). De todas las partes de C. carpio
los niveles más bajos de Endrín se presentaron en el músculo, disminu-
yendo éste su concentración en Marzo, llegando a los niveles más bajos en
el mes de Abril.

La concentración máxima de Endrín (0,3 mg kg-1) se detectó en piel,
que presenta el más alto contenido de grasa en el mes de Noviembre. La
concentración mínima (0,08 mg kg-1) se encontró en músculo en Abril.
Esto ratifica de nuevo la relación directa entre la concentración de pesti-
cidas organoclorados y el contenido lipídico. Hay un incremento en la bioa-
cumulación de Endrín, así como también ocurrió con los otros pesticidas
evaluados (DDT, DDE y Aldrín). Estos incrementos se corresponden con
el incremento en la cantidad de grasa en C. carpio, con su nivel máximo
en Noviembre.

Los órganos en que se encontraron los niveles más altos de Endrín
fueron piel y vísceras; estas últimas no son parte comestible pero la piel si
lo es. El músculo y la piel presentaron una concentración media que varió
de 0,14 y 0,22 mg kg-1 de este pesticida, valores que se encuentran dentro
del límite permisible indicado en la Norma. El contenido medio de Endrín
en C. carpio entre Octubre y Noviembre 2006 fue de 0,17 ± 0,02 mg kg-1

(CV=12,85 %) y entre marzo y abril 2007 de 0,12 ±0,02 ng kg-1

(CV=19,54 %). Coincide con lo reportado por Weatherly y Gill (1987) que
indican que C. carpio, debido al aumento del tamaño de las gónadas,
su carácter lipofílico, los compuestos organoclorados (que en este estado
fisiológico se introducen en el organismo), suelen acumularse en mayor
proporción. Sin embargo, el desove, como procedimiento natural, ayuda a
la eliminación de estos residuos. Algunos estudios estiman que el Endrín
perdura en suelo hasta 10 años y que puede transformarse en aldehído y
cetoaldrín como resultado de la exposición a altas temperaturas y a la luz
(AEP, 1983; EPA, 1990; Mc Donald et al., 1999; <http://www.hhs.gov/>;
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consultado en Octubre 2006). Como se observa en la Tabla 8 los niveles de
Endrín aldehído aparecieron en el mes de Octubre solo en vísceras y piel.
En Noviembre fue detectado en el músculo, vísceras, branquias y piel. En
Marzo sólo fue detectado en las vísceras, al igual que en el mes de Abril. Esto
indica que la presencia de este pesticida organoclorado se encuentra en muy
bajas concentraciones en las aguas, quizás no detectable (ND), pero sin
embargo sí bioacumulables por C. carpio.

La bioacumulación de Endrín aldehído está relacionada con el contenido
lipídico, al igual que el DDT, DDE, Aldrín y Endrín. La mayor concentración
de éste (0,8 mg kg-1) se encontró en piel, la menor concentración (0,1 mg kg-

1) en el músculo. También se observa que de Octubre a Noviembre hay un
incremento en la bioacumulación de Endrín aldehído, coincidiendo así con el
aumento del contenido de grasa en C. carpio en dichos meses.

Resultados similares fueron reportados por Weatherly y Gill (1987). El
Endrín aldehído se detectó en vísceras todos los meses. Esto puede deberse
a que C. carpio lleva una vida libre, se alimenta del sedimento, plantas y
restos de animales los cuales pudieron estar contaminados de pesticidas.
Al ser consumidos por C. carpio tienen contacto directo con las vísceras. La
migración de dichos compuestos a otras partes u órganos de C. carpio toma
tiempo y, mientras tanto, éstos permanecen en las vísceras. No existe en la
NOM parámetro alguno que indique los límites máximos permisibles para
el Endrín aldehído, por lo cual no es posible catalogarlo en este sentido.

Normalmente el Endosulfán es un pesticida que se elimina con relativa
facilidad en unas pocas semanas; también puede ser que se una fuertemente
a las partículas sólidas que pueden conformar los sedimentos en lagos, depo-
sitados en los fondos o en estado suspendido. En estas condiciones es posible
predecir que tarde años en destruirse y/o biodegradarse del todo, razón por
la cual puede persistir en el medio acuoso (<http://www.hhs.gov/>; consul-
tado en Octubre 2006). También es conocido que el Endosulfán no se disuelve
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Tabla 7. Niveles promedio de Endrín (mg kg-1) detectados en Cyprinus carpio del
lago de Tecocomulco, Hidalgo (desviación estándar; n=5).

Endrín Músculo Vísceras Piel Branquias Hueso 

Oct-2006 0,15(0,02) 0,24(0,00) 0,25(0,03) 0,16(0,00) ND

Nov-2006 0,19(0,01) 0,26(0,02) 0,30(0,01) 0,21(0,04) ND

Mar-2007 0,16(0,02) 0,18(0,01) 0,19(0,01) 0,17(0,00) ND

Abr-2007 0,08(0,02) 0,15(0,03) 0,17(0,00) 0,13(0,03) ND

ND: No Detectado.



bien en agua, por lo que en el medio acuático se une a las partículas de sólidos
disueltas o en los sedimentos. En mamíferos que pueden ingerir aguas conta-
minadas con este pesticida o en las partículas suspendidas en las aguas se
transforma en endosulfán-diol (endosulfán 2), de baja toxicidad y, en parte,
también se forma sulfato de toxicidad similar a la del endosulfán (Barberá,
1989). Así mismo se ha demostrado un cierto poder de biomagnificación
de este pesticida en algunos animales. 

La concentración media de Endosulfán 2 en C. carpio en Marzo y Abril
2007 fue de 0,18 ±0,01 mg kg-1. En Octubre y Noviembre (2006) fue de
0,53 ±0,09 mg kg-1. Como se puede observar en la Tabla 9 en Octubre se
detectó Endosulfán 2 en todas las partes de C. carpio, excepto en el hueso.
En el mes de Noviembre se detectó en músculo, vísceras y piel, en tanto
que en Marzo y Abril solo fue detectado en las vísceras. El endosulfán no es
la excepción, por ello se puede observar que los niveles de Endosulfán 2
son mayores en las partes u órganos de C. carpio que tienen un mayor conte-
nido lipídico. También se observa que el Endosulfán 2 está presente en los
cuatro meses de estudio en las vísceras. Esto puede indicar una contamina-
ción de C. carpio reciente por dicho compuesto. La migración de dichos
compuestos de las vísceras a otras partes de C. carpio toma tiempo.

Es de destacar que la concentración de Endosulfán 2 en vísceras, piel y
branquias no se encontró dentro del límite permisible indicado en la NOM,
cuyo máximo es de 0,2 mg kg-1. En este estudio el valor máximo encontrado
fue de 0,8 mg kg-1 en piel, en el mes de noviembre (cuatro veces superior).
En el músculo en los dos meses en que se detectó Endosulfán 2 se encontró
dentro del límite máximo permisible. Es importante recordar que las bran-
quias y las vísceras no son parte comestible de C. carpio, pero la piel y el
músculo sí lo son y constituyen por tanto los órganos que en este estudio
toman mayor importancia. El músculo presenta niveles de Endosulfán 2
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Tabla 8. Niveles promedio de Endrín aldehído (mg kg-1) detectados en Cyprinus
carpio del lago de Tecocomulco, Hidalgo (desviación estándar; n=5).

Endrín
aldehído Músculo Vísceras Piel Branquias Hueso 

Oct-2006 ND 0,40(0,01) 0,60(0,01) ND ND

Nov-2006 0,11(0,00) 0,70(0,03) 0,80(0,01) 0,30(0,02) ND

Mar-2007 ND 0,60(0,02) ND ND ND

Abr-2007 ND 0,20(0,01) ND ND ND

ND: No Detectado.



permitidos por la NOM, pero la piel presenta 4 veces más de lo que índica
dicha norma. Esto puede acarrear de alguna manera, efectos de toxicidad.

El Endosulfán 2 es ingerido por los herbívoros o penetra directamente a
través de la piel de organismos acuáticos como los peces y diversos inverte-
brados. Los pesticidas se concentran aún más al pasar de los herbívoros a
los carnívoros. Alcanzan elevadas concentraciones en los tejidos de los animales
que ocupan los eslabones más altos de la cadena alimentaria, como el halcón
peregrino, el águila calva y el quebrantahuesos (Wayland et al., 1991).

Los compuestos organoclorados generalmente interfieren en el metabo-
lismo del Ca de las aves, produciendo un adelgazamiento de la cáscara de
los huevos y el consiguiente fracaso reproductivo. Como resultado de ello
algunas grandes aves depredadoras y piscívoras se encuentran al borde de
la extinción (Cecil et al., 1972; Haegele et Hudson, 1974 y Wiemeyer
et al., 1984). Estos autores detectaron niveles de Endosulfán en 5 ng g-1

(5 mg kg-1) en músculo de C. carpio y la tenca (Tinca tinca) capturadas en
los ríos del sur de Italia.

CONCLUSIONES

Los organoclorados tienden a bioacumularse en las partes de C. carpio
con alto contenido lipídico. Se encontró la mayor concentración de pesti-
cidas organoclorados en piel, vísceras y branquias del C. carpio. La concen-
tración de organoclorados en todas las partes del pescado fue menor en el
período Marzo-Abril que en Octubre-Noviembre, lo cual se debe en lo funda-
mental a que durante el desove su alimentación es más restringida y con
ello producen menores cantidades de lípidos. El Endrín aldehído y Endo-
sulfán 2 son organoclorados que se detectaron en los 4 meses de estudio.
Cuando se detectan pesticidas organoclorados sólo en las vísceras durante
Octubre-Noviembre y Marzo-Abril es señal de una contaminación reciente.
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Tabla 9. Niveles promedio de Endosulfán (mg kg-1) detectados en Cyprinus carpio
del lago de Tecocomulco, Hidalgo (desviación estándar; n=5).

Endosulfán 2 Músculo Vísceras Piel Branquias Hueso 

Oct-2006 0,08(0,01) 0,50(0,02) 0,62(0,03) ND ND

Nov-2006 0,13(0,02) 0,60(0,01) 0,80(0,01) 0,40(0,03) ND

Mar-2007 ND 0,30(0,0) ND ND ND

Abr-2007 ND 0,20(0,0) ND ND ND

ND: No Detectado.



Los organoclorados encontrados en C. carpio que están muy por debajo del
límite permisible indicado en la Norma Oficial Mexicana fueron Endrín y
Endosulfán 2 (en músculo y piel), pero ello no indica de que no exista
contaminación, por lo que deberán ser monitoreados sistemáticamente. Están
por encima del límite permisible el Aldrín, Dieldrín y Endosulán 2 (en vísceras,
piel y branquias) lo cual debe considerarse como una limitante para su comer-
cialización. Por primera vez se reporta la determinación de pesticidas orga-
noclorados en Cyprinus carpio en el lago de Tecocomulco de Hidalgo (México).
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Resumen: A partir de los primeros descubrimientos sobre el potencial
carcinogénico de los hidrocarburos aromáticos policíclicos (PAHs) en jóvenes
deshollinadores del año 1775, así como en trabajadores del alquitrán de fines
del siglo XIX, la cantidad de información toxicológica disponible ha crecido
exponencialmente y, con ella, el interés en la determinación de PAHs en el
ambiente y la evaluación de sus riesgos potenciales a la salud humana. Los
Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (PAHs, del inglés, Policyclic Aromatic
Hydrocarbons) se presentan en ambientes como mezclas complejas, las cuales
frecuentemente incluyen una serie de compuestos con gran actividad muta-
génica y carcinogénica. Estos compuestos, de 2 a 6 anillos fusionados y pesos
moleculares de 128 a 278 g mol-1, son (en conjunto) moderada a altamente
lipofílicos, químicamente estables y, por ello, incluidos dentro del grupo de
los compuestos orgánicos persistentes. Existe gran interés acerca del compor-
tamiento y destino de los PAHs en el medioambiente, en particular en sistemas
costeros antropizados, altamente industrializados. El objetivo de este trabajo
fue, en principio, desarrollar un protocolo de análisis para a caracterizar la
composición y fuentes de los PAHs contaminantes en ambiente reales y, al
mismo tiempo, generar información de base para el área en estudio, para la
cual no existen estudios previos de estos contaminantes, utilizando como caso
de estudio un área densamente industrializada del estuario de Bahía Blanca
(Argentina). Este último está ubicado entre los 38° 45’ y 39° 25’ de Latitud
S y los 61° 45’ y 62° 25’ de Longitud O, en el litoral sudocciental de la
Provincia de Buenos Aires. Desde el punto de vista de la presión antrópica
sobre el sistema, en la zona interna y sobre el veril Norte del estuario, se ubican
varios puertos (Pto. Ing. White, Pto. Galván, Pto. Belgrano), ciudades (Bahía
Blanca, Punta Alta y Gral. Cerri) que suman más de 350.000 habitantes y
uno de los complejos industriales más grandes de Sudamérica (refinerías,
terminal de cracking de componentes del gas de petróleo, planta de fertili-
zantes, complejos cerealeros, etc.), los cuales en conjunto determinan una
incipiente problemática ambiental en torno a la acumulación de compuestos
orgánicos persistentes. 16 PAHs (considerados prioritarios por la US-EPA)
se analizan mediante Cromatografía Capilar gaseosa/Espectrometría de
masas siguiendo protocolos analíticos normalizados. Se consideró amplio
rango de concentraciones totales de PAHs con niveles en la zona de estudio
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desde moderados a altos hasta zonas puntuales severamente contaminadas,
con un riesgo asociado de daño inminente a los organismos de ese hábitat.
Se demostró un papel regulador de las concentraciones de PAHs por el
contenido de carbono orgánico en sedimentos, especialmente en sitios con
altos niveles de contaminación (>2000 ng g-1 PAHs totales). La uniformidad
en las abundancias de los distintos grupos moleculares de PAHs sugirió la
existencia de un grupo relativamente uniforme de fuentes emisoras y la
dominancia de compuestos de más de dos anillos estructurales tipificó las
mismas como pirolíticas. Estos resultados fueron confirmados mediante la
aplicación de un estudio de índices moleculares y técnicas estadísticas (Análisis
de Componentes Principales, Regresión Lineal Múltiple).

Palabras clave: Contaminantes orgánicos persistentes, sedimentos, compo-
nentes principales, regresión lineal múltiple.

Composition and sources of Polycyclic Aromatic Hydrocarbons
(PAHs) detected over an industrialized coastal area in Bahia

Blanca Estuary (Argentina)

Abstract: Since first findings on Policyclic Aromatic Hydrocarbons
(PAHs) toxicity on young chimney sweepers at 1775 and tar workers at the
XIX century ending, the amount of toxicology information and so as the
public interest on environmental and public health PAHs evaluation had
increased in an exponential way. PAHs generally occur in complex mixtures
on environmental samples, including mutagenic and carcinogenic
compounds. These PAHs structure is made of two to six aromatic fused
rings, weighing from 128 to 278 g mol-1. They are moderately to extremly
lipophylic and stable, as a result they are included between the group of
persistent organic pollutants (POPs). The scientific interest on environ-
mental PAHs behaviour is stepping rapidly, in particular over heavy indus-
trialized areas. The scope of this study was to develope a protocol to fully
assess the composition and sources of PAHs in environmental soil/sedi-
ment samples simultaneously, generating baseline information for the study
area, for wich there are no previous records. The case study of this work
was: Bahía Blanca estuary, Argentina. This estuary is located at 38 º 45´
S and 62º 45´ W; it has a total surface of 2300 km2, of which about 410
km2 of islands and 1150 km2 of intertidal sector. It is a mesotidal system
with very little fluvial input covered by extensive tidal flats and salt marshes.
From an environmental impact point of view, the study area presents an
intensive anthropogenic activity at the north shoreline: oil, chemical and
plastic factories, two commercial harbours and a big industrial city with
more of 350000 inhabitants, thus, defining a POPs pollution state concern
over the area. A total of 16 USE-PA priority pollutants PAHs were analyzed
by means of Gas Chromatography-Mass Spectrometry, following standar-
dized analytical protocols. A wide range of Total PAHs concentrations were
found at the estuary, ranging from moderate to heavily polluted zones asso-
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ciated with frequent damage to the sorrounding biota. Also, a partition
equilibrium driving rol was outlined for the Total Organic Carbon content
in highly contaminated sediments. The uniform abundance pattern of
distinct molecular groups of PAHs suggested the occurrence of relative
homogeneous PAHs sources over the area, wich were classified as pirolytic
type considering ring number abmendbundances and molecular indices.
These results were confirmed by means of Principal Components Analysis
plus Multiple Linear Regression metodologies.

Key words: Persistent organic pollutants, sediments, estuary, principal
components, multiple linear regression.

INTRODUCCIÓN

Durante el transcurso del siglo XX se produjeron innumerables cambios
en el ritmo de crecimiento y producción de la civilización humana. El desarrollo
de la agricultura intensiva, la concentración a gran escala de las zona urbanas
y la creciente industrialización han contribuido a la contaminación global de
los ecosistemas marinos. Las principales sustancias introducidas por las acti-
vidades del hombre incluyen compuestos organoclorados, derivados del
petróleo y metales pesados (Fowler et al., 1990; Honda et al., 1990). La
mayoría de estos compuestos muestran un comportamiento conservativo y
muchos se destacan por su carácter permanente y su reconocida toxicidad
(Richardson et al., 1995); por ello comúnmente son incluidos dentro de la
categoría de compuestos orgánicos persistentes (COPs).

Los Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (PAHs, del inglés, Policyclic
Aromatic Hydrocarbons) son constituyentes naturales del petróleo crudo,
conformando una fracción de hasta el 20 % del total de hidrocarburos.
También resultan de los procesos de combustión incompleta a alta tempe-
ratura de diversos tipos de materia orgánica. Este grupo de compuestos,
entre todos los hidrocarburos, es potencialmente el más tóxico (Neff et al.,
1990). En general, se presentan como mezclas complejas en diversos
ambientes, muchos de ellos presentando gran actividad mutagénica y carci-
nogénica. Los PAHs que ingresan a los sistemas acuáticos por vía atmosfé-
rica se absorben rápidamente sobre la materia particulada. Su destino final
estará determinado por numerosos procesos de partición y transporte subsi-
guientes. Como la afinidad de los PAHs sobre las fases orgánicas es mayor
que sobre agua, los coeficientes de partición entre solventes orgánicos y agua
son altos (p. e., Kow). De acuerdo con ello, las afinidades por las fracciones
orgánicas en sedimentos, suelos y organismos son también altas, siendo estas
últimas sus principales matrices de destino en los ambientes. Las mediciones
de PAHs adsorbidos sobre sedimentos no implican directamente su libre
biodisponibilidad; los enfoques actuales en torno a su biodisponibilidad invo-
lucran mediciones de PAHs sobre el agua intersticial o bien sobre la frac-
ción de carbono orgánico de desorción rápida y lineal de PAHs (Ten Hulscher
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et al., 1997; Cornelissen et al., 1998), ambas fuera del alcance de los
objetivos de este trabajo. En orden a considerar la biodisponibilidad al estu-
diar las concentraciones es aconsejable contrastarla con niveles guía obte-
nidos a partir de ensayos de biotoxicidad; por ejemplo, aquellos desarrollados
por Long et al. (1995).

A partir de los primeros descubrimientos sobre el potencial carcinogénico
de los PAHs en jóvenes deshollinadores del año 1775, así como en traba-
jadores del alquitrán de finales del siglo XIX (Eisler et al., 1987), la cantidad
de información toxicológica disponible ha crecido exponencialmente y, con
ella el interés en la determinación de PAHs en el ambiente y la evaluación
de sus riesgos potenciales a la salud humana. Como resultado, a día de hoy,
un grupo seleccionado de 16 PAHs ha sido definido como prioritario en
torno a su inclusión en programas de monitoreo (Neff, 1979; Meador et al.,
1995; Neilson et al., 1998) e incluido entre los 100 contaminantes priori-
tarios por la US-EPA.

El foco primario del presente estudio se centró sobre estos 16 PAHs prio-
ritarios más un derivado metilado: Naftaleno (Na), 2-metil-Naftaleno (2-Me-
Na), Acenaftileno (Ac), Acenafteno (Ace), Fenantreno (Phe), Antraceno (An),
Fluoranteno (Flu), Py (Pireno), Benzo-a-antraceno (BaA), Criseno (Cr), Inde-
nopireno (IP), Dibenzo-ah-antraceno (DBA), Benzo-ghi-perileno (BghiP).

Estos compuestos poseen de 2 a 6 anillos fusionados, y pesos molecu-
lares de 128 a 278 g mol-1. Sus valores de solubilidad fluctúan desde alta-
mente insolubles (por ej.: Benzo-ghi-perileno, 0,003 mg L-1) hasta escasamente
solubles (por ej.: Naftaleno, 31 mg L-1); de forma similar, las presiones de
vapor varían en un rango que va desde alta volatilidad (Naftaleno) hasta
relativamente no volátiles (Dibenzo-ah-antraceno). Estos compuestos son, en
conjunto, moderada a altamente lipofílicos y los logarítmos de sus coeficientes
de partición octanol-agua varían desde 3,37 hasta 6,75.

Existe un interés firmemente sostenido en la comunidad científica acerca
del comportamiento y destino de los PAHs en el medioambiente, en parti-
cular en sistemas costeros antropizados, altamente industrializados. En forma
global se observa una tendencia creciente en el número de publicaciones
científicas asociadas, así como un incremento a partir del 2005, y posterior
mantenimiento del volumen de información relacionada al tema, incluido el
tráfico por internet (más periódicos, noticias relacionadas al tema, publica-
ciones, etc.). Los máximos volúmenes de información relacionada a PAHs
se hallan en los países asiáticos en plena expansión industrial: Japón,
Corea de Sur, China, Tailandia, seguidos por Canadá, India, USA, Austria
y Australia. Para Sudamérica y en particular para los mas de 6000 km de
costas marinas argentinas se registra sólo un escaso número de trabajos rela-
cionados (Commendatore et al., 2000; Cataldo et al., 2001; Rehwagen et
al., 2005; Colombo et al., 2005a y 2005b). En este sentido, el presente
trabajo aporta valiosa información de base, inédita y estratégica desde la
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óptica de un manejo sostenible de los recursos costeros. En cuanto a los ante-
cedentes para el área en estudio, sólo pueden citarse mediciones aisladas
de hidrocarburos totales en los años 80’; sin embargo, a la fecha de edición
del presente trabajo no existen registros disponibles sobre el nivel de PAHs
en sedimentos del estuario en estudio.

MATERIALES Y MÉTODOS

Área de estudio: El estuario de Bahía Blanca (Argentina), constituye un
ecosistema muy particular dentro del extenso litoral marino argentino (Perillo
et al., 2000). Está ubicado entre los 38 °45’ y 39 °25’ de Latitud S y los
61° 45’ y 62° 25’ de Longitud O, en el litoral sudocciental de la Provincia
de Buenos Aires. Morfogenéticamente ha sido clasificado como un estuario
de planicies costeras (Perillo et al., 2001); tiene forma de embudo y su sección
transversal decrece exponencialmente desde la boca hacia su cabecera.
Este ambiente está afectado por un sistema de mareas semidiurno (amplitud
de mareas ~4 m, clasificación: mesomareal), el cual provoca que durante
muchas horas del día grandes extensiones del espacio intermareal queden
descubiertas. La bahía ocupa un área aproximada de 800 km2 y, en marea
alta, la superficie cubierta es del orden de los 2000 km2, incluyendo una
superficie del intermareal próxima a los 1200 km2 (Perillo & Piccolo, 1999).

Las aguas del estuario evidencian el desarrollo de una alta productividad
primaria (Freije et al., 1988, Freije & Marcovecchio, 2004). Posee una
elevada relación superficie/volumen de agua, por efecto de la escasa pendiente
de sus marismas que se cubren en la incursión de la marea. En veranos secos
llega a convertirse en “hipersalino” y ha sido definido como verticalmente
homogéno de tipo “C” según la nomenclatura tradicional de Pritchard y
Cameron (1963; véase Freije et al., 1981).

Desde un punto de vista físico-geológico la dinámica del ambiente condi-
ciona la distribución de los materiales sedimentarios del estuario. En el estuario
de Bahía Blanca la ausencia de importantes aportes terrígenos y la fuerte
influencia de las condiciones marinas hacen del sistema un ambiente en
permanente estado de erosión (Perillo & Piccolo, 1999), situación que se
evidencia en la dinámica de sus canales y en las extensas islas y plani-
cies degradadas. Los sedimentos más finos (limos y arcillas) se trans-
portan en suspensión dentro de la columna de agua originando elevados
valores de turbidez, mientras que las arenas son trasladadas por la acción
de las corrientes mareales sobre el fondo (Cuadrado et al., 2004). Esta
característica cobra relevancia desde una óptica ambiental al evaluar los
mecanismos de transporte de los contaminantes hidrofóbicos a través de
los sedimentos.
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Geográficamente, y desde el punto de vista de la presión antrópica
sobre el sistema, en la zona interna y sobre el veril Norte del estuario se
ubican varios puertos (Pto. Ing.White, Pto. Galván, Pto. Belgrano), ciudades
(Bahía Blanca, Punta Alta y Gral. Cerri) que suman más de 350.000 habi-
tantes y uno de los complejos industriales más grandes de Sudamérica (termi-
nales de petróleo, refinerías, terminal de cracking de componentes del gas
de petróleo, planta de fertilizantes, complejos cerealeros, etc.). En particular
la zona de muestreo se ubicó sobre los sedimentos costeros adyacentes al
Puerto Galván y el complejo petroquímico anteriormente citado, una zona
costera altamente industrializada, disectada por canales inundables con la
marea, de acceso marítimo.

Muestreo: Los sedimentos se muestrearon sobre la zona intermareal,
accediendo a ellas en condiciones de marea baja mediante una lancha ocea-
nográfica. Un extensivo y preliminar análisis sobre toda la zona costera
interna del área en estudio (Arias et al., 2008) permitió definir que no
existen variaciones estacionales significativas en torno a la concentración
de PAHs en los sedimentos del estuario y que esta última es fuertemente
dependiente de la distancia a las potenciales fuentes de emisión. Por esto,
se consideraron para este trabajo 21 muestras simples (aprox. 300 g) de
sedimentos superficiales (<5 cm) de manera de obtener un muestreo repre-
sentativo del perímetro costero industrializado, recolectándolas en el período
que se extiende desde Diciembre de 2005 a Abril de 2006. En todos los
casos se utilizó material debidamente tratado y acondicionado para este
tipo de análisis y las muestras se almacenaron en congelador (-18º C) hasta
su posterior procesamiento. Los sedimentos obtenidos en cada sitio fueron
debidamente mezclados previo a su procesamiento, a fin de obtener matrices
homogéneas (Baumard et al., 1997), lo que permitió la realización de
análisis simples.

Determinación de humedad, carbono orgánico total y carbono
inorgánico total en sedimentos: El C Orgánico Total (sigla TOC del inglés:
Total Organic Carbon) fue estimado utilizando un método gravimétrico analí-
ticamente robusto basado en la pérdida de peso por ignición de la materia
orgánica (Byers et al., 1978, Commendatore et al., 2004). Inicialmente las
alícuotas de sedimento fueron secadas a 100 ±2 ºC hasta peso constante en
estufa. La diferencia de peso obtenida entre estos dos valores permitió obtener
el contenido de humedad de las muestras. Luego los sedimentos fueron colo-
cados en horno Mufla en condiciones estandarizadas de manera de lograr
la ignición total de la materia orgánica. Se supone que la pérdida de peso
lograda mediante este calentamiento es un buen estimador del contenido
de materia orgánica total (MOT) de la muestra. Posteriormente, el TOC fue
calculado a partir de dicho valor, utilizando un factor de conversión teórico
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(Margalef, 1979). Por último, los sedimentos fueron calcinados a 1000 ºC
durante una hora de manera de obtener una estimación del Carbono Inor-
gánico Total (CIT) Este último se obtiene también por diferencia gravimétrica
a consecuencia de las pérdidas de carbonatos como CO2.

Análisis de PAHs: Las muestras se procesaron según procedimientos
normalizados de la EPA 3540C y IOC Nº 20 (UNEP, 1992) y se anali-
zaron por cromatografía capilar gaseosa (Hewlett-Packard P68906C)/MS(HP
5972). Los sedimentos recolectados en frascos de vidrio libres de orgánicos
(mediante extracciones sucesivas con solventes) y almacenados a –18º C,
siguieron el siguiente protocolo analítico para cada grupo de muestras en
análisis (las muestras fueron analizadas en baterías de 5/6 muestras + 2/3
controles de calidad). Previo a la extracción se adicionó a cada muestra el
grupo de estándares subrogados deuterados: Naftaleno-d12, Acenafteno-
d10, Fenantreno-d10, Criseno-d12. Luego se procedió al secado químico y
homogenización de las muestras en un mortero, utilizando Na2SO4 como
desecador. La extracción se realizó mediante reflujo de solventes orgánicos
en dispositivos Soxhlet. A fin de lograr cromatogramas claros y bien defi-
nidos los extractos fueron percolados en columnas de vidrio (1 cm de diámetro
interno) rellenas con sílicagel/alúmina desactivada con H2O al 5 % (15 cm
long.); posterioremente se eluyeron mediante la adición de 50 mL de
hexano/cloruro de metileno (8:1, v/v). Los eluatos recogidos en balón se
evaporaron en rotaevaporador en condiciones de presión negativa y calor
(< 40ºC) hasta aproximadamente 10 mL. Posteriormente, se continuó la
evaporación bajo corriente de N2 hasta 1 mL.

Los PAHs fueron separados e identificados utilizando un cromatógrafo
de gases Hewlett-Packard HP68906C acoplado a un espectrómetro de masas
Hewlett-Packard HP5972. La columna cromatográfica utilizada fue de fase
reversa (HP-5MS, 30 m; 0,25 mm d.i.; 0,25 µm espesor de capa). El gas
utilizado como transportador fue Helio. El espectrómetro de masas fue
operado mayoritariamente en el modo EIM (del ingés: electron impact mode,
70 eV). Las muestras fueron inyectadas en el modo splitless a 250 ºC y el
programa de temperaturas utilizado fue el siguiente: Temperatura inicial:
70 ºC (2 min), calentamiento hasta 150 ºC a una tasa de 30 ºC min-1, calen-
tamiento hasta 310 ºC a una tasa de 4 ºC min-1; finalmente 310 ºC durante
10 min. Los PAHs fueron monitoreados a partir de espectrómetro de masas
en modo de iones seleccionados (SIM, del inglés: selected ion monitoring
mode). Los PAHs evaluados fueron:

Naftaleno (Na) Benzo-a-antraceno (BaA)
2-Me-Naftaleno (2MNa) Criseno (Cr)
Acenaftileno (Ac) Benzo-b-fluoranteno (BbF)
Acenafteno (Ace) Benzo-k-fluoranteno (BkF)
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Fluoreno (Flu) Benzo-a-pireno (BaP)
Antraceno (An) Dibenzo-ah-antraceno (DBA)
Fenantreno (Phe) Benzo-ghi-perileno (BghiP)
Fluoranteno (Fl) Indenopireno (IP).
Pireno (Py)

En todos los casos se trabajó con los siguientes controles de calidad: Blancos,
muestras fortificadas y muestras certificadas (SRM-NIST 1944). El límite de
detección del método (L. D.) se encontró alrededor de 10 ng g-1 (peso seco,
calculado según IOC Nº 43 (UNESCO, 1993) para todos los PAHs analizados).

Análisis estadístico: Los datos fueron tratados analíticamente utilizando
un software estadístico desarrollado en la Universidad Nacional del Sur (Argen-
tina); el análisis de componentes principales (CACP) y regresión lineal múltiple
(RLM) se llevó a cabo utilizando el paquete estadístico Statistica 6.0.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

1. Niveles de PAHs

Es de amplio consenso que los valores de PAHs en sedimentos menores
a 10 ng g-1 (p.s.) corresponden a un nivel de distribución basal o background
de los ecosistemas. Estos valores se dan en lugares prístinos, generalmente
alejados de las poblaciones. Las concentraciones que se ubican entre 10 y
100 ng g-1 corresponden a niveles con baja contaminación encontrados,
por ejemplo, en zonas turísticas (Baumard et al., 1998). Por otro lado, los
niveles de PAHs en el rango de 100-1000 ng g-1 identifican zonas con mode-
rado impacto antrópico; estos valores son hallados en general en zonas
portuarias y costeras urbanizadas alrededor del mundo. Valores de PAHs
por encima de 1000 ng g-1 indican niveles de moderados a altos de conta-
minación y probables procesos de introducción crónica de estos contami-
nantes en los sistemas. Los valores por encima de 10000 ng g-1 responden
a procesos de contaminación severa de sedimentos, con efectos frecuentes
observados sobre la biota (Long et al., 1995).

Para el área de estudio se halló un amplio rango de niveles de concentra-
ciones totales de PAHs (expresados como la suma de las concentraciones de
los 17 PAHs analizados; el rango varió desde 215 (G7, Fig. 1) hasta más de
19000 ng g-1 (G8; peso seco), con una media de 4696 ng g-1 (p.s.; n = 21).
Esto ubicó a la zona de estudio entre niveles desde moderados (G3, G4, G7,
G9, G12) y altos (G1, G2, G11, G13, G14, G15, G16, G17, G19, G20,
G21), hasta zonas puntuales severamente contaminadas, con un riesgo asociado
de daño inminente a los organismos de ese hábitat (G6, G8, G10, G18).
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Figura 1. Ubicación geográfica, descripción de los sitios de muestreo y composición
porcentual promedio de PAHs.
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2. Relaciones entre la geoquímica de los sedimentos y los PAHs

Las concentraciones de PAHs en sedimentos se encuentran fuerte-
mente correlacionadas tanto a la distancia de las fuentes emisoras como a
ciertos entornos sedimentarios que favorecen o entorpecen su acumulación.
En este sentido, tanto la granulometría como el contenido de agua (humedad,
%), TOC y CIT, % de los sedimentos fueron analizados de manera de poder
caracterizar el papel de las propiedades geoquímicas de los sedimentos locales
sobre la distribución de los PAHs en el área de estudio.

2.1. Carbono orgánico y PAHs en los sedimentos 

En condiciones estacionarias (por ejemplo, aquellas en las cuales los
ingresos de contaminantes son uniformes y la distribución de TOC también
dentro de ciertos rangos) la distribución de contaminantes orgánicos hidro-
fóbicos (tales como los PAHs, PCBs, OCs, etc) puede ser descrita mediante
modelos de partición bifásicos (agua-sedimento) que incluyen la concen-
tración de C orgánico en el sedimento como una fase principal (Karickhoff
et al., 1981; Oliver et al., 1985; Di Toro et al., 1985). En este trabajo,
en orden a establecer el rol del C orgánico en la distribución local de PAHs
en sedimentos, sus concentraciones fueron determinadas simultáneamente.
El rango de abundancias de TOC (%) hallado varió desde 0,36 a 2,74 %,
con un valor medio de 1,56 % ±0,69, valor tipificado dentro del rango
hallado sobre las plataformas continentales (Setter et al., 2004) y estadís-
ticamente mayor (p <0,001) que el medido en otros sitios de la zona interna
del estuario de Bahía Blanca (Arias et al. 2008, en prensa).

Muchos investigadores observaron correlaciones positivas entre los niveles
de PAHs en los sedimentos y su contenido de TOC % (Cretney et al.,
1983; Johnson et al., 1985; Smith et al., 1990; Xu et al., 2007), demos-
trando así la existencia de sistemas reales que pueden ser descriptos adecua-
damente mediante modelos de partición en dos fases (agua y fracción orgánica
en términos de C en sedimentos); por el contrario, otros han registrado
sólo correlaciones leves o inexistentes entre estas dos variables para sitios
costeros de características similares (Ünlü et al., 2006, Simpson et al.; 1996).

Las Fig. 2 presenta las relaciones entre las concentraciones de PAHs
totales y TOC para los sedimentos costeros adyacentes al área industriali-
zada de Pto. Galván. 
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Figura 2. PAHs totales vs Carbono Orgánico Total, Carbono Inorgánico Total y
Humedad (%).
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En este grupo de muestras (con niveles medios altos de contaminación)
se halló un coeficiente de correlación de r2 = 0,47. Esta evidencia concordó
con las observaciones realizadas por algunos autores sobre ambientes con
niveles de moderada a alta contaminación (Golobocanin et al., 2004; Simpson
et al., 2006), para los cuales se demostraron buenas correlaciones entre
TOC y concentración de PAHs en sedimentos. Esto constituye un indicio del
rol que ejerce la fracción de C orgánico de los sedimentos locales sobre la
partición de los PAHs en el sistema agua-sedimento.

Posteriormente, y siguiendo el enfoque de Simpson et al. (1996) se
ensayaron diferentes modelos de ajuste para los pares de puntos (concen-
tración de PAHs totales; TOC), separando previamente los datos en dos
series de concentraciones mayores y menores a 2000 ng g-1. La Fig. 3
muestra los resultados obtenidos para el grupo de sedimentos con concen-
traciones de PAHs >2000 ng g-1, los cuales mostraron un óptimo ajuste
logarítmico (base natural) altamente significativo (p <0,001, n = 13). Por
otro lado, el mejor ajuste obtenido para el grupo de sedimentos <2000
ng g-1 (p. s.), también fue logarítmico, aunque para este grupo de sedi-
mentos no se pudo demostrar estadísticamente la existencia de significancia
en la correlación.

En conclusión, la robusta correlación entre la concentración de PAHs
totales en sedimentos y la fracción de C orgánico de los mismos (TOC)
para sedimentos altamente contaminados (>2000 ng g-1) sugiere, según lo
demostrado en la literatura antes citada que la distribución de PAHs en
sedimentos es regulada, al menos parcialmente, mediante un modelo de
partición en dos fases (columna de agua-sedimentos superficiales) domi-
nado por la abundancia de la fracción de C orgánico de los sedimentos.

Figura 3. PAHs vs Carbono Orgánico Total (%) en sedimentos altamente contaminados.
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2.2. Granulometría, Humedad y Carbono Inorgánico vs PAHs

Tanto la granulometría de los sedimentos como su contenido de mine-
rales afectan la distribución de los PAHs en esta matriz. En general, los
sedimentos con fracciones mayoritaritariamente finas (limo y arcilla) y mayores
valores de C orgánico pueden adsorber y admitir mayores concentraciones
de PAHs que los sedimentos arenosos, los cuales suelen presentar menores
concentraciones de TOC (Luoma et al., 1990; Witt et al., 1995). 

En general los cocientes limo/arcilla para diferentes zonas del estuario
variaron en un rango desde 1,05 a 18, creciendo en sentido interno-externo
teniendo en cuenta la orientación del estuario (Arias et al., 2008; en prensa).
Sin embargo, los resultados de la clasificación granulométrica para el área
en estudio arrojó la dominancia del menor tamaño de partículas para todo
el estuario (incluyendo la menor proporción de arena; Tabla 1); es decir,
sumado a la fuerte presencia industrial se asociaron características sedimen-
tarias naturales que favorecieron la adsorción de los PAHs.

La Fig. 2 muestra las relaciones entre las concentraciones de PAHs en
el sedimento vs el contenido de humedad y de C inorgánico analizados
simultáneamente para el área en estudio. Si bien es sabido que el mayor
contenido de humedad incrementa la capacidad de adsorción de los PAHs,
los resultados no mostraron datos concluyentes en este sentido. De igual
manera no se hallaron correlaciones importantes entre las concentraciones
de PAHs en sedimentos y la concentración de C inorgánico, descartando
un rol principal para este último en la dirección de la distribución de estos
contaminantes.

Tabla 1. Análisis granulométrico del área de muestreo.
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Sitios

Fracciones (%) Villarino Viejo Puerto Cuatreros Maldonado Puerto Galván Pto. Ing. White

Fango (<63 um)

Arcilla
Limo
Relación L/A
Arena:

28,5
32,4
1,1
39,1

36,9
38,8
1,1
24,4

46,7
39,9
0,9
13,4

31,8
63,2
2,0
5,0

3,6
65,5
18,0
30,9

Muy fina (63-125 µm)
Fina (125-250 µm)
Mediana (250-500 µm)
Gruesa (500 µm- 1mm)
Muy Gruesa (1-2 mm)
Grava (>2mm)

26,3
4,4
0,2
0,0
0,0
0,0

8,1
5,6
1,6
0,6
8,4
0,0

2,8
5,8
2,9
0,8
1,1
0,0

4,1
0,8
0,1
0,0
0,0
0,0

26,3
4,4
0,2
0,0
0,0
0,0

Clasificación
Areno-limo-

arcillosa
Areno-limo- arcil-

losa
Arcillo-
limosa

Limo-arcillosa Limo-arenosa

Media SUM PAHs
(ng/g p.s.)

309 437 487 695 652



3. Composicíon de PAHs: orígenes

3.1. Distribución de grupos moleculares

Las contribuciones de los diferentes grupos moleculares de PAHs discri-
minados según el número de anillos se muestra en la Tabla 2. 

La distribución porcentual de los grupos de anillos para todas las mues-
tras analizadas mostró composiciones homogéneas entre sí. Se halló un
predominio de los PAHs de 3, 4 y 5 anillos en su estructura (en ese orden),
con promedios porcentuales en el rango de 9-53 % de abundancia relativa
para el grupo de 3 anillos, 8 a 41 % para el grupo de 4 anillos, y 10 a 51 %
para el grupo de 5 anillos.

La dominancia de PAHs de más de dos anillos estructurales evidenciada
para el estuario de Bahía Blanca ha sido hallada también en otros sistemas
costeros antropizados, como la Bahía de San Francisco (Pereira et al., 1996).
Los PAHs de alto peso molecular son comúnmente observados en sedi-
mentos marinos costeros, en ríos y lagunas (Hites et al., 1980; Bates et al.,
1987; Readman et al., 1987), así como en aerosoles atmosféricos (Cretney
et al., 1985; Sicre et al., 1985). El origen de estos compuestos es amplia-
mente reconocido en la pirólisis y la combustión de combustibles fósiles,
los cuales se introducen en estos ambiente mediante los procesos previa-
mente descriptos. De igual forma, la presencia de PAHs de 5 anillos cata-
condensados (por ej., Benzofluorantenos) con altas abundancias relativas,
sugiere un origen principal en procesos pirolíticos de alta temperatura (Simo-
neit et al., 1985).

Por último, la uniformidad en las abundancias de los distintos grupos de
PAHs para la zona estudiada sugiere la existencia de un grupo relativamente
uniforme de fuentes aportantes de PAHs.

3.2. Análisis de índices moleculares

Los índices moleculares se definen como el cociente de concentraciones
específicas de PAHs (por ej., PAHs isoméricos) y brindan información sobre
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Tabla 2. Composición porcentual promedio según número de anillos.

PAHs Zona Puerto Galván e Industrias

Rango (ng g-1 p.s.) 215,3 - 19201 ( n = 21)

2 anillos (%)
3 anillos (%)
4 anillos (%)
5 anillos (%)
6 anillos (%)

15 ± 6
28 ± 9
24 ± 8
25 ± 13
8 ± 5



el perfil de emisión de las fuentes de PAHs (Baumard et al.,1999; Yunker
et al., 2002). 

Los altos niveles de contaminación de la zona de estudio permitieron
la disponibilidad de perfiles completos de PAHs para la mayoría de las
muestras; esto permitió abordar un enfoque múltiple de índices molecu-
lares. El modelo utilizado se basó en el contraste de pares de índices
moleculares compilado por Yunker et al. (2002). Así, los índices BaA/228,
An/178 e IP/276 fueron graficados contra los valores de Fl/202 para
presentar la distribución de puntuaciones en relación a las fuentes (Fig.
4). El punto de transición petróleo/combustión para el índice An/178 está
definido en 0,10. Fl/202 <0,4 usualmente indica petróleo; entre 0,4 y
0,5 indica combustión de petróleo y derivados; y valores >0,5 están
asociados a la quema de pastos, carbón y madera (biomasa). El índice
BaA/228<0,2 indica petróleo; entre 0,2-0,5 combustión de petróleo; y
valores >0,5 combustión de biomasa.

Las gráficas mostraron unívocamente que los PAHs de los sedimentos de
la zona derivaron primariamente de procesos de combustión (Fig. 4). Las
puntuaciones fueron regularmente homogéneas denotando en primera
instancia y consistentemente con los resultados previos, los mismos patrones
de depósito.

Las puntuaciones An/178 fueron >0,1 para todas las muestras anali-
zadas en la zona en un período de 5 meses. Estos índices variaron en un
rango de 0,23-0,66, indicando emisiones originadas en combustibles como
fuente principal de PAHs.

De acuerdo al índice Fl/Fl+Py se observó un fuerte aporte de la quema
de biomasa (maderas, residuo de pastizal, carbón) para la gran mayoría de
las muestras, lo que resultó parcialmente ratificado por los valores del índice
IP/276. El resto de las muestras fueron claramente clasificadas como prove-
nientes de una contribución pirolítica, tanto por este último índice como
por el radio BaA/228.

El índice Metil-Fenantrenos/Fenantreno es también una herramienta analí-
tica para determinar los posibles orígenes de los PAHs. Si bien el primer
grupo de compuestos no fue cuantificado como proceso de rutina en las
muestras, éstos fueron evaluados cualitativamente. Los PAHs derivados de
fuentes petrogénicas presentan, en general, una amplia variedad de PAHs
metilados, que incluyen la serie del Fenantreno (Prahl & Carpenter, 1983);
la sumatoria de éstos suele superar la concentración del Fenantreno mismo
en estos casos. Para la mayoría de las muestras los cromatogramas mostraron
ausencia de estos derivados metilados o bien presencias cercanas al L. D.
del método; esta evidencia sustentó internamente un origen pirolítico para
el Fenantreno cuantificado en las muestras. 
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El análisis simultáneo de índices moleculares ubicó a la zona en estudio
con una robusta “huella” pirolítica en cuanto al origen de los PAHs en sedi-
mentos. No obstante, este discernimiento se profundizó mediante herra-
mientas estadísticas para confirmar los citados hallazgos y extraer información
adicional.

3.3. Análisis de Componentes principales

Para profundizar el análisis de origen y minimizar factores de ruido se
desarrolló un estudio de componentes principales para el grupo completo
de datos provenientes de la zona en análisis. La rotación de los ejes se varió
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Figura 4. Representación de índices moleculares.



para obtener la máxima cantidad de cargas positivas (loadings) para los
factores (rotación: varimax). Previo al análisis se efectuaron diferentes tests
(Kolmogorov-Smirnov, Liliefors) sobre el grupo de datos a fin de establecer
el tipo de distribución y evaluar posibles transformaciones. Los resultados
mostraron una acumulación del 86,9 % de la variancia explicada para los
primeros tres factores extraídos. Luego, para cada factor, se analizaron las
variables (concentraciones de PAHs individuales) que sustentaron las máximas
cargas a fin de lograr una interpretación racional de los mismos.

El factor 1 aportó el 63 % a la explicación de la varianza y obtuvo las
mayores cargas para el grupo de PAHs de 4 anillos (Fluoranteno, Pireno,
Benzo-a-antraceno, Criseno, incluyendo también Benzo-a-Pireno y Fluoreno;
Fig. 5). La mayoría de estos compuestos son trazadores típicos de los procesos
de combustión de carbón (Duval & Friedlander, 1981; Simcik et al., 1999).
Sin embargo, compuestos tales como los Metil-Fenantrenos (acompa-
ñantes usuales de los PAHs provenientes de la pirólisis del carbón; Simcik
et al., 1999) estuvieron ausentes en las muestras. Por otro lado el carbón
como combustible sólido no es prioritario ni para el uso industrial, ni para
el doméstico, en la región sudoeste de la provincia de Buenos Aires, donde
se ubica el estuario de Bahía Blanca. Un origen altamente probable de
estos compuestos predominantes radicaría en los procesos de destilación y
cracking industrial de gas natural que se desarrollan en la zona lindera al área
de estudio. Anualmente se producen en esta zona 620 Gg de butano, 220
Gg de gasolina natural y 540 de etano (Fuente: <www.ciamega.com>). 

Adyacente a la zona de estudio se emplaza un complejo petroquímico
productor de plásticos (polietilenos de diferente densidad, 606 Gg a-1;

61

Figura 5. Participación de los factores extraídos del análisis de componentes
principales (PCA).



<www.solvayindupa.com>; consultado en 2001) generados en base de
etano. Resultados de perfil similares a los obtenidos para el Factor 1 fueron
reportados por Font et al. (2003) para la pirólisis de polietileno y sus
derivados, demostrando una emisión característica de Flu, Phe, Fl, Py,
Cr, BaP, IP, BghiP a partir de 700 ºC. En este contexto, resulta posible
caracterizar las emisiones explicadas por el Factor 1 como emisiones indus-
triales de carácter local.

El Factor 2 aportó un 13,2 % de la explicación de la varianza. Este Factor
obtuvo elevadas cargas para los siguientes PAHs: Acenaftileno, Acenafteno,
BenzoFluorantenos (b y k) y, en menor medida, Naftaleno y Fenantreno.
Estos dos últimos compuestos se presentan como marcadores de la combus-
tión de maderas (Larsen & Baker, 2003) y carbón (Simcick et al., 1999,
Fabbri et al., 2006). Ac y Ace son marcadores más abundantes en los procesos
de combustión de celulosa (pasturas; Fabbri et al., 2006), mientras que los
Benzofluorantenos son componentes con origen en derivados de petróleo.
La interpretación resultante de este factor es de un origen mixto (combus-
tión de petróleo-biomasa) de fuentes pirolíticas.

Al Factor 3 se le atribuyó el 9,68 % de la varianza explicada y fue soste-
nido principalmente por cargas correspondientes a los 3 PAHs de mayor
masa molecular (IP, DBA y BghiP). Estos constituyen trazadores típicos de
fuentes vehiculares de PAHs (Harrison et al., 1996; Simcick et al., 1999;
Larsen & Baker, 2003). Tanto la maquinaria industrial como los vehículos
motorizados son grandes consumidores de destilados de petróleo. Así mismo,
grandes cantidades de hidrocarburos se queman y ventean en las antorchas
del complejo industrial adyacente, hasta 60 Mg h-1 (<www.dow.com>). Por
tanto, la interprentación del factor 3 se orienta a la combustión de hidrocar-
buros derivados de petróleo.

En conclusión, la variabilidad de las concentraciones de PAHs en sedi-
mentos se explica en un 87 % por tres factores de variación independientes
entre sí: Un factor de origen pirolítico de carácter local (64 %), un factor de
origen pirolítico mixto (13 %) y un factor derivado de la combustión de combus-
tibles fósiles (10 %).

A fin de obtener las contribuciones relativas de las tres fuentes de PAHs
mayoritarias se realizó un análisis de regresión múltiple sobre las puntua-
ciones de cada factor independiente obtenidas del análisis de componentes
principales (scores; utilizadas como variables independientes) y la concentra-
ción de PAHs totales para cada sitio muestreado, como variable dependiente.
Los coeficientes de regresión (B) representan, entonces, la contribución de
cada variable independiente a la predicción de la variable dependiente, luego
de controlar el resto de las variables independientes involucradas. Los coefi-
cientes de regresión estandarizados se presentan en la Fig. 6 como contri-
buciones relativas de las tres fuentes principales de PAHs sobre la zona en
estudio.
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Figura 6. Análisis de Componentes principales acoplado a regresión lineal múltiple
(TOR: Factor).

CONCLUSIONES

Para el área en estudio se halló un amplio rango de niveles de concen-
traciones totales de PAHs, que sirvió para clasificarla entre niveles desde
moderados y altos hasta zonas puntuales severamente contaminadas, con
un riesgo asociado de daño inminente a los organismos de ese hábitat.

A partir de la evidencia obtenida se postula que, para la zona muestreada,
el contenido de C orgánico de los sedimentos regula, al menos parcialmente,
la distribución y concentración de los PAHs en sedimentos, siendo esta
relación demostrada fehacientemente para los sedimentos clasificados como
altamente contaminados (>2000 ng g-1; p. s.). Por otro lado, el porcentaje
de humedad y la concentración de CIT de los sedimentos no demostraron
ejercer un papel significativo sobre la distribución de PAHs. En cambio, la
distribución del tamaño de partícula de los sedimentos favoreció la acumu-
lación de estos contaminantes.

En cuanto a la distribución de los perfiles moleculares de PAHs en sedi-
mentos la uniformidad en las abundancias de los distintos grupos de PAHs
para la zona estudiada sugirió la existencia de un grupo relativamente uniforme
de fuentes que aportan estos contaminantes sobre el área estudiada.
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La dominancia evidenciada de PAHs de más de dos anillos estructu-
rales ubicó las fuentes potenciales de origen, tanto de procesos pirolíticos
como de la combustión de combustibles fósiles. Estos resultados fueron
confirmados mediante la aplicación de un estudio de índices moleculares,
que permitió discernir aportes pirolíticos, petrogénicos y mixtos. Por último,
la aplicación de técnicas estadísticas (ACP; RLM) sobre el grupo de datos
y su interpretación, a partir de la literatura, permitió definir con exactitud
tres tipos de fuentes emisoras de PAHs, así como sus respectivas contribu-
ciones relativas.

El protocolo analítico desarrollado permitió establecer los niveles basales,
los lineamientos del comportamimento de los PAHs en los sedimentos locales
y las principales fuentes emisoras de PAHs en el área.
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DYNAMICS AND EFFECTS OF ATRAZINE IN AGRICULTURAL SOILS
FROM TEMPERATE HUMID ZONE (GALICIA, NW SPAIN)

M. Díaz Raviña, J. Mahía, A. Martín, A. Cabaneiro y T. Carballas 

Departamento de Bioquímica del Suelo. Instituto de Investigaciones Agrobiológicas
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(España). <mdiazr@iiag.csic.es>.

Abstract: This study summarizes the results of several experiments
examining the impact of atrazine application (degradation and residues
distribution, microbial communities changes) in agricultural acid soils from
northern Spain. The mineralization of atrazine and the formation of
extractable (atrazine, hydroxiatrazine, deethylatrazine, and deisopropyla-
trazine) and non-extractable or “bound residues”, as well as the biochemical
properties (microbial biomass, soil respiration, soluble carbohydrates,
urease, and b-glucosidase activities) were evaluated at different times
following atrazine application under both laboratory and field conditions at
normal agronomic rates to different soils (organic C, texture and atrazine
application history). The results of laboratory and field experiments were
consistent and showing that the fate and behaviour of atrazine exhibit
different patterns depending on soil characteristics. Rapid microbial degra-
dation through s-triazine ring cleavage was the main decomposition
pathway of the atrazine, and its degradation capacity was enhanced by
repeated herbicide application. Hydroxyatrazine and deisopropylatrazine
were the main metabolites found in the extractable fraction, wich demon-
strates that both chemical and biological processes are involved in atrazine
degradation. Formation of non-extractable residues also represents an
important abiotic process for attenuation of the atrazine impact in these
acid soils, particularly in soils with high organic matter and clay contents.
As consequence of atrazine addition, a variable effect or no effect was
observed on most biochemical properties. In contrast, the mineralized C
increased notably after herbicide application, that shows clearly that atrazine
application at normal agricultural rates may have important implications in
the C cycling of acid soils. 

Key words: U-ring 13C-atrazine, Atrazine degradation, Extractable resi-
dues, “Bound” residues, Biochemical properties, Soil pollution.

Dinámica y efectos de la Atrazina en suelos agrícolas de la
zona templado húmeda (Galicia, N.O. de España)

Resumen: El estudio sintetiza los resultados de varios experimentos
que examinan el impacto de la dinámica de la atrazina (degradación y
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distribución de residuos, respuesta de la población microbiana) en suelos
de cultivo ácidos del Norte de España. Se estudió, bajo condiciones de
laboratorio y campo, la mineralización de la atrazina y las fracciones
extraíble (atrazina, hidroxiatrazina, desetilatrazina y desisopropilatra-
zina) y no extraíble (“bound” residues), así como las propiedades bioquí-
micas (biomasa microbiana, respiración del suelo, carbohidratos
solubles, actividades b-glucosidasa y ureasa), a diferentes intervalos de
tiempo después de la adición del herbicida en dosis normales de aplica-
ción agronómica, a suelos con diferentes características (contenido de
C, textura e historial de aplicación de atrazina). Se observaron resul-
tados similares en los experimentos de laboratorio y campo, mostrando
que el destino y comportamiento de la atrazina variaba en función de
las características del suelo. La ruta principal de degradación de la atra-
zina fue la microbiana a través de la rápida ruptura del anillo s-triazí-
nico, siendo la degradación mayor a medida que aumenta el historial de
aplicación. Los principales metabolitos encontrados en la fracción extra-
íble fueron la hidroxiatrazina y la desisopropilatrazina, lo que parece
indicar que tanto la degradación química como la biológica están impli-
cadas en la ruta de descomposición de la atrazina. La formación de resi-
duos no extraíbles (“bound” residues) también constituye un importante
proceso abiótico de atenuación del impacto de la atrazina, particular-
mente en el suelo con un elevado contenido de materia orgánica y de
arcilla. Como consecuencia de la adición de atrazina se observó un
efecto variable o incluso un efecto nulo sobre la mayoría de las propie-
dades bioquímicas analizadas; por el contrario, la mineralización del C
se incrementó considerablemente indicando que la aplicación de atra-
zina a dosis normales de campo puede tener importantes repercusiones
en el ciclo del C de estos suelos ácidos.

Palabras clave: U-ring 13C-atrazina, Degradación de atrazina, Residuos
extraíbles y no extraíbles, Propiedades bioquímicas, Contaminación del
Suelo.

INTRODUCTION

Atrazine is considered a moderately persistent chemical in the environ-
ment with a half-life ranging from a few days to months (Khan and Saidak,
1981; Jones et al., 1982), depending on soil properties, prior application
history and agricultural practices (Koskinen and Clay, 1998). However, residues
of both the parent compound and its degradation products were detected in
soils and surface and ground waters as a consequence of atrazine applica-
tion (Schiavon, 1988; Sánchez-Camazano et al., 2005). Biotic transforma-
tion is considered the major route whereby atrazine is decomposed in most
soils (Kaufman y Kearney, 1970; Cook, 1987; Barriuso and Houot, 1996).
However, the dechlorination of atrazine to hydroxyatrazine (mainly chemical
hydrolysis) is reported as an important pathway of its dissipation in acid
soils (Da Silva et al., 2000; Pimentel and Rosim, 2000). Therefore, atrazine
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degradation in soils occurrs both via chemical and biological processes,
resulting in the formation of metabolites such as hydroxyatrazine, deethyla-
trazine, and deisopropylatrazine, which have a different mobility and toxicity
than atrazine and hence also different contamination potential (Barrett, 1996).
The presence of these xenobiotic compounds can modify drastically soil
microbial communities, thus altering the normal functioning of terrestrial
ecosystems, which in turn has important implications for soil fertility and soil
quality (Voets et al., 1974; Greaves, 1982; Schäffer, 1993). 

In recent years many European countries have restricted or banned the
use of atrazine as herbicide due to its persistence in the environment and its
toxicological properties. The influence of atrazine on soil microorganisms
has been intensively investigated. Soil microorganisms and the process that
they govern are essential for long-term sustainability of agricultural systems
since they control the breakdown of the C-cycle in Nature and hence the
net fluxes and amounts of soil C and nutrients through decomposition, miner-
alization and immobilization processes (Jenkinson, 1988; Pankhurst et al.,
1997). There is therefore concern about the effects of herbicides on soil
microbial biomass and activity in order to preserve soil health. Several studies
have demonstrated that atrazine may influence the population dynamics of
certain microbial groups (Voets et al., 1974; Ostrofsky et al., 1997; Rhine
et al., 2003; Ross et al., 2006), although the response of total microbial
biomass and activity is less well understood (Wardle and Parkinson, 1990;
Ghani et al., 1996; Lin and Brookes, 1999; Accinelli et al., 2002). The
application of herbicides to soils induces either inhibitory (e.g., through effects
on soil microorganisms) or stimulatory (e.g., through resistant microbes using
herbicides as resources) effects on these microbial parameters. A variable
effect was also observed depending on soil properties, rate of herbicide
applied, and time elapsed after its application (Haney et al., 2002; Moreno
et al., 2007). Most of these investigations have shown only short-term
laboratory effects following a single herbicide application at large concentra-
tions to non adapted soils. However, in the field, the herbicide is often repeat-
edly applied at low rate to the same soil for many years (adapted soils).
Therefore, the impact of atrazine on microbial biomass and enzymatic
activities is still poorly understood since it is difficult to extrapolate the results
of laboratory experiments to field conditions. 

In Galicia (NW Spain), there is a high potential risk of soil and aquifer
contamination with s-triazines, such as atrazine, due to the widespread use
of these compounds in agricultural soils, the climatic conditions (abundant
precipitation and low temperature) and soil characteristics (sandy texture,
acid pH, high organic soil matter content (SOM), low microbial activity).
However, despite this interest, there is no information available concerning
the impact of s-triazines on soil ecosystems.

The aim of this work was to summarize the main results of laboratory
and field studies conducted to examine the impact of atrazine application
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on agricultural soils from Galicia, by determining the different fractions of
atrazine (mineralized, extractable atrazine and its metabolites, as well as the
non-extractable residues) and by measuring functional parameters such as
microbial biomass, soil respiration, and enzyme activities specific of N cycle
(urease) or C cycle (ß-glucosidase).

MATERIAL AND METHODS

The laboratory experiment was performed using two different agricultural
soils cultivated with maize, a Humic Cambisol (H) (pH 5.6; 24.84 g C kg-1;
2.39 g N kg-1; sandy loam texture; 40 yr of atrazine application history) and
a Gleyic Cambisol (G) (pH 5.88; 41.12 g C kg-1; 2.79 g N kg-1; sandy clay
texture;10 yr of atrazine application history). Representative samples from
both soils, collected from the 0-15 cm Ap horizon before maize planting and
atrazine application, were non added and added with U-13C-atrazine at field
application rate (5 µg g-1, equivalent to 10 kg atrazine ha-1 assuming 2000
Mg soil ha-1), and incubated under controlled conditions (28 oC, 85 % of field
capacity) over a 3-month period. The content of different atrazine fractions
(mineralizable, extractable, and non-extractable) and some biochemical prop-
erties (microbial biomass C, soil respiration, soluble carbohydrates, b-glucosi-
dase, and urease activities) were measured at different time intervals over the
incubation time.

The field experiment was performed with a Gleyic Cambisol cultivated
with maize under no tillage (NT) and conventional tillage (CT) (pH 5.16-
5.85; 40.35-55.55 g C kg-1; 2.71-3.70 g N kg-1; sandy loam texture; 8
yr of atrazine application history) in a complete randomized block design
of four plot replicates (20 m x 5 m). In each sampling plot, representative
samples were collected from the central rows between the maize plants.
Measurements of the content of atrazine and its metabolites in the extractable
fraction and of soil enzyme activities (b-glucosidase, urease) were carried
out on all soil samples collected before sowing (0 time) and at different time
intervals during the maize cropping of two consecutive years (2002 and
2003). 

The chemical and biochemical analyses were performed on sieved (<4
mm) and homogenized soils. The content of atrazine (A) and its metabolites
(deisopropylatrazine, DIA; deethylatrazine, DEA; hydroxyatrazine, HA) was
analysed in methanol/water extracts (70/30, v/v) by HPLC (Ghani et al.,
1996) following the procedure described by Mahía et al. (2007).

The d13C values were measured on finely ground soil samples (<100
mm) by using an elemental analyzer (Carbo Erba CHN 1108) coupled with
an isotope ratio mass spectrometer (IRMS, Finningan Mat, delta C, Bremen,
Germany). The atrazine residues were calculated from the equation: 
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13C remained atrazine = 13C in soil samples added with atrazine –
13C in soil samples without added atrazine.

The percentage of mineralized atrazine was determined as follows:

% atrazine mineralized = 100 - % atrazine remaining in the soil.

The non-extractable residues of atrazine were determined by subtracting
the extractable fraction from the remained 13C-atrazine residues. 

The microbial biomass C was measured by the fumigation-extraction
method (Vance et al., 1987) with some modifications (Basanta et al.,
2002) and the soil respiration by measurement of the CO2 released from
the non added and atrazine-added samples throughout 84 days of aerobic
soil incubation (Díaz-Raviña et al., 1988). The soluble carbohydrates were
determined by colorimetry using a UV-vis spectrometer in hot-water extracts
(Puget et al., 1999) by the antrone method (Doutre et al., 1978) and the b-
glucosidase and urease activities were analyzed as reported by Eivazi and
Tabatabai (1988) and Kandeler and Geber (1988), respectively. A detailed
description of soils and experimental set up was given previously (Mahía and
Díaz-Raviña, 2007; Mahía et al., 2007, 2008a, 2008b).

RESULTS

Laboratory experiments

Fig. 1 shows the distribution of the atrazine fractions (mineralized,
extractable and non-extractable residues) obtained for the soil samples studied
during the incubation experiment. A detailed description of the evolution of
the extractable atrazine (A) and the dechlorinated (HA) and dealkylated (DIA
and DEA) metabolites is shown in Fig. 2. The evolution of CO2-C values
obtained during the incubation experiment is shown in Fig. 3, whereas the
values obtained for other biochemical properties analyzed are given in
Table 1. 

Field experiments 

The distribution of extractable atrazine and its metabolites, as well as soil
enzyme activities in the cultivated soil under conventional tillage (CT) and no-
tillage (NT) management at different sampling times during two consecutive
years are shown in Figs. 4 and 5, respectively.
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DISCUSSION

Atrazine degradation

The hydroxyatrazine (HA) was the only atrazine metabolite detected in
the extractable fraction from the untreated soils during the 3-month incuba-
tion period (Fig. 2). Since soil samples were collected in spring before
maize sowing and annual atrazine application, HA levels can be ascribed to
the residue accumulations from previous applications (1-40 yr). The data
indicated that the persistence in soils of HA is longer in soils than either
atrazine or its dechlorinated degradation products. Similar results were reported
by other authors and were attributed to HA strong retention by soil and its
relatively slow degradation (Winkelmann and Klaine, 1991; Assaf and Turco,
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Figure 1. Distribution of atrazine in mineralized, extractable and non-extractable or
“bound residues” fractions on a percentage basis in two contrasting agri-
cultural soils (H and G soils) over the 12 wk incubation period. (Data taken
from Mahía and Díaz-Raviña, 2007).



1994; Peixoto et al., 2000). Marked fluctuations in the content of the parent
compound and its intermediate products were observed following atrazine
application (Fig. 2). The laboratory experimental data showed that after 1
wk, atrazine accounted for 9 to 20 % of the initial concentration and its
degradation products for 33 to 58 %, the DIA content being 10 to 16 times
higher than that of HA. These results indicated that the first steps of atrazine
metabolism were dechlorination (mainly abiotic process), N-dealkylation,
and deamination (microbiological processes), which lead to the formation
of HA and DIA, respectively. This result is consistent with observations indi-
cating that biotic and abiotic atrazine degradation occurs, with biochemical
processes being dominant in some soils (Barriuso and Hout 1996; Gan et
al. 1996; Kookana et al., 1998; Accinelli et al., 2001).

The content of atrazine and its degradation products tended to decrease
during the 12-wk incubation period but a different pattern was observed
depending on the nature of compound that was analyzed in each soil. After
2 wk, the extractable residues accounted for 4 % of the initial content (0.2
% A, 2.5 % HA and 1.6% DIA) in H soil and 32 % (17 % A, 2.7 % HA and
12 % DIA) in the G soil. Then, while A and DIA values slightly decreased
during the following 2 to 12 wk of incubation in the G soil, undetectable
amounts were found in the H soil. At the end of the incubation, 2.5-5 % of
total extractable residues were still detected, indicating a residual effect of
atrazine 3 months after application. Similar results were observed when the

Incubation time (wk)

3 6 9 12

Microbial C
(mg C-1)

Hu
Ht
Gu
Gt

79 ±9
98 ±13

191 ±9
198 ±10

122 ±16
126 ±26
288 ±27
210 ±22

108 ±1
161 ±20
209 ±55
241 ±25

122 ±20
115 ±28
167 ±43
122 ±45

Carbohydrates*
(mg C-1)

Hu
Ht
Gu
Gt

76 ±1
72 ±4

108 ±5
118 ±11

30 ±7
20 ±2
43 ±5
43 ±5

33 ±1
34 ±2
53 ±1
51 ±3

38 ±1
34 ±1
58 ±1
53 ±2

Glucosidase*
(mg p-nitrophenol g-1)

Hu
Ht
Gu
Gt

146 ±8
149 ±5
223 ±18
204 ±12

90 ±4
88 ±3

124 ±5
132 ±2

74 ±5
70 ±8

127 ±1
131 ±5

64 ±3
66 ±1

104 ±2
105 ±4

Urease*
(mg NH4

+ g-1)

Hu
Ht
Gu
Gt

23 ±2
27 ±4
26 ±2
29 ±2

10 ±1
10 ±1
14 ±1
15 ±1

11 ±1
10 ±1
13 ±1
12 ±1

11 ±4
13 ±1
9 ±1

10 ±1

Table 1. Biochemical properties for the untreated (u) and atrazine treated (t) samples
from the H and G soils, 3, 6, 9 and 12 wk after incubation (mean values
± SD). (Mahía et al., 2008, unpublished data).
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extractable fraction was analyzed in other agricultural soils under maize culti-
vation, located in the same temperate humid zone, showing different physico-
chemical characteristics and atrazine application history (Mahía et al., 2008b).

The atrazine mineralization as a function of time is shown in Fig. 1. In
both soils mineralization rapidly occurred during the first 2-6 weeks of incu-
bation with no initial lag phase and then remained constant (stationary degra-
dation phase) until the end of incubation. This is consistent with other studies
showing the presence of an adapted microbial community with the capacity
to rapidly mineralize the triazine ring in soils that have frequently received
atrazine (Barriuso and Houot, 1996; Ostrofsky et al., 1997; Rousseaux et
al., 2001). Differences in the kinetics of the atrazine-ring degradation were
however observed between the two studied soils, both the rate and extent
of mineralization being lower in the G soil, with 10-yr history of atrazine
application, compared with the H soil, with 40-yr history of atrazine treat-
ment. In H soil 78 % of the applied U-13C-atrazine was degraded after 2
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Figura 2. Evolution of atrazine (A), deisopropylatrazine (DIA), and hydroxyatrazine
(HA) in the extractable fraction of two contrasting agricultural soils (H
and G) added with 5 µg g-1 and incubated during 12 wk (mean values ±
SE of three incubation replicates). Deethyaltrazine (DEA) was not detected.
(Data taken from Mahía and Díaz-Raviña, 2007).



weeks and then this value increased slightly reaching 89 % at the end of
incubation. In contrast, in the G soil only 33 % of the applied atrazine was
degraded after 2 weeks, and 49 % after 6 weeks and then degradation
remained fairly constant until the end of the experiment, when a value of
53 % was observed. These atrazine degradation values were much higher
than those obtained in soils with no atrazine application, but are in accor-
dance with the reported range given for soils with similar atrazine applica-
tion history (Barriuso and Houot, 1996; Ostrofsky et al., 1997; Yassir et al.,
1999; Abdelhafid et al., 2000a,b; Houot et al., 2000; Krutz et al., 2003).

The non-extractable (“bound”) residues accounted for 9-18 % and 35-
41 % in H and G soils, respectively (Fig. 1). The higher levels exhibited by
G soil as compared with H soil can be explained on the basis of soil char-
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Figure 3. C mineralization in two studied soils as affected by atrazine addition at
recommended agronomic dose. Daily (A, B) and cumulative (C, D) C
released asC-CO2 by the untreated (u) and atrazine treated (t) samples from
the H and G soils during 12 weeks of aerobic incubation (mean values ±
SE). (Data taken from Mahía et al., 2008a).



acteristics such as SOM content (Peixoto et al., 2000; Moorman et al.,
2001; Huang et al., 2003) and, to a lesser extend, content and nature of
clays (Koskinen and Clay, 1998; Houot et al., 2000). The SOM levels can
also partly explain the different evolution of non extractable residues in the
two studied soils. In the G soil the content of non-extractable residues
hardly changed or even slightly increased with the incubation time, reaching
the highest value at the end of the incubation period; in contrast, significant
changes over time were observed in the H soil with values at the end of incu-
bation, being 50 % lower than those at week 1 and indicating than non-
extractable residues were mobilised. The data are consistent with studies of
Huang et al. (2003) who found a higher desorption with increasing SOM
content. The amount of non-extractable compounds are consistent with data
of both extractable and degraded fractions indicating that the potential contam-
ination of soil and water is higher for G soil than for H soil. It is well known
that non-extractable residues at high concentrations represent a high poten-
tial risk (diffuse pollution) for environmental contamination when they are
mobilised (Gan et al., 1996). The relatively high levels of non extractable
atrazine “bound” residues found in the studied soils suggest that further inves-
tigations should be addressed to investigate the possible long-term effects of
non-extractable atrazine residues as well as whether these residues can be
mobilised over time under natural conditions. 

Results of the experiments under laboratory conditions were confirmed
under field conditions. During the maize cultivation-period marked fluctua-
tions in the amounts of atrazine and its degradation products were observed
in the 0-5 cm depth of the cultivated layer particularly in the NT treatment,
which is consistent with the higher application concentration of atrazine (a
pre-emergence and additionally a post-emergence rate when required) (Fig.
4). HA was the main metabolite detected in the soils before maize sowing.
Thus, although a significant dissipation of this metabolite occurred between
the two consecutive growing seasons (the levels in 2002 were two times
higher than those in 2003), the high range of values indicated a long persist-
ence of HA in soils. As expected, atrazine application to soil increased
notably the content of atrazine and its metabolites in the extractable
fraction, particularly in 2003 when higher rates were used. The evolution
of these xenobiotic compounds during maize cultivation showed that atrazine
content tended to diminish and its metabolites, particularly HA and DIA,
tended to increase, whereas significant amounts of DEA were only detected
during maize cultivation in 2002.

HA and DEA were also detected before and 16 wk after maize sowing
and atrazine application in the 5-20 cm layer of both NT and CT plots,
showing its residual effect and the high potential risk of surface and ground-
water pollution (Mahía et al., 2007). The results obtained also indicated
that the route of atrazine degradation, and hence the amounts of dealky-
lated metabolites, derived from biotic processes (DEA and DIA), and the
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dechlorinated metabolite, mainly derived from abiotic processes, can differ
between years. This may be due to differences in the type and activity of
microorganisms involved in atrazine degradation, as consequence of fluctu-
ations in climatic conditions and substrate availability, rather than to differ-
ences in the soil physico-chemical properties. It is necessary to point out that
only 19-45 % in 2002 and 10-51 % in 2003 of the atrazine originally applied
to the soil became extractable (atrazine plus metabolites) over a 3-4 months
period. These values of extractable compounds are in the reported range
given for different soils with similar atrazine application rates (Gan et al.,
1996; Gaynor et al., 1998; Chung and Alexander, 2002). The data suggest
the existence of “bound” or non-extractable atrazine residues and hence a
latent source of pollution due to various factors that can cause their mobi-
lization and presence in the soil solution, which support the results obtained
under laboratory conditions.

In conclusion, the results of these laboratory and field experiments showed
that, in adapted soils of agricultural areas of Galicia, a rapid microbial
degradation through s-triazine ring cleavage (complete degradation or miner-
alization) is the main pathway of the atrazine and that the repeated annual
application of the herbicide enhance the degradation process. HA and DIA
were the metabolites found in the extractable fraction, demostrating that both
biotic and abiotic processes are involved in atrazine degradation. However,
the formation of “bound” residues also constitute other important abiotic
process for the attenuation of atrazine impact in acid soils with relatively high
SOM content. Furthermore, by combining the results of analyzed metabo-
lites in the extractable fraction and the percentages of U-13C-atrazine (CO2
production, total degradation) and ethylamine-15N-atrazine degraded (NH3
production, partial degradation), the atrazine route in these agricultural soils
can be elucidated (Mahía and Díaz-Raviña, 2007).

Microbial response to atrazine addition

Although a significant positive or negative effect could be observed at
some incubation time, in general the microbial biomass C values were of the
same magnitude order in both untreated and atrazine treated soils indicating that
soil microbial biomass was not substantially modified by atrazine addition
(Table 1). The results obtained are in agreement with those previously reported
showing unconsistent changes or no changes in soil microbial biomass
following addition of low atrazine concentrations to soils (Ghani et al. 1996;
Accinelli et al. 2002). 

The ratio between soil respiration and microbial biomass, known as specific
respiratory rate or metabolic quotient (qCO2), reflects the physiological status
of the microbial community and may be used as indicator of ecosystem stress
(Anderson and Domsch 1990). Therefore, differences in qCO2 values may
represent the magnitude of pesticide-induced response (Perucci et al., 2000;
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Jones and Ananyeva, 2001). The qCO2 values calculated for the untreated
and treated samples following herbicide application, clearly show that the
metabolic quotient cannot be used for evaluating atrazine impact at normal
application rates on soil microbial communities (Mahía et al., 2008b). Similar
results were obtained on the basis on water-soluble carbohydrates and soil
enzyme activities (urease and b-glucosidase) since generally the values detected
in two different treatments (untreated and treated with 5 mg atrazine kg-1

soil) were quite similar. These results are consistent with those of other studies
showing contradictory atrazine effects on several enzyme activities (Voets et
al., 1974; Gianfreda et al., 1994; Sannino and Gianfreda, 2001), the effect
being rate dependent (Kruglow et al., 1975; Davies and Greaves 1981;
Perucci et al., 2000; Moreno et al., 2007).

In agreement with laboratory results, no effect or inconsistent stimulatory
or adverse effects on urease and b-glucosidase activities were also observed
under field conditions for atrazine application at agronomic rates (Fig. 5).
Marked differences for the enzyme activities related with the time of sampling
were evident. For example, values for all activities (except for urease in 2003)
were higher in samples collected before sowing and atrazine application (0
time) than in the remaining samples collected at different times after sowing
and atrazine application. These variations over time are partly due to atrazine
application although other factors such as ploughing, addition of other agro-
chemicals, availability of organic substances derived from roots or from mate-
rial incorporated to the soil and climatic conditions (temperature, humidity)
can not be discarded.

For the CT treatment an initial and significant decrease of 30-45 % in the
activity levels was observed 1 week after atrazine application and thereafter
values hardly changed over time, whereas for the NT treatment the decrease
was of lower magnitude (10-20 %) and not significant. The atrazine rate
was higher in NT treatment than in CT treatment since in some years (e.g.
2003) in addition to the first pre-emergence application a post-emergence
application was used to control grass weeds. Therefore, the different effects
observed in the soil under two tillage systems can be explained by the atrazine
application history, the microorganisms of soil under NT treatment being
more adapted to atrazine and hence showing a lower response than those
of soil under CT treatment. This is in accordance with studies of several
authors who found a different response of soil microorganisms to atrazine
addition in non adapted and adapted soils (Barriuso and Houot, 1996; Abdel-
hafid et al., 2000b).

In contrast to these negative atrazine effects, urease activity values in 2003
showed a significant increase of 60-69 % with respect to the initial values 1 wk
after atrazine application and then values declined until reaching similar levels
than those measured before atrazine application. The obtained results under
both laboratory and field conditions suggest that the soluble carbohydrates and
and the two enzyme activities studied are unsuitable means for assessing the
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effects of atrazine on these soil ecosystems since inconsistent adverse or stim-
ulatory effects were observed depending on the enzyme activity measured and
the sampling year. This is in agreement with numerous field and laboratory
studies showing conflicting and contradictory results due to the difficulty of estab-
lishing the cause-and-effect relationships between pesticide nature and enzyme
activities (Davies and Greaves, 1981; Schäffer, 1993; Gianfreda et al., 1994;
Sannino and Gianfreda, 2001; Accinelli et al., 2002; Haney et al., 2002). 

The daily and cumulative curves for the CO2-C released from the untreated
and atrazine treated soils during the 12 weeks of incubation are showed in Fig.
3. A similar atrazine effect was observed independently of the soil considered;
thus, during the experiment, the daily release of CO2-C was generally higher
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Figure 4. Atrazine and its metabolite concentrations in the 0-5 cm layer of a soil
under conventional tillage (CT) and no-tillage (NT) management at different
sampling times (0, 1, 2, 4, 12, and 16 wk) after maize sowing and atrazine
application ( ). Atrazine ( ); Hydroxyatrazine ( ); Deethylatrazine ( );
Deisopropylatrazine  ( ). Different letters indicate significant differences
(p <0.05) in the total content of the extractable compounds. (Data taken
from Mahía et al., 2007).



for the soil added with atrazine compared with that of the corresponding
untreated soil, this effect being more accentuated in the treated G soil than
in the treated H soil. For both soils, the increase was more marked during
the first week, then the effect decreased gradually but it was maintained in
a lesser extent over all the incubation period indicating a long lasting atrazine
residual effect on soil microbial communities. Such an effect was quite
surprising since as, previously indicated, most recently added atrazine was
rapidly degraded. Thus, the results showed the possible long-term effects of
xenobiotic organic compounds on soil microorganisms even after most of
the original molecules have disappeared, which is in agreement with the find-
ings of Perucci et al. (2000).

At the end of the incubation, the cumulative mineralized C values were
significantly higher in the soil samples treated with atrazine compared to
those in the corresponding untreated samples indicating that respiration was
markedly affected by atrazine addition in both soils. The net increase of C
mineralized caused by the atrazine addition after 12 weeks of incubation
reached values of 160 mg CO2-C kg-1 dry soil in the H soil and 344 mg CO2-
C kg-1 dry soil in the G soil, which represented 33 % and 41 %, respec-
tively, of the C mineralized by the corresponding untreated samples (Fig. 3).
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Figure 5. Enzyme activities in the 0-5 cm layer of a cultivated soil under conven-
tional tillage (CT) and no-tillage (NT) management at different sampling
times (0, 1, 2, 4, 12, and 16 wk) after maize sowing and atrazine appli-
cation ( ). For each soil management different letters indicate significant
differences (p <0.05). (Data taken from Mahía et al., 2007).



The more significant effect of atrazine in the G soil having higher SOC content
and shorter atrazine history, may be partly due to the fact that microorgan-
isms in this soil are less adapted to the herbicide, and hence exhibited a
greater response to the herbicide application (Rhine et al., 2003). A stimu-
latory effect of atrazine application at normal agricultural rates on soil respi-
ration was also reported by others (Ghani et al., 1996; Accinelli et al., 2002),
although in these studies the enhancement of CO2-C did not exceed 20 mg
CO2-C kg-1 dry soil, and the effect did not last for more than 20 days.
According to De Nobili et al. (2001) a priming effect can be induced by trace
concentrations (i.e., in the order of mg g-1 quantities) of appropriate “trigger
solutions”. Thus, a possible explanation for the results here obtained is that
atrazine and/or its degradation metabolites either act directly as “trigger mole-
cules” or induce their progressive release from native SOM over all the
incubation period. A more detailed explanation for this surprising and marked
positive change in the rate of degradation of SOM following the addition of
the herbicide at agronomic rates is given by Mahía et al. (2008a). 

Combining the information derived from the different microbial properties
analyzed it can be concluded that atrazine not only affects the target organisms
(weeds) but also the microbial community present in agricultural soils from
temperate humid zone with 8-40 yr of annual herbicide treatment. Thus, recently
added atrazine at agronomic rate does not substantially alter most soil biochem-
ical properties (microbial biomass C, b-glucosidase, urease, soluble carbohy-
drates) but notably increased C mineralization. The results clearly show that the
application of atrazine at normal field rates may have important implications on
C and nutrient cycles and hence on the fertility of acid soils with a previous
atrazine application history. Nowadays there is considerable awareness of how
soil management (land use) affects soil quality and interest in the effects of changes
in C mineralization rates on the feedback processes within the global C cycle,
specially soil C-sequestration; therefore, more studies concerning the measure-
ment of several microbial activities and some parameters measuring microbial
diversity should be performed in order to improve the understanding of herbi-
cide impacts on SOM degradation and to determine if results here obtained
can be extrapolated to a wide range of soils. The data also indicated that C
mineralization rather than microbial biomass-C and enzyme activities should be
used to detect soil quality changes induced by atrazine addition.

CONCLUSIÓN

Results confirm that atrazine degradation and its effects on soil microbial
communities are important aspects for assesssing the environmental impact
of herbicide application. Thus, since microbial respiration and dynamics of
atrazine (degradable, extractable atrazine and its metabolites, non–extractable
or “bound” residues) results show a residual effect of the herbicide over time
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periods up to 3-12 months, atrazine application to agricultural acid soils of
temperate humid zone should be performed with precaution.
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Resumen: La contaminación del ambiente marino por extracción, trans-
porte o derrames accidentales de petróleo crudo es uno de los factores de
mayor riesgo para los ambientes costeros patagónicos, principalmente en el
Golfo San Jorge (provincias de Chubut y Santa Cruz, Argentina) donde la
explotación de petróleo es el recurso económico más importante en la actua-
lidad. El objetivo del trabajo fue encontrar las mejores condiciones para deter-
minar la presencia de hidrocarburos de petróleo en agua de mar empleando
espectrometría de emisión de fluorescencia. Además, se emplearon en forma
complementaria espectrometría de absorción UV-Vis y cromatografía de
gases. A efectos de optimizar las condiciones para preparar muestras sinté-
ticas de petróleo en agua de mar se planearon una serie de experimentos de
acuerdo a un diseño factorial completo 23 con dos puntos centrales y dos
réplicas. Para confirmar si la espectrometría de fluorescencia resulta una
técnica precisa y lo suficientemente sensible se analizaron muestras extraídas
de Caleta Córdova (45º 43´ S; 67º 31´ O; provincia del Chubut), donde
ocurrió un derrame de petróleo el 26 de Diciembre de 2007. Los resultados
obtenidos demuestran que la medición de la emisión de fluorescencia es un
método adecuado para, en forma rápida y económica, evaluar la presencia de
petróleo de la cuenca del Golfo San Jorge en agua de mar.

Palabras clave: Petróleo crudo, diseño óptimo experimental, fluorescencia,
matrices de excitación-emisión, Patagonia, Argentina.

Presence of petroleum hydrocarbons in seawater

Abstract: Discharges of crude oil into the sea during extraction or
transportation is the major source of pollution in the marine environ-
ment in San Jorge gulf (Chubut and Santa Cruz Provinces, Argentina),
where petroleum exploitation is the most important economic resources.
The aim of the study was to optimize the determination of petroleum
hydrocarbons in seawater employing fluorescence spectroscopy. Also,
UV-Vis absorption spectroscopy and gas chromatography were employed
to obtained complementary information. A 23 full factorial design with
two center points and two replicates was used for screening the factors
that affect the preparation of artificial samples of crude oil in seawater.
In order to evaluate the accuracy and sensitivity of fluorescence spec-
troscopy, oil spill samples collected from the coastal environment in
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Caleta Córdova (45º 43´ S; 67º 31´ W, in Chubut Province) in the day
of one oil spill (December 26, 2007) were analysed. Results show that
the measurement of fluorescence can be used to detect, in a fast and
economic way, hydrocarbons present in the water soluble fraction of
crude oils from San Jorge gulf field.

Key words: Crude oil, design of experiments, fluorescence, excita-
tion-emission matrices, Patagonia, Argentina.

1. INTRODUCCIÓN

En la actualidad la explotación de petróleo es el recurso económico más
importante en la región patagónica central de Argentina, donde se encuentra
la cuenca del Golfo San Jorge (entre los 43º y 47º de latitud Sur), compar-
tida por las provincias de Chubut y Santa Cruz (Fig. 1). En la cuenca, de un
área total estimada en unos 200.000 km2, se producen alrededor de
40.000 m3 de petróleo por día (Petrotecnia, 2008).

En la ciudad de Comodoro Rivadavia, ubicada aproximadamente en el centro
del Golfo San Jorge, el sistema portuario incluye los muelles del puerto
central (45º 52´ S; 67º 29´ O), el muelle General Mosconi (45º 50’ S; 67º
28’ O) en el cual se descargan derivados de petróleo, el puerto Caleta Olivares
(45º 46´ S; 67º 22´ O) destinado a la carga del petróleo crudo extraído en la
zona y el puerto de Caleta Córdova (45º 43´ S; 67º 31´ O) en el que operan
buques pesqueros costeros y lanchas de apoyo a la monoboya de Caleta Olivares.

Figura 1. Localización geográfica de los sitios de muestreo en el Golfo San Jorge
(R. Argentina).
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Si bien por factores económicos y legales ha aumentado la seguridad en
los procesos de extracción y transporte de petróleo, el derrame accidental y
las fugas de hidrocarburos en el suelo y agua, con el consiguiente daño ecoló-
gico sobre el entorno, continúan siendo inevitables. Estos accidentes ocurren
por condiciones naturales extremas, fallas técnicas o errores humanos (Scory,
2005).

Los valores de hidrocarburos en sedimentos y en agua reportados sobre
el Golfo San Jorge se encuentran entre los mayores en América del Sur
(Commendatore y Esteves, 2007; Barra et al., 2007). Por ejemplo, en la
zona de Comodoro Rivadavia existen alrededor de 15.000 pozos activos y
en un período de un año (2004-2005) se han reportado más de 400 derrames
de petróleo, la mayoría debidos a fallas por corrosión en los materiales, obser-
vándose las principales manchas de petróleo en los acantilados costeros
(Secretaría de Ambiente y Desarrollo Sustentable, 2006).

El peor accidente registrado últimamente en la zona ocurrió en la madru-
gada del 26 de Diciembre 2007 en Caleta Córdova, cuando varios kilóme-
tros de costa quedaron cubiertos de petróleo. Se estima, en base a las pericias
judiciales llevadas a cabo, que se derramó un volumen total del orden de unos
cientos de metros cúbicos de petróleo crudo y derivados, liberados por una
falla en una boca de lastre en un buque petrolero. El incidente no fue repor-
tado (a pesar de que se exige a las empresas informar sobre cualquier siniestro
que provoque algún perjuicio al medio ambiente). La fauna de la zona, prin-
cipalmente aves y lobos marinos, y la economía local (basada en actividades
pesqueras) resultaron seriamente perjudicadas (Fundación Patagonia Natural,
2008). Dado que el tiempo de recuperación del petróleo derramado en el
mar es en general elevado diversas fracciones de hidrocarburos pueden pasar
al agua con el consiguiente peligro para el ambiente marino.

Existe abundante información sobre la determinación, toxicidad y degra-
dación del petróleo en agua de mar; sin embargo, las concentraciones rela-
tivas de los compuestos de petróleo dependen del tipo y la naturaleza del
petróleo y de las condiciones ambientales a las que es expuesto (Nicodem
et al., 1997; Groner et al., 2001; Taban et al., 2004; Scory, 2005). En
nuestro grupo de trabajo hemos abordado el estudio de distintos aspectos
relacionados con la degradación de hidrocarburos en el ambiente, princi-
palmente empleando sistemas modelo (Gutiérrez et al., 1994; Gutiérrez et
al., 1995; Gutiérrez et al., 1998; Gutiérrez, 2002) y recientemente emple-
ando muestras sintéticas preparadas con petróleo crudo extraído en la zona
(Mangani et al., 2008).

El análisis de muestras complejas de hidrocarburos por métodos tradi-
cionales, tales como la cromatografía en fase gaseosa (GC) o líquida, suele
demandar tiempo, instrumental costoso e impiden que los procesos de degra-
dación del petróleo sean analizados en tiempo real. Resulta altamente dese-
able disponer de métodos alternativos precisos, rápidos y económicos.
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La espectrometría de emisión de fluorescencia cumple con estas condiciones
y ha sido empleada desde hace años para analizar diferentes tipos de
crudos (Thruston y Knight. 1971; Phillip y Soutar, 1976; Groner et al.,
2001; Christensen et al., 2005). Sin embargo, la fluorescencia del petróleo
depende de su composición química y debido, además, a la presencia en
aguas naturales de otros compuestos fluorescentes (tales como sustancias
húmicas), la identificación y cuantificación de la contaminación por hidro-
carburos de petróleo en aguas naturales por fluorescencia suele ser compli-
cada (Groner et al., 2001).

En este trabajo se prepararon muestras sintéticas para evaluar si la espec-
trometría de emisión de fluorescencia resulta una técnica adecuada para la
determinación de hidrocarburos de petróleo disueltos en agua de mar. Las
muestras se prepararon considerando un diseño factorial 23 con inclusión de
observaciones en el nivel medio de los factores. Estos diseños presentan las
ventajas de producir experimentos más eficientes, permitir obtener informa-
ción sobre los factores e interacciones entre los mismos, estimar el error
experimental y evaluar si el modelo lineal de superficie de respuesta es
adecuado (Kuehl, 2001; Ávila et al., 2005).

El objetivo del estudio fue encontrar las condiciones óptimas para la deter-
minación mediante métodos luminiscentes de la presencia de hidrocarburos
de petróleo de la cuenca del Golfo San Jorge disueltos en agua de mar y su
aplicación al análisis de muestras naturales extraídas en la zona de un
derrame de petróleo crudo al mar.

2. MATERIAL Y MÉTODOS

2.1. Sitios de muestreo

Las muestras de agua de mar fueron recogidas frente a la costa de Punta
Maqueda (46º 01’ S; 67º 35’ O) alejada de la actividad portuaria y sin
descargas de origen antropogénico y a unos 2 km de la costa de Caleta
Córdova (45º 45’ S; 67º 21’ O). En todos los casos las muestras fueron reco-
gidas con anterioridad al 26 de Diciembre de 2007.

Las muestras correspondientes a un sitio contaminado por un derrame
de petróleo fueron tomadas el día del incidente y seis meses después frente
a la costa de Caleta Córdova. Se recogieron 5 muestras de agua de mar a
intervalos regulares a lo largo de la costa.

La toma de muestras se realizó según los métodos recomendados por la
UNESCO (1992).
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2.2. Instrumentación

Los espectros de absorción se determinaron empleando un espectrofo-
tómetro Agilent 8453 (Agilent Technologies, Alemania) con una lámpara
de deuterio y una de tungsteno como fuentes de excitación y un detector
de fotodiodos realizando barridos espectrales entre 190 y 1100 nm con una
resolución espectral de 1 nm.

Los espectros de emisión, sincrónicos y las matrices de excitación-emisión
se obtuvieron empleando un espectrofluorómetro Jasco FP6200 (Jasco Co.,
Japón) con un lámpara de xenón como fuente de excitación, un tubo foto-
multiplicador como detector y un ancho de banda de 5 nm para la excita-
ción y emisión. Se empleó la geometría convencional de 90º. Para obtener
las matrices de excitación-emisión se realizaron espectros de emisión mediante
barrido espectral de 270 a 500 nm con un incremento de 1 nm, variando
la longitud de onda de excitación desde 260 a 450 nm con un incremento
de 5 nm y una diferencia de longitud de onda fija (Dl) de 10 nm a una velo-
cidad de 8000 nm min-1. El coeficiente de variación de los máximos e
intensidades de fluorescencia (I) fue de 0,15 % y 2,5 %, respectivamente. Se
controló la estabilidad del espectrofluorómetro analizando la emisión Raman
a 282 nm (lexcitación= 260 nm) que no presentó desviación significativa durante
el período de análisis (I = 0,7353 ±0,0017; n = 20).

En forma complementaria se empleó un cromatógrafo de gases Konik
3000 HRGC (Konik, España) equipado con un inyector split/splitless y un
detector de ionización de llama (FID). Los componentes fueron separados
en una columna RTX-1 (Restek Corp., EE. UU.) de 30 m de longitud con
un diámetro interno de 0,53 mm y un espesor de película de 1 mm. Las
condiciones de trabajo se fijaron de acuerdo al método EPA (2003). La tempe-
ratura del horno se incrementó desde 70 °C hasta 300 °C (mantenida por
10 min) con una velocidad de calentamiento de 10 °C min-1. Se empleó nitró-
geno (calidad cromatográfica) como gas portador a una presión constante
de 170,3 kPa y como gas auxiliar para el detector FID. Se emplearon aire
sintético e hidrógeno (ambos calidad cromatográfica suministrados por Air
Liquid) como gases detectores con un flujo de 0,25 y 0,04 L min-1, respec-
tivamente. El volumen inyectado fue de 1 mL, la temperatura del inyector se
mantuvo a 230 °C y la del detector a 280 °C.

2.3. Preparación de las muestras

En el laboratorio se filtraron 15 L de agua de mar de cada sitio de mues-
treo, empleando un filtro de papel (Schleicher & Schuell 0859, rango de
retención: 7-12 µm) y posteriormente una membrana Millipore 0,45 mm.
El agua de mar filtrada se almacenó a 4 °C.

La muestra de petróleo crudo fue gentilmente suministrada por la empresa
Epsilon S.R.L. y corresponde a una mezcla de crudos proveniente de distintos
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yacimientos de la cuenca del Golfo San Jorge lista para embarcar y poste-
rior exportación. El petróleo posee una densidad a 15 °C de 0,9250 g mL-1

y un porcentaje de sólidos y de agua (por Karl-Fisher) de 0,029 y 0,7394 %
v/v, respectivamente.

Se utilizaron n-hexano y diclorometano grado HPLC provistos por Merck
como solventes de extracción.

Volúmenes fijos de petróleo se agregaron a 400 mL de agua de mar y se
agitaron en recipientes de vidrio durante varias horas con un agitador magné-
tico Zeltec modelo MS-5 o un agitador con movimiento orbital Vicking M-
23. Cada muestra se introdujo en un embudo de decantación y se adicionaron
10 mL de n-hexano. Una vez agitada durante 30 min con un agitador Precytec
modelo AE-29 se dejó reposar hasta observar la separación de las dos
fases. Se recogieron la fase orgánica y la fase acuosa por separado. La frac-
ción soluble en n-hexano fue analizada mediante CG, espectrometría UV-
Vis y de emisión de fluorescencia. Todas las determinaciones se realizaron
por duplicado. Cada medida de emisión de fluorescencia fue repetida 3 veces
como mínimo.

Para las determinaciones por CG 5 mL de extracto se concentraron a
temperatura ambiente con una corriente de nitrógeno hasta un volumen de
0,5 mL. 

Para las mediciones de absorbancia y fluorescencia 1 mL del extracto se
diluyó con n-hexano a 10 mL en un matraz aforado. Se empleó una celda
espectrofluorométrica de cuarzo de 1 cm de paso óptico.

Se realizaron muestras de control de agua de mar con ausencia y presencia
de petróleo almacenadas en ausencia de luz durante 6, 12 y 18 meses. Las
muestras se guardaron a temperatura ambiente o a 11 ºC, temperatura
promedio anual del agua de mar en superficie registrada en la zona (CEADO,
2008).

El material empleado fue tratado de acuerdo a las recomendaciones de
la UNESCO (1992).

2.4. Diseño experimental

En una primera aproximación, con el objetivo de determinar que condi-
ciones experimentales producen mayores áreas bajo los espectros de emisión
de fluorescencia y áreas totales en los cromatogramas, se decidió emplear
un diseño factorial Nk, siendo N = 2, el número de niveles y k= 3, el número
de factores, consistente en ocho experimentos con dos puntos centrales y
dos réplicas. Se realizaron en total 20 experimentos.

Para poder identificar los factores significativos que afectan la prepara-
ción de las muestras sintéticas de petróleo en agua de mar se decidió evaluar
(en base a experiencias previas) el efecto de los siguientes factores: a) volumen
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de petróleo agregado a 400 mL de agua de mar (A, en mL); b) tiempo de
contacto (B, en horas); y c) tipo de agitador (C), bien magnético (M) o con
movimiento orbital (O). La influencia de cada variable sobre las respuestas
analizadas se evaluó variando cada factor entre los niveles codificados presen-
tados en la Tabla 1.

Dado que las interacciones entre estos factores pueden ser importantes,
se postuló un modelo polinómico lineal con interacciones de primer y segundo
orden:

y = b0 + bAxA + bBxB+ bCxC + bABxAxB + bACxAxC + bBCxBxC + bABCxAxBxC (1)

donde y es la respuesta analizada, b0 es el promedio de las respuestas
experimentales; bA, bB y bC son los efectos principales de las variables codi-
ficadas xA, xB y xC respectivamente; bAB, bAC y bBC son efectos de las inter-
acciones de primer orden (entre dos variables) y bABC es el efecto de segundo
orden de las interacciones entre las tres variables codificadas.

Las respuestas medidas fueron el área bajo los espectros de emisión de
fluorescencia (y1) y el área de todos los picos de cada cromatograma (y2).
Estas áreas proporcionan una medida cuantitativa de la cantidad de compuestos
totales extraídos y se consideraron adecuadas para evaluar la fracción soluble
en agua de mar.

Una vez establecidas las condiciones óptimas para la preparación y extrac-
ción de las muestras se prepararon por duplicado muestras sintéticas, agre-
gando 5 mL de petróleo en 400 mL de agua de mar filtrada. Al emplear esta
relación de volumen de petróleo con respecto al volumen total de agua se
obtiene una película uniforme de petróleo. Las muestras fueron agitadas
durante 6 h. Estas muestras fueron analizadas inmediatamente o bien alma-
cenadas en la oscuridad a temperatura ambiente y a 11 ºC durante 6, 12 y
18 meses.

El método optimizado fue aplicado al análisis de muestras reales extra-
ídas de una zona contaminada por un derrame reciente de hidrocarburos de
petróleo.

Tabla 1. Factores y niveles experimentales del diseño experimental factorial 23.

* M: agitador magnético; O: agitador con moviemiento orbital.
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Factor Nivel

A: volumen de petróleo/mL

B: tiempo de contacto/horas

C: tipo de agitador*

2 3 4

6 9 12

M - O

-1 0 1



2.5. Control analítico

Se controló la eficiencia de los métodos de análisis empleando patrones
que fueron medidos bajo las mismas condiciones que las utilizadas para las
muestras. Los patrones fueron naftaleno y antraceno (99 %) suministrados
por Sigma-Aldrich para espectrometría de emisión de fluorescencia y el patrón
químico de calibración de bajo punto de ebullición Nº 220 (Agilent Tech-
nologies, EEUU) que contiene los siguientes n-alcanos: dodecano (21,1 %),
hexadecano (10,9 %), tetradecano (10,8 %), decano (10,3 %), pentano
(8,8 %), heptadecano (5,5 %), pentadecano (5,4 %), undecano (5,2 %),
nonano (5,1 %), octano (4,9 %), heptano (4,8 %), n-hexano (4,7 %) y octa-
decano (2,4 %).

Se determinó el límite de detección de acuerdo al criterio 3d, siendo d la
desviación estándar de la ordenada en el origen (ACS, 1980).

Para las determinaciones por espectrometría de emisión de fluorescencia
se obtuvieron diversas rectas de calibración (r > 0,999, n= 10) al correla-
cionar I (lexcitación= 280 nm) con las concentraciones ensayadas de naftaleno
(lemisión= 335 nm) y antraceno (lemisión= 398 nm), en un rango, en ambos casos,
entre 1 a 100 mg mL-1y con un límite de detección de 0,15 mg mL-1.

Para los análisis por GC se empleó una solución del patrón químico de
calibración en n-hexano; en concreto se seleccionaron los picos correspon-
dientes a dos de los compuestos mayoritarios, n-dodecano y n-tetradecano,
obteniéndose rectas con valores de r >0,999 (n = 4) y un límite de detec-
ción de 0,50 mg mL-1.

2.6. Métodos estadísticos

La generación y análisis de los experimentos factoriales y los análisis de
regresión, así como la separación de medias se llevaron a cabo con el programa
MINITAB® (Versión 14.20). Los espectros de fluorescencia se procesaron
empleando los programas del paquete Spectra Manager 1.53 (Jasco Co.,
Japón).

La evaluación del posible efecto de los factores experimentales en rela-
ción al área bajo los espectros de emisión de fluorescencia, así como la deter-
minación de la significación estadística de dichos factores, se determinó
mediante análisis de varianza (ANOVA). Para facilitar la interpretación de los
resultados se analizaron los gráficos de probabilidad, de residuales, de Pareto,
de efectos principales y de interacción.
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3. RESULTADOS

3.1. Optimización de la preparación de muestras sintéticas

La determinación de mezclas de hidrocarburos disueltos es altamente
sensible a las condiciones en las cuales se lleva a cabo la toma de muestras
en un ambiente natural, la preparación de muestras sintéticas y a los proce-
dimientos de extracción. Por esta razón inicialmente se prepararon y anali-
zaron muestras en distintas condiciones experimentales.

Se empleó n-hexano o diclorometano como disolvente de extracción y
se probaron distintas diluciones hasta ajustarlas a la sensibilidad del espec-
trofluorómetro y del cromatógrafo de gases. Se decidió emplear n-hexano.

Como se indicó anteriormente, para evaluar las mejores condiciones para
preparar muestras sintéticas de petróleo en agua de mar se decidió emplear
un diseño factorial 23. El diseño factorial, incluyendo los niveles de cada factor
y los resultados de cada experimento se presentan en la Tabla 2.

Tabla 2. Diseño factorial (23).

a Orden experimental.
b Orden estándar en la matriz del diseño.
c Área bajo el espectro de fluorescencia.
d Área total del cromatograma CG.
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Nº experimentoa Orden estándarb xA xB xC y1
c y2

d

1 6 1 -1 1 1047,89 2141
2 19 0 0 -1 6767,82 11759
3 17 0 0 -1 6774,53 12309
4 7 -1 1 1 881,22 7108
5 9 -1 -1 -1 2383,72 1067
6 16 1 1 1 519,19 1310
7 5 -1 -1 1 675,88 3106
8 8 1 1 1 1834,62 2420
9 18 0 0 1 1509,28 10260
10 3 -1 1 -1 7767,82 2899
11 10 1 -1 -1 9712,41 8648
12 14 1 -1 1 2498,41 1499
13 11 -1 1 -1 9283,46 2919
14 20 0 0 1 1313,29 11344
15 15 -1 1 1 948,45 7005
16 13 -1 -1 1 2310,91 4497
17 12 1 1 -1 2324,27 2208
18 4 1 1 -1 2955,60 3634
19 2 1 -1 -1 8101,22 8890
20 1 -1 -1 -1 1592,40 2061



Según las condiciones experimentales en las cuales se prepararon las
muestras sintéticas las áreas de los espectros de emisión de fluorescencia (y1)
y las áreas totales de los cromatogramas (y2) presentan variaciones en el
orden 5x102-1x104 y 1x103-1x104, respectivamente.

Los coeficientes del modelo polinómico (Ecuación 1) y su efecto sobre las
respuestas experimentales se muestran en la Tabla 3. Un valor negativo en
el efecto indica que el área medida disminuye cuando el factor cambia del
nivel menor al mayor. Los valores p (<0,05) indican que la variable C y la
interacción de primer orden entre las variables A y B y la interacción de
segundo orden tienen un efecto significativo sobre el área de los espectros
de emisión de fluorescencia obtenidos. El área de todos los picos de los croma-
togramas (y2) depende principalmente de las interacciones de primer orden
entre las variables.

Las diferencias observadas en las tendencias de las dos respuestas pueden
deberse al hecho de que, en las condiciones experimentales del análisis, la
espectrometría de emisión y la cromatografía de gases brindan información
sobre distintos tipos de hidrocarburos presentes en la fracción soluble en
agua de mar y deben ser consideradas como técnicas complementarias.

Las combinaciones de tratamientos de un diseño factorial 23 pueden repre-
sentarse gráficamente mediante un cubo, como el mostrado en la Fig. 2
con los resultados obtenidos para la respuesta y1.
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Tabla 3. Efectos y coeficientes estimados para el área bajo los espectros de emisión
de fluorescencia (y1) y el área total de los cromatogramas (y2); unidades
codificadas.

* significativo p <0,05, ES: error estándar.

Término y1 y2

Efecto Coeficiente (ES) Efecto Coeficiente (ES)

constante 3427 (204) 3838 (162)

xA 394 197 (204) 11 5 (162)

xB -226 -113 (204) -301 -150 (162)

xC -4412 -2206 (183)* -570 -285 (144)

xA*xB -3206 -1603 (204)* -2601 -1300 (162)*

xA*xC -123 -61 (204) -3598 -1799 (162)*

xB*xC -361 181 (204) 1951 975 (162)*

xA*xB*xC 3197 1598 (204)* 996 498 (162)

R2= 96,12% R2= 98,40%



Figura 2. Gráfico cúbico (datos de la media) para y1 (área de los espectros de emisión
de fluorescencia).

El empleo de un agitador magnético aumenta considerablemente la
respuesta. Por otra parte, el hecho de aumentar el tiempo de contacto no
afecta de forma significativa el área de los espectros de emisión, pero su
efecto depende del volumen de petróleo agregado al de agua de mar. Además,
el efecto de cada variable depende de las condiciones fijadas de las otras dos.

Como se observa en la Tabla 2 y en la Fig. 2 las mayores áreas de los
espectros de emisión de fluorescencia se obtuvieron cuando las muestras se
prepararon con 4 mL de petróleo y se agitaron durante 6 horas empleando
un agitador magnético (valores máximos en los experimentos 11 y 19). Si
se agitan con un agitador orbital las respuestas decrecen considerablemente,
aunque el tiempo de contacto (experimentos 4 y 15) o la cantidad de petróleo
en la muestra (experimentos 3 y 4) sean mayores.

Las mayores áreas totales de los cromatogramas se obtuvieron en los
puntos centrales del diseño (experimentos 2, 3, 9 y 14). Los resultados del
análisis ANOVA muestran que las interacciones entre dos factores son esta-
dísticamente significativas.

Una vez establecidas las condiciones óptimas para la preparación y extrac-
ción de las muestras, se prepararon por duplicado muestras sintéticas, agre-
gando 5 mL de petróleo en 400 mL de agua de mar filtrada. Al emplear esta
relación de volumen de petróleo con respecto al volumen total de agua se
obtiene una película uniforme de petróleo. Las muestras fueron agitadas
durante 6 h. Estas muestras fueron analizadas inmediatamente o bien alma-
cenadas en la oscuridad a temperatura ambiente y a 11 ºC durante 6, 12 y
18 meses.
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3.2. Espectros de absorción

Se determinaron los espectros de absorción UV-Vis del agua de mar
filtrada, de su fracción soluble extraíble en n-hexano y de las muestras sinté-
ticas empleando n-hexano como blanco. El agua de mar filtrada no presenta
absorbancia por debajo de los 200 nm.

El espectro normalizado de absorción UV-Vis para una muestra recién
preparada se presenta en la Fig. 3.

Los espectros de absorción de todas las muestras de petróleo extraídas
con n-hexano analizadas no presentan absorbancia por debajo de los 400
nm. Se observan picos a 220 y 260 nm y un pico no resuelto entre 280 y
300 nm, que disminuye en las muestras almacenadas.

3.3. Espectros de emisión

Dado que en el agua de mar existen compuestos fluorescentes por la
presencia de materia orgánica disuelta de distinto origen (Hudson et al.,
2007) se determinaron los espectros de emisión de fluorescencia y las matrices
de excitación-emisión de todas las muestras de agua de mar empleadas y del
n-hexano empleado en las extracciones. Los resultados obtenidos indican
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Figura 3. Espectros normalizados de absorción UV-visible de la fracción soluble de
petróleo en agua de mar (línea continua) y de emisión de fluorescencia
(lexc= 260 nm, línea punteada). Solvente: n-hexano.



que la fluorescencia del solvente y de la fracción extraíble en n-hexano del
agua de mar es escasa (Fig. 4, A).

Se determinaron los espectros de emisión de fluorescencia, los espec-
tros sincrónicos a distintos valores de Dl (10, 20 y 40) y las matrices de
excitación-emisión de todas las muestras sintéticas.

En la Fig. 3 se puede observar el espectro normalizado de emisión de
fluorescencia de la fracción extraída con n-hexano para una muestra típica.
Empleando una longitud de onda de excitación de 260 nm los espectros de
emisión presentan máximos picos alrededor de 360 nm y 374 nm y picos
no resueltos, más o menos pronunciados, entre 400 y 480 nm. La dilución
posterior de las soluciones dio lugar a una disminución de la intensidad de
fluorescencia. Se pueden observar diferencias entre las intensidades relativas
de fluorescencia de los picos de las muestras recién preparadas y las corres-
pondientes a las muestras almacenadas durante 18 meses. En general, la
relación entre las intensidades de fluorescencia en los máximos (360/374)
disminuye con el tiempo.

Las matrices de excitación-emisión fueron convertidas en gráficos de curvas
de nivel (Fig. 4). Esta representación en dos dimensiones es de gran interés,
ya que proporciona información sobre la variación de la intensidad de fluores-
cencia con las longitudes de onda de excitación (lexc) y de emisión (lem).

Resultados similares se obtuvieron al analizar las matrices de excitación-
emisión para las muestras almacenadas durante 18 meses. Las intensidades
máximas de fluorescencia disminuyen hasta aproximadamente un 30 % y se
define un pico en la zona 270/330. No se observó influencia significativa
de la temperatura de almacenamiento de las muestras, probablemente debido
a que la diferencia entre la temperatura del agua de mar y la temperatura
ambiente no afecta los procesos de transformación que sufren los compo-
nentes del petróleo.

3.4. Muestras de un derrame de petróleo

Las condiciones de extracción y análisis determinadas a partir del estudio
de muestras sintéticas fueron empleadas para analizar las muestras extraídas
cuando la marea negra ocasionada por el derrame (mencionado en la Intro-
ducción) alcanzó la costa.

Se determinaron los espectros de absorción, de emisión de fluores-
cencia, sincrónicos y las matrices de excitación-emisión. La forma de los
espectros de absorción UV-Vis son similares a los obtenidos para las
muestras sintéticas analizadas inmediatamente después de la extracción,
aunque las muestras tomadas en la zona del derrame presentan menores
absorbancias.

También se observan similitudes entre los espectros de emisión de fluo-
rescencia y de las muestras sintéticas y las recogidas en la zona del derrame.
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Las gráficas de curvas de nivel se muestran en la Fig. 5 (A). Además, se
evaluaron muestras tomadas 6 meses después de las operaciones de limpieza
de la costa (Fig. 5 (B)).

Las intensidades de fluorescencia registradas son menores que las obte-
nidas en las matrices de excitación-emisión de las muestras sintéticas.

En el caso de las muestras recogidas 6 meses después del derrame, una
vez finalizada la limpieza de la costa, las intensidades de los espectros de
emisión son muy bajas y las curvas de nivel presentan semejanzas con las
obtenidas para el agua de mar filtrada.
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Figura 4. Gráfica de curvas de nivel del espectro de luminiscencia total de la frac-
ción extraíble de petróleo en agua de mar (solvente de extracción n-hexano)
para muestras sintéticas, recientemente preparadas (A) y almacenadas seis
meses a temperatura ambiente (B).



4. DISCUSIÓN

El petróleo extraído de la Cuenca del Golfo San Jorge es de color oscuro,
viscoso, de elevada densidad y presenta una composición mixta, que incluye
compuestos cíclicos y aromáticos. Cuando el petróleo entra en contacto con el
agua de mar algunos componentes del mismo son extraídos por la fase acuosa.
La determinación individual de estos componentes resulta difícil por tratarse de
una mezcla compleja y requiere del empleo de técnicas combinadas, tales como
cromatografía en fase gaseosa o líquida y espectrometría de masas (Ali et al.,
1995; Wang y Fingas, 1997; Reddy y Quinn, 1999; Stout et al., 2001).
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Figura 5. Gráfica de curvas de nivel del espectro de luminiscencia total de la fracción
soluble de petróleo en agua de mar (solvente de extracción n-hexano) para
muestras naturales de la misma zona, recogidas el día de un derrame de petróleo
(A) y seis meses después (B). Inserto en (B): Blanco de agua de mar (C).



En este trabajo se empleó CG como una técnica complementaria. Para
la identificación tentativa de los picos obtenidos en los cromatogramas se
utilizó un patrón mezcla de hidrocarburos alifáticos lineales. Los resultados
obtenidos para una muestra típica se presentan en la Fig. 6.

La composición en función del número de átomos de carbono (para hidro-
carburos alifáticos lineales) de la fracción de n-hexano (Fig. 6, A) presenta
componentes en el rango C12-C32, con los componentes mayoritarios en
el rango C23-C25. Al comparar los resultados obtenidos se observa que en
la muestra inicial (columnas grises) existen compuestos más livianos que
desaparecen en las muestras almacenadas (columnas negras). Con el tiempo
aumenta la fracción de hidrocarburos más pesados, presentando compo-
nentes mayoritarios en C25 y C30. Se realizaron observaciones similares en
todas las muestras analizadas.

El análisis de las muestras por CG puede brindar información comple-
mentaria acerca de la presencia y transformación de componentes no fluo-
rescentes del petróleo, tales como hidrocarburos alifáticos.

Desde hace varios años se han empleado métodos basados en la fluores-
cencia para el análisis de petróleo y se ha determinado en general que las
pérdidas por evaporación de los componentes volátiles de petróleo no son
significativos al evaluar la fluorescencia del mismo (Thruston y Knight, 1971).
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Figura 6. Composición de la fracción soluble en agua de mar de petróleo para una
muestra recién preparada (A) y una almacenada durante un año (B) emple-
ando cromatografía de gases.



La fluorescencia del petróleo se debe a la presencia de una amplia variedad
de compuestos aromáticos policíclicos (PAHs), tales como naftaleno, fenan-
treno, fluoreno y criseno (Wang et al., 1999).

La emisión de fluorescencia ha sido empleada para estudiar la contami-
nación por hidrocarburos de sedimentos y del agua de mar en la zona costera
de la Patagonia Argentina (Esteves y Commendatore, 1993; Commenda-
tore y Esteves, 2007). Estos estudios, mediante el empleo de patrones, han
permitido cuantificar la cantidad total de hidrocarburos.

Los resultados obtenidos empleando un diseño factorial completo permi-
tieron evaluar las condiciones óptimas para preparar muestras sintéticas,
las cuales fueron empleadas para analizar la emisión de fluorescencia de la
fracción soluble en agua de mar del petróleo crudo de la cuenca del Golfo
San Jorge. Se determinó la configuración de factores que maximizan los
resultados, siendo el tipo de agitador empleado el factor determinante.
Además, los valores obtenidos para los coeficientes bAB y bABC (Tabla 3) indican
que las interacciones entre variables existen y confirman la complejidad del
proceso de extracción de componentes de petróleo crudo por agua de mar.

El empleo de técnicas basadas en la emisión de los componentes del
petróleo que se disuelven en agua de mar, principalmente las matrices de
excitación-emisión, es útil para obtener información relevante con relación
a la composición de mezclas complejas (Beltrán et al., 1998; Christensen
et al., 2005; Muroski et al., 2005).

Los espectros de luminiscencia total de las Fig. 4 y 5 muestran la señal
de luminiscencia como una función de las longitudes de onda de excitación
y de emisión y cada curva representa una intensidad particular de fluores-
cencia. La topografía de las curvas de nivel es influenciada por la composi-
ción química de la fracción soluble en agua de mar del petróleo. Se observa
que las mayores intensidades de fluorescencia de una muestra sintética recién
preparada aparecen al excitar alrededor de 260 nm y con emisión alrededor
de 370 nm (Fig. 4, A). En la muestra almacenada a temperatura ambiente
durante 6 meses (Fig. 4, B) se observa la aparición de un pico menos intenso
a una longitud de onda de excitación y emisión alrededor de 270 y 320
nm, respectivamente. Además, la intensidad máxima de fluorescencia presenta
un 25 % de reducción en el pico 260/370. Las muestras almacenadas hasta
por 18 meses presentan matrices de excitación-emisión similares. La atenua-
ción general de la intensidad de fluorescencia observada con el tiempo puede
deberse a la transformación de las especies fluorescentes en compuestos que
no presentan emisión; sin embargo, la fluorescencia sigue siendo todavía
importante, probablemente debido a que la degradación de algunos compo-
nentes es compensada por la disolución de nuevos compuestos fluorescentes,
la cual se es favorecida por el tiempo de contacto y modifica a su vez las
curvas de nivel.
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En la muestra tomada el día del derrame (Fig. 5, A), se observa que la
intensidad de fluorescencia máxima es aproximadamente un 75 % menor
que las de las muestras sintéticas, pero poseen una topografía de curvas de
nivel similar, sugiriendo la presencia de hidrocarburos del mismo tipo que los
observados en las muestras preparadas con petróleo listo para embarcar.
Este hecho se corresponde con las conclusiones a las que llegaron los expertos
intervinientes, sobre el origen del derrame ocurrido en Diciembre de 2007
fue el vertido de petróleo crudo por un buque carguero.

La interpretación de los espectros de fluorescencia de diferentes mues-
tras debe tener en cuenta distintos aspectos, tales como los efectos de solvente
y la posible interacción de los hidrocarburos presentes (Apicella et al., 2004).
Por esta razón siempre se empleó el mismo solvente y los espectros obte-
nidos no pueden ser comparados directamente con otros obtenidos en dife-
rentes condiciones y con otro tipo de petróleo.

La zona afectada por el derrame fue limpiada por remoción mecánica del
petróleo de la superficie del mar y de la costa. Se llevó a cabo la recupera-
ción de petróleo principalmente con camiones que lo aspiraron y transpor-
taron; se aplicaron barreras para aguas profundas y costa; y  limpieza manual
en la playa.

Se puede observar claramente (Fig. 5, B) que las curvas de nivel son dife-
rentes para la muestra tomada el día del derrame y la muestra recogida 6
meses después en la misma zona. No se observa fluorescencia por encima
de los 420 nm y la intensidad de fluorescencia máxima es sólo un 10 % de
la observada para la muestra de la Fig. 5 (A) y aparece a una longitud
de onda de excitación y emisión alrededor de 270 y 280 nm, respectiva-
mente, y presenta una topografía comparable a la del blanco de agua de mar
(Fig. 5,C). Esta considerable reducción en la intensidad de fluorescencia y el
cambio en las curvas de nivel, indicaría que las medidas llevadas a cabo
para remediar la zona afectada han resultado efectivas.

La variación relativa de las intensidades de los máximos y de los picos
no resueltos observados en los espectros de emisión de fluorescencia y en
las matrices de excitación-emisión confirman las observaciones de Thruston
y Knight (1971) sobre la importancia de recoger cuanto antes las muestras
después de que ocurre un derrame de hidrocarburos a efectos de poder iden-
tificar el origen del mismo. 

Los espectros de absorción UV-Vis obtenidos para todas las muestras, en
general poco estructurados, son típicos del petróleo (Mullins et al., 1992).
La comparación de los espectros de absorción de las muestras recientemente
preparadas y las almacenadas sugiere la presencia de compuestos aromá-
ticos que desaparecen con el tiempo, por procesos tales como biodegrada-
ción y fotooxidación (Dutta y Harayama, 2000).
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5. CONCLUSIONES

Si bien la fluorescencia es un método que presenta limitaciones (debido
a que sólo una fracción de los constituyentes del petróleo son fluores-
centes), presenta la ventaja de requerir menores tiempos de análisis para
realizar mediciones de campo, menos procesamiento de muestras e instru-
mentales más robustos, económicos y portátiles.

La medición de la emisión de fluorescencia, principalmente de las matrices
de excitación-emisión, puede ser una alternativa para la evaluar la presencia
de hidrocarburos de petróleo en agua de mar, por ser un método rápido,
sensible y adecuado para el petróleo de la cuenca del Golfo San Jorge.

Los resultados obtenidos confirman la importancia de recolectar cuanto
antes las muestras después de que ocurre un derrame de hidrocarburos a
efectos de poder identificar el origen del mismo y la importancia de la limpieza
inmediata de las zonas afectadas para evitar la disolución de los hidrocar-
buros presentes en el petróleo.
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EFECTO DEL TRATAMIENTO ELECTROCINÉTICO
SOBRE LA BIOACCESIBILIDAD DE HIDROCARBUROS

AROMÁTICOS POLICÍCLICOS EN SUELOS CONTAMINADOS

J.L. Niqui-Arroyo y J.J. Ortega-Calvo

C.S.I.C.; Instituto de Recursos Naturales y Agrobiología de Sevilla (IRNASE). Avda.
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Resumen: En este trabajo se estudia la posibilidad de desarrollar una nueva
tecnología híbrida para la recuperación de suelos contaminados por hidrocar-
buros aromáticos policíclicos (HAPs), basada en la integración de los procesos
de biodegradación y electroósmosis. La aplicación de un pequeño campo eléc-
trico al suelo, y el consiguiente desarrollo del flujo electroosmótico asociado
a dicho campo, junto con la adicción de un agente tensioactivo (Brij 35),
promueve la desorción de los hidrocarburos aromáticos policíclicos hacia la
fase acuosa del suelo, favoreciendo de ese modo su biodegradación. En una
primera fase del trabajo se indujo en el suelo el desarrollo simultáneo de ambos
procesos (biodegradación y electroósmosis), en presencia de un agente tensioac-
tivo (Brij 35) que contribuyó a la desorción de los HAPs. Las pérdidas de conta-
minante fueron en algunos casos significativamente mayores cuando
biodegradación y campo eléctrico actuaron conjuntamente, en comparación
con los resultados obtenidos en los controles sin actividad biológica o aplica-
ción de corriente, aunque en general fue el suelo arenoso, frente a otros
arcillosos, el que presentó resultados más prometedores. La inversión de la
polaridad o la aplicación discontinua del campo eléctrico mostraron mejoras
adicionales de hasta un 16 % para el conjunto de HAPs con respecto a los
resultados anteriores, que llegaron incluso hasta el 30 % en el caso especí-
fico de algunos de los compuestos como el benzo(a)pireno, considerado como
uno de los más peligrosos para la salud de los seres vivos. En una segunda
fase del estudio se evaluó el pretratamiento electrocinético del suelo como
posible vía para la movilización de la fracción menos bioaccesible de los HAPs,
antes de un tratamiento mediante biorremediación en fangos. Las concentra-
ciones residuales obtenidas, sensiblemente inferiores que en aquellos casos
en los que el suelo no fue sometido a dicho pretratamiento, mostraron de
nuevo que biodegradación y electroósmosis pueden ser integrados con éxito
para la recuperación de suelos contaminados.

Palabras clave: Electrobiorremediación, HAPs, flujo electroosmótico, suelo
contaminado.
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Effects of electrokinetic treatment on polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAHs) bioaccesibility in polluted soils

Abstract: This paper presents a hybrid technology of soil remediation
based on the integration of biodegradation and electroosmosis. Electro-
remediation, consisting in the controlled application of low-voltage DC
currents into polluted soils, could be specially indicated for clay soils
and its mobilising potential could also be coupled to biodegradation
processes. The electroosmostic flow associated to DC current could be
used to increase the PAH desorption rate from the soil particle towards
the water phase. Moreover, the limited transport that PAHs exhibit in
soil during electrokinetic treatment can be promoted with the use of solu-
bility-enhancing agents (surfactant Brij 35), leading to significant pollu-
tant removal through in situ flushing. Two different modes of treatment
were prospected in this study. On a first stage, simultaneous occurrence
of biodegradation and electroosmosis in the presence of surfactant Brij
35 was induced in soil. Losses of PAH were significantly higher than in
control cells that contained the surfactant but no biological activity or no
current. The method was especially successful in sandy soil. The use of
periodical changes in polarity and current pulses increased by 16 % in the
removal of total PAHs and in up to 30 % of specific compounds, such as
benzo(a)pyrene. On a second phase, soils were sequentially treated with
electrokinetics and bioremediation. Soils previously treated by electroki-
netics showed lower residual PAH concentrations than untreated soils.
These results indicate that biodegradation and electroosmosis can be
successfully integrated to promote the removal of PAH from soil.

Key words: Electrobioremediation, PAHs, electroosmotic flow, polluted soil.

INTRODUCCIÓN

A lo largo de las últimas décadas la producción mundial de compuestos
orgánicos ha aumentado de forma exponencial y, asociado a dicho aumento
se ha producido un serio deterioro del medioambiente, de tal forma que la
presencia de estos compuestos en la naturaleza se ha convertido en un
problema medioambiental prioritario para las distintas agencias medioam-
bientales. Sólo en el Reino Unido 200 años de era industrial han conducido
a la aparición de unos 200.000 emplazamientos contaminados, de los cuales
alrededor de un 60 % lo están por una mezcla de metales pesados y productos
orgánicos (Maini et al., 2000). En Estados Unidos, la Agencia de Protección
del Medioambiente (US-EPA) estima que el 40 % de los 750.000 depósitos
subterráneos existentes presentan fugas, estando la mayoría de ellos desti-
nados al almacenamiento de hidrocarburos. Por otro lado, el coste de recu-
peración de los 1400 emplazamientos contaminados incluidos en la Lista
Nacional de Prioridades ascendería a unos 350.000 millones de dólares (Alsha-
wabkeh, 2001). En 1999 la Agencia Europea de Medio Ambiente (AEMA)
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estimaba entre 300.000 y 1.500.000 el número de emplazamientos conta-
minados en Europa Occidental. La disparidad de cifras pone de manifiesto
no sólo la gravedad del problema en sí, sino también la falta de un criterio
común a la hora de identificar o caracterizar un suelo contaminado, lo que
resulta sin duda de vital importancia en el diseño de cualquier tipo de estra-
tegia futura. En España, desde el comienzo del Plan Nacional de Recupera-
ción de suelos contaminados 1995-2005 (y hasta el 2004), se habían
recuperado un total de 212 emplazamientos, con un coste asociado de 180
millones de euros (Ministerio de Medio Ambiente, 2005). Esta situación podría
hacerse también extensible en mayor o menor medida a otros muchos países
industrializados. La necesidad de recuperar estos suelos para otros usos y un
mayor conocimiento sobre los efectos que una larga exposición a determi-
nados productos pueda ocasionar obliga hoy en día a muchos gobiernos,
en su mayor parte de países europeos, a elaborar medidas que salva-
guarden estos medios de nuevas agresiones y, al mismo tiempo, fomenten
el desarrollo de tecnologías que permitan su recuperación y, por tanto, su
reutilización con total garantía para la salud pública.

Dentro de la enorme variedad de compuestos orgánicos existentes un
grupo especialmente tóxico y persistente es el que se conoce genéricamente
como hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs). La principales particu-
laridades que diferencian a este grupo de otros contaminantes son su baja
solubilidad en agua (entre 30 y 10-8 mg L-1) y su alta hidrofobicidad. Como
consecuencia de estas características los HAPs presentan una elevada
tendencia a permanecer en el medio, asociados a las fracciones de materia
orgánica (MOS) y arcillas del suelo (White y Alexander, 1996; Rehm et al.,
2000; Atagana et al., 2003), presentando al mismo tiempo muy bajas concen-
traciones de contaminante en la fase acuosa del suelo (White y Alexander,
1996; Eweis et al., 1998; Alshawabkeh et al., 1999). Esto supone un factor
limitante de gran importancia para su degradación (Atagana et al., 2003),
ya que como requisito general para el crecimiento microbiano los microor-
ganismos deben estar en contacto de forma constante con el sustrato que
les sirve de alimento (Rehm et al., 2000). De esta forma se produce un paula-
tino aumento de su concentración con el paso del tiempo, más aún si se tiene
en cuenta que, junto con otros compuestos orgánicos, experimentan lo que
se conoce como fenómeno de envejecimiento o “aging” para periodos prolon-
gados de permanencia en el suelo. Su escasa movilidad en el medio, conse-
cuencia de sus propiedades físico-químicas particulares, no debe esconder
la amenaza que su presencia entraña a largo plazo. En general presentan,
ellos mismos o sus metabolitos, niveles de toxicidad altos, incluso a muy bajas
concentraciones. Se sabe, por ejemplo, que el benzo(a)antraceno, conside-
rado como un carcinogénico débil, genera durante su biodegradación algunos
derivados, como el 6-,7-, 8- y 12- metilbenzo(a)antraceno, considerados
mucho más peligrosos (Mastandrea et al., 2005). 
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La búsqueda de tecnologías más eficaces y baratas, junto con el desarrollo
de legislaciones medioambientales que fomentan el tratamiento de los resi-
duos antes que su vertido o inmovilización, ha favorecido el auge de lo que
hoy en día se denomina biorremediación. Bajo tal término se engloban una
serie de sistemas de ingeniería que se sirven de la capacidad de ciertos micro-
organismos para degradar los compuestos orgánicos, transformándolos en
productos de menor peligrosidad o completamente inocuos. En general,
presentan una serie de ventajas sobre tratamientos térmicos o físico-químicos,
fundamentalmente en cuestión de costes o impacto sobre el medio (Mueller
et al., 1989). El objetivo básico de la biorremediación es, pues, la elimina-
ción de los contaminantes, no su traslado a una ubicación o medio diferente,
como es el caso de la adsorción sobre carbón activo o la solidificación/
estabilización de los residuos.

La biorremediación no está exenta de limitaciones ya que, aunque son
muchos los emplazamientos recuperados con éxito, es cierto que en otros
casos los tratamientos biológicos se han mostrado lentos e incompletos. En
un patrón típico de comportamiento de un suelo contaminado con HAPs la
concentración de éstos cae de forma brusca al principio del tratamiento, pero
una vez superada esa primera fase la degradación se vuelve lenta, dejando
como resultado fracciones residuales de HAPs que difícilmente podrán ser
reducidas aunque se prolongue dicho tratamiento (Alexander, 2000; Rehm
et al., 2000). Se distinguirían pues dos fases claramente diferenciadas durante
la biodegradación del HAP: Una rápida, asociada a una fracción lábil o
fácilmente disponible del compuesto; y una segunda fase mucho más lenta,
asociada a una fracción no lábil o difícilmente bioaccesible. Es más, se sabe
que la resistencia a la biodegradación puede aumentar drásticamente con el
tiempo que el compuesto químico permanece en el suelo o en el sedimento
(Hatzinger y Alexander, 1995). Este hecho estaría íntimamente relacionado
con el concepto de biodisponibilidad, definida ésta como la capacidad de un
compuesto para ser libremente transportado a través de la membrana de la
célula para un metabolismo intracelular (endoenzimas), o bien para un meta-
bolismo extracelular (exoenzimas). Aunque todavía hoy es objeto de estudio
se admite que la baja biodisponibilidad de los HAPs está directamente rela-
cionada con la forma en que estos compuestos se distribuyen en el suelo.
Los hidrocarburos podrían estar presentes en la fase acuosa del suelo, estando
en principio disponibles para los microorganismos adsorbidos a la superficie
de las partículas (presentes en los micro y nanoporos del suelo, donde por
cuestiones de tamaño los microorganismos no podrían acceder a ellos para
su degradación), o bien disueltos en fases líquidas no acuosas (NAPLs) como
por ejemplo, la creosota.

A la vista de las limitaciones indicadas parece aconsejable recurrir a otra
tecnología alternativa que permitiese solventar dichas limitaciones o, al menos,
mejorar los resultados obtenidos mediante la biorremediación. La tecnología
propuesta en este estudio es el tratamiento electrocinético del suelo o
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electrorremediación. Esta técnica se basa en la aplicación de una corriente
continua de baja intensidad, entre dos o más electrodos insertados en el suelo,
y distribuidos en la zona contaminada que se desea tratar. Como resultado
del gradiente eléctrico aplicado los contaminantes podrán ser transportados
hacia el ánodo o el cátodo, donde recibirán algún tipo de tratamiento para
su eliminación. La recirculación de un electrolito adecuado en el sistema
puede servir tanto para mantener las características conductoras del medio
como para extraer o introducir especies en el sistema. Como primera conse-
cuencia de la aplicación de la corriente eléctrica al suelo se producen en las
proximidades de los electrodos las reacciones propias de electrolisis del agua,
es decir, oxidación en el ánodo (polo +), con generación de H+ y liberación
de O2 gaseoso, y reducción en el cátodo (polo -), con producción de OH- y
desprendimiento de H2 gas (Ho et al., 1995; Li et al., 1998).

La aplicación de la diferencia de potencial eléctrico al suelo lleva también
asociada el desarrollo simultáneo de varios fenómenos de transporte
(Pamuckcu, 1996; Virkutyte et al., 2002): a) Electromigración (o movi-
miento de los iones disueltos en la fase acuosa del suelo); estos iones se
desplazarán en uno u otro sentido en función de su carga eléctrica (aniones
hacia el polo positivo, el ánodo, y cationes hacia el polo negativo, el cátodo);
b) Electroforesis (o movimiento de los coloides). De forma análoga, aque-
llas partículas sólidas que se encuentren en suspensión y presenten carga
neta superficial se verán atraídas hacia el electrodo correspondiente. Los
contaminantes se desplazarán hacia uno u otro electrodo en función de su
carga, o arrastrados por el movimiento inducido de la fase acuosa (se ha
demostrado experimentalmente que esta técnica puede ser también aplicada
a especies no iónicas; Virkutyte et al., 2002); de hecho, en los procesos de
descontaminación la electroforesis de los coloides de arcillas y de los coloides
húmicos puede jugar un papel importante en la recuperación de los suelos,
sobre todo en aquellos casos donde las moléculas de la especie contaminante
se encuentren adsorbidas a la superficie de estos coloides (Grolimund et
al., 1996); y c) Flujo electroosmótico (o desplazamiento de la fase acuosa
contenida en los poros del suelo); este sería el mecanismo de transporte
predominante para especies sin carga eléctrica o con muy baja polaridad,
como son los hidrocarburos aromáticos policíclicos. El desarrollo de este flujo
puede ser explicado en base a la teoría de la doble capa eléctrica. Dicho flujo
puede ser cuantificado a través de la ecuación de Helmholtz – Smoluchowsky,
según la cual la velocidad del flujo electroosmótico (neo) es directamente
proporcional al voltaje aplicado (Ez), al potencial zeta (z), y a la constante
dieléctrica del fluido (D), e inversamente proporcional a la viscosidad del
fluido (h). A pesar de que es aplicable a suelos con un tamaño grande de
poro, basándose en una serie de suposiciones (alguna de ellas cuestiona-
bles), la teoría es ampliamente aceptada hoy en día para la caracteriza-
ción de dicho flujo.

La hipótesis de partida de este estudio se basa en que la aplicación del
campo eléctrico, junto con el desarrollo del flujo electroosmótico asociado a
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dicho campo eléctrico, favorecería la desorción de los HAPs desde el suelo
a la fase acuosa. Esta desorción se vería aún más favorecida mediante la apli-
cación de un agente tensioactivo no iónico (por ejemplo, Brij 35).

En general los tensioactivos no iónicos son menos tóxicos para los micro-
organismos y no interaccionan con el campo eléctrico. En un estudio reali-
zado por Atagana et al. los resultados muestran que los cinco tensioactivos
no iónicos usados en dicho estudio fueron capaces de aumentar la desorción
y la biodegradación de creosota en diferente grado. Los autores descar-
taron también cualquier indicio de inhibición de la actividad bacteriana a las
concentraciones de tensioactivo usadas (Atagana et al., 2003). En conse-
cuencia, los HAPs estarían más disponibles para ser degradados por los
microorganismos adecuados.

Teniendo presente lo anterior, los objetivos planteados para este trabajo
son básicamente dos: En primer lugar, estudiar la influencia del campo eléc-
trico sobre la biodegradación de los hidrocarburos aromáticos policíclicos; y
en segundo evaluar si el uso de diferentes regímenes de aplicación del campo
eléctrico incide de forma positiva sobre la biodegradación de los HAPs durante
el tratamiento electrocinético. Para ello se realizaron una serie de ensayos
electrocinéticos sobre suelos de distintas características y con distinto grado
de contaminación por HAPs. También se estudiará si el tratamiento de
electrobiorremediación es capaz de producir cambios sobre las tasas de mine-
ralización de estos compuestos, lo cual podría implicar también una dismi-
nución de la fracción resistente del hidrocarburo.

MATERIALES Y MÉTODOS

Suelos. Los suelos contaminados por creosota empleados en este trabajo
proceden de distintas localizaciones de una antigua planta de creosotado de
maderas, situada en el término municipal de Andújar (Jaén, España). Tras
más de 100 años de actividad la planta presenta hoy en día localizaciones
con altas concentraciones no sólo de HAPs, sino también de otros
compuestos orgánicos como fenoles, BTEX o PCBs.

Dichos suelos han sido clasificados como Fluvisoles calcáricos (FAO/
UNESCO) y en particular para este estudio se emplearon muestras proce-
dentes de dos puntos de muestreo localizados a una profundidad ligeramente
superior a -1 m, por ser esta la zona donde se concentraba principalmente
la creosota: El punto B con una contaminación aguda por HAPs (unos 4,5
g HAP kg-1 suelo seco); y el punto de muestreo E con una contaminación
leve, del orden de 0,5 g HAP kg-1 suelo seco. Ambas muestras se caracteri-
zaron de acuerdo con métodos normalizados de análisis (FAO, 1970; Page
et al., 1982; Klute, 1986; Ministerio de Agricultura, 1986) y como carac-
terísticas más relevantes cabe destacar el alto contenido en arcilla (superior a
600 g kg-1), y materia orgánica edáfica (MOS), en torno a 35 g MOS kg-1.
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Una descripción geológica del emplazamiento e información más deta-
llada sobre el contenido inicial de contaminante y sobre la manipulación y
caracterización de las muestras se detallan en publicaciones anteriores (Niqui
Arroyo et al., 2006; Niqui-Arroyo y Ortega-Calvo, 2007).

Un tercer suelo (suelo F), en este caso arenoso, clasificado como Typic
Xerochrepts (USDA) y procedente de la estación experimental “La Hampa”
(situada en el término de Coria del Río, Sevilla) se utilizó también en los
ensayos de este trabajo. Este suelo agrícola estaba totalmente libre de conta-
minación significativa por HAPs. 

Para los distintos ensayos llevados a cabo en este estudio el suelo proce-
dente del punto de muestreo B se usó, bien como matriz intacta, o bien
formando mezclas diluidas en proporción 1:10 con las muestras E y F.

De ahora en adelante, para una mayor claridad, nos referiremos al suelo
B como “suelo arcilloso I”, en tanto que las mezclas de éste con las mues-
tras de suelo E y F se identificarán, respectivamente, como “suelo arci-
lloso II” y “suelo arenoso”. Estas mezclas se obtuvieron por homogeneización
en volteador durante un periodo aproximado de 6 horas. Para prevenir la
posible variabilidad en las concentraciones iniciales de HAP entre los distintos
lotes de suelo, se determinaron en cada una de las mezclas preparadas. El
objetivo de dichas mezclas fue básicamente partir inicialmente de concentra-
ciones más bajas de hidrocarburo, lo cual permitiría reducir notablemente el
tiempo experimental necesario para cada ensayo. 

Bacterias, medios y cultivo. La estirpe bacteriana usada en este trabajo,
Mycobacterium gilvum VM552 fue aislada a partir de un suelo contami-
nado con HAPs y fue cedida por el Dr. D. Springael (VITO, Mol, Bélgica).
Esta cepa actúa como degradadora para varios de estos compuestos, en
concreto fenantreno, fluoranteno y pireno (Wick et al., 2002; van Herwijnen,
2003), aunque resultados anteriores apuntan a que otros HAPs, tales como
fluoreno, antraceno y benzo(a)pireno, son degradados también por esta cepa
bien a través de procesos cometabólicos o bien mediante procesos ligados
a crecimiento (Bueno-Montes, 2005). La estirpe se cultivó en un medio fosfato
tamponado empleando fenantreno como fuente de carbono, siendo prepa-
rada para su uso en los ensayos de mineralización y electrobiorremediación
de la forma ya indicada en una publicación anterior (Gómez-Lahoz y Ortega-
Calvo, 2005).

Ensayos de biodegradación. Para los ensayos de biodegradación en
lodos muestras de aproximadamente 15 g de suelo, previamente esterilizadas
mediante tres ciclos de autoclavado, fueron dispuestas por duplicado en Erlen-
meyers de 250 mL de capacidad. Después de dispersar el suelo en 100 mL
de medio de mineralización (Niqui-Arroyo et al., 2006) cada Erlenmeyer
recibió unas 100000 dpm del correspondiente substrato marcado. Dichos
compuestos marcados, suministrados por Sigma Chemical Co. (St. Louis,
USA), fueron fenantreno–9–14C, fluoranteno-3–14C y pireno-4,5,9,10–14C,
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con actividades específicas de 13,1, 45 y 58,7 mCi mmol-1 respectiva-
mente y todos ellos con una pureza radioquímica superior al 98 %. Tras un
período de homogeneización de unas 48 horas (al final del cual se comprobó
la ausencia de biodegradación), las suspensiones de suelo fueron inoculadas
con la cepa M. gilvum VM552. En todos los casos el volumen de inóculo
añadido a cada Erlenmeyer fue de 1 mL. El número de células en el inóculo
se estimó mediante conteo en placas TSA, estando el número de unidades
formadoras de colonias en torno a 108 - 109 UFC mL-1 de inóculo. El
14CO2 producido durante la mineralización del substrato marcado fue captu-
rado en una trampa alcalina. Esta trampa consistía en un vial de vidrio de 5
mL de capacidad que, fijado al tapón de caucho, se suspendía en el interior
de cada Erlenmeyer. Las trampas se llenaron con 1 mL de NaOH 0,5 M que
se tomaba cada cierto tiempo para medir la radioactividad incorporada y se
reponía con álcali fresco. Las muestras de NaOH recogidas se introdujeron
en viales de centelleo de 7 mL, mezcladas con 5 mL de líquido de centelleo
(Ready safe, Beckman Instruments, Fullerton, California) y, tras 8 horas en
oscuridad para disipación de quimioluminiscencia, la radioactividad presente
se cuantificó usando un contador de centelleo líquido Beckman Instru-
ments, modelo LS5000TD (Niqui-Arroyo y Ortega-Calvo, 2007).

Las velocidades máximas de mineralización fueron calculadas como la
pendiente de la línea de regresión marcada por los puntos correspon-
dientes a la fase de máxima mineralización (Ortega-Calvo et al., 1995). De
forma análoga a los ensayos marcados se prepararon, también por dupli-
cado, Erlenmeyers sin marcaje radiactivo para la determinación cromatográ-
fica de los contenidos residuales de HAPs. Una vez descongelados, y tras
un breve periodo de decantación del sólido, la fase acuosa fue desechada y
el suelo se sometía a un proceso de secado en estufa a 35-40 ºC durante
no más de 24 horas. Posteriormente se procedía a la extracción Soxhlet de
las muestras y a la medida cromatográfica. Dichas medidas se llevaron a cabo
con un cromatógrafo líquido de alta resolución (HPLC) Waters 2690 Sepa-
rations Module equipado con un detector de matriz de diodos (Photodiode
Array Detector, Waters 996) y un detector de fluorescencia (Waters 474). La
columna empleada (Waters HAP Columns, C18, 5 mm de tamaño de partí-
cula, 4,6 x 250 mm), está especialmente recomendada para el análisis de
este tipo de compuestos. Los componentes de la fase móvil empleada, aceto-
nitrilo de calidad HPLC (Merck o Teknokroma) y agua milli-Q, fueron filtradas
previamente a su uso para aumentar la vida útil de la columna, utilizando
para ello un filtro de membrana de nylon de 0,45 micras de poro y 47 mm
Ø (Teknokroma, Barcelona, España). Las condiciones cromatográficas utili-
zadas en los análisis fueron las siguientes: 1 mL min-1 de flujo de fase móvil,
30º C de temperatura en el horno, volumen de muestra inyectado variable
(entre 10 y 60 mL) y 50 min de tiempo de análisis en gradiente. Tomando
como base la norma ISO 13877, y atendiendo a la información adicional
suministrada por los proveedores tanto de la columna cromatográfica como
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del material de referencia, el detector de fluorescencia fue programado de
la forma adecuada para conseguir una óptima separación de los picos corres-
pondientes a los HAPs analizados (Niqui-Arroyo y Ortega-Calvo, 2007). 

Se llevaron a cabo también una serie de ensayos de biodegradación para
comprobar los efectos de la aplicación del campo eléctrico sobre la bioacce-
sibilidad de los HAPs en los suelos estudiados. Para ello, muestras de apro-
ximadamente 2 g de los suelos arcillosos I y II, previamente tratadas mediante
electrobiorremediación, fueron resuspendidas en 100 mL de medio de mine-
ralización, reinoculadas con M. gilvum VM552 y sometidas a nuevos procesos
de mineralización de la forma ya indicada anteriormente, con el objeto de
comprobar si el pretratamiento electrocinético modificó de alguna manera
las cinéticas de biodegradación de estos compuestos (fenantreno, fluoran-
teno y pireno). Un segundo conjunto de muestras, ya sin adición de marcaje
radioactivo, permitió estimar las concentraciones residuales de HAP al final
de este segundo proceso de biodegradación. Los resultados fueron compa-
rados con los obtenidos para muestras de suelo no sometidas previamente
a dicho tratamiento electrocinético.

Ensayos electrocinéticos. El sistema experimental desarrollado para los
ensayos de electrobiorremediación consistió en un contenedor de polieti-
leno, de 27 cm de largo, 18 cm de ancho y 10 cm de alto. En el interior se
dispuso un segundo contenedor de vidrio para evitar pérdidas de HAPs debido
a posibles procesos de adsorción a las paredes de material plástico. Como
reservorios para los electrolitos se utilizaron dos bujías filtrantes cilíndricas
(Robuglasfilter-Gërate GMBH, Hattert, Alemania), fabricadas en vidrio y
material cerámico poroso en su parte inferior (160-250 micras de tamaño
de poro). Este material impedía el paso de las partículas de suelo, al tiempo
que permitía la libre circulación de la fase líquida. En el interior de estos dos
bujías se introdujeron sendos electrodos de óxidos de titanio (MOX/Ti;
METAKEM GmbH, Usingen, Alemania), que se conectaron a una fuente de
alimentación de corriente continua (Freak, modelo HY3005D-3, 30 V, 5
A, Instrumentación y Componentes, Zaragoza, España). La distancia entre
electrodos fue en todos los casos de 16 cm. El pH del electrolito en el inte-
rior de las bujías filtrantes se controló mediante la recirculación permanente,
mediante una bomba peristáltica, de tampón fosfato 0,1 M o tampón TRIS-
acetato 0,05 M, ambos a pH 7,0. La recirculación de electrolito sirvió también
para mantener un grado de humedad relativamente constante y próxima a
la saturación en la masa de suelo.

En todos los casos, salvo que se indique lo contrario, se estudió el efecto
del campo eléctrico sobre unos 200 g (p. s.) de suelo contaminado, ocupando
una franja de 5 cm de anchura, situada en la zona central de la celda. La altura
del suelo en la celda fue de aproximadamente unos 4 cm y la sección trans-
versal al flujo de unos 40 cm2. Dicho suelo había sido previamente esterilizado
mediante tres ciclos de autoclavado (1 atm, 120º C, 20 min). El suelo F, también
esterilizado de la misma forma, se empleó para rellenar el resto de la celda de
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electrorremediación. La caída de potencial se mantuvo siempre en el intervalo
0,9- 1,1 V cm-1 durante el desarrollo de cada ensayo electrocinético.

La inoculación se llevó a cabo con la cepa M. gilvum VM552, a una
densidad celular de aproximadamente 107 - 109 UFC g-1 de suelo y se limitó
exclusivamente a la zona de suelo contaminado.

En alguno de los ensayos un volumen adecuado de una solución de tensioac-
tivo Brij 35, preparada en tampón TRIS-acetato, fue añadido de forma homo-
génea al suelo contaminado hasta alcanzar una concentración final de 35
mg Brij 35 g-1 de suelo seco. Esta concentración fue muy superior a la CMC
del tensioactivo tanto en solución acuosa (0,078 mg L-1), como en suspen-
siones acuosas de suelo arcilloso I (0,817 mg L-1; Bueno-Montes, 2005). A
lo largo de cada ensayo electrocinético una serie de parámetros experimen-
tales (pH en los reservorios electródicos y en el propio suelo, temperatura
del suelo, caída de potencial, intensidad y resistencia eléctricas) fueron también
monitorizados. Para dichos ensayos se dispusieron 3 celdas, dos de ellas inocu-
ladas, una con aplicación de campo eléctrico y otra en ausencia de éste. La
comparación entre ambas permitió estimar el efecto del campo eléctrico sobre
la degradación biológica de los HAPs. El proceso predominante en la primera
celda sería el de electrobiorremediación, en tanto que en la segunda el proceso
básico sería la biorremediación. Una tercera celda, no inoculada, actuó como
control abiótico y por comparación con la primera permitió estimar el efecto
del campo sobre la degradación abiótica de los hidrocarburos, al mismo tiempo
que evaluar el efecto de lavado debido a la presencia del tensioactivo Brij 35.
Esta disposición permitió establecer las contribuciones relativas de cada proceso,
biodegradación o flujo electroosmótico, a la desaparición de los HAPs.

RESULTADOS

Ensayos previos. Ensayos de mineralización previos realizados en suspen-
siones de los distintos tipos de suelos estudiados mostraron importantes reduc-
ciones de las cantidades iniciales de contaminante, pero al mismo tiempo
revelaron la existencia de concentraciones residuales que, con frecuencia,
superaron algunos de los niveles genéricos de referencia empleados en España.
Así, para un ensayo realizado con el suelo arcilloso I, las concentraciones
residuales observadas para fluoranteno o pireno, 26,16 ±1,57 y 28,31 ±2,18
mg HAP kg-1 suelo seco, respectivamente, fueron sensiblemente inferiores
a las iniciales, con reducciones superiores al 90 %, pero aún así estuvieron
claramente por encima de los niveles genéricos de referencia marcados para
la protección de la salud humana y ecosistemas (Ministerio de la Presidencia,
2005). Resultados similares que apuntaban claramente a la existencia de frac-
ciones de hidrocarburo no bioaccesibles se obtuvieron también para los suelos
arcilloso II y arenoso (datos no mostrados). 
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Ensayos de electrobiorremediación: Parámetros de operación. Una
serie de ensayos electrocinéticos previos pusieron de manifiesto que el control
del pH es de gran importancia en el desarrollo de estos procesos. Conside-
rando que nuestro sistema incluye además un componente biológico la
elección del electrolito empleado para el control de dicha magnitud adquiere
una mayor relevancia, siendo clave en el comportamiento del resto de pará-
metros operacionales. El primer electrolito empleado en nuestros ensayos
fue tampón fosfato (K2HPO4/ KH2PO4) 0,1 M a pH 7,0.

En la Fig. 1 puede apreciarse cómo la utilización de este electrolito afectó
a los parámetros eléctricos de las celdas.

Durante el tratamiento electrocinético del suelo arcilloso I a 30 días se
observó un aumento progresivo de la densidad de corriente a lo largo de los
ensayos hasta alcanzar valores próximos a los 14 mA cm-2. Asimismo, se
apreció también una disminución continuada de la resistencia eléctrica hasta
llegar a valores próximos a los 20 Ω. Este comportamiento es lógico teniendo
en cuenta la elevada concentración de tampón utilizada y por tanto el alto
número de iones disponibles para conducir la corriente eléctrica. Por otro
lado, este electrolito actuó de forma eficaz en el control del pH durante el
citado ensayo, con ocasionales valores extremos que en ningún caso estu-
vieron por encima de pH 10,0 en el cátodo, ni por debajo de pH 5,0 en el
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Figura 1. Evolución de distintos parámetros eléctricos durante el tratamiento elec-
trocinético de una muestra de suelo arcilloso I durante 30 días: Caída de
potencial (círculos; V/cm), densidad de corriente (triángulos; mA/cm2) y
resistencia (cuadrados, línea discontinua; Ω). El electrolito usado para el
control de pH fue tampón fosfato (K2HPO4/KH2PO4 0,1 M) a pH 7,0.



ánodo. Dichos valores extremos fueron solucionados bien mediante la susti-
tución del electrolito en caso de que éste diese muestras de agotamiento, o
bien mediante el aumento del caudal aportado por la bomba peristáltica, lo
que permitió una renovación más rápida del electrolito en el interior de los
compartimentos electródicos.

En cuanto a la temperatura se observó un incremento significativo de ésta,
llegándose a alcanzar en el suelo temperaturas entre 35-36 ºC, muy supe-
riores a la ambiental durante el desarrollo del experimento. Se relaciona este
incremento de temperatura de forma directa con la alta densidad de corriente
puesta en juego. El calor disipado en el suelo como consecuencia del paso
de la corriente eléctrica se traduce en un aumento apreciable de la tempe-
ratura de éste. Desde el punto de vista operativo ello no supone un obstá-
culo, sino más bien un beneficio siempre y cuando no se alcancen
temperaturas que puedan poner en peligro la actividad de la comunidad
bacteriana. Un aumento moderado de la temperatura puede de hecho favo-
recer la actividad biológica y mejorar la biodegradación de los HAPs. Sin
embargo, desde el punto de vista de la interpretación de los resultados, este
incremento constituye un serio inconveniente, ya que no permite discriminar
entre los efectos de la temperatura y del propio campo eléctrico sobre la
biodegradación de los hidrocarburos.

122

Figura 2. Evolución de distintos parámetros eléctricos durante el tratamiento elec-
trocinético de una muestra de suelo arcilloso II durante 26 días: Caída de
potencial (círculos; V/cm), densidad de corriente (triángulos; mA/cm2) y
resistencia (cuadrados, línea discontinua; Ω). El electrolito usado para el
control de pH fue tampón TRIS-acetato 0,05 M a pH 7,0.



Teniendo en cuenta los resultados anteriores se recurrió en los siguientes
ensayos al uso de tampón TRIS-acetato 0,05 M a pH 7,0 (Wick et al., 2004)
como electrolito para la regulación del pH. Esta simple sustitución se tradujo
de forma inmediata en una gran estabilidad de los parámetros eléctricos a
lo largo de todo el ensayo. Para una caída de potencial constante en torno
a 1 V cm-1, la densidad de corriente no fue superior a los 2 mA cm-2, valor
que se mantuvo durante los casi 30 días de tratamiento electrocinético del
suelo arcilloso II y que se alejó mucho de los 14 mA cm-2 alcanzados en el
ensayo descrito anteriormente. La resistencia eléctrica, con ligeras oscila-
ciones, se mantuvo prácticamente constante dentro de un intervalo de 200-
300 Ω (Fig. 2). Es más, en estas condiciones de operación las diferencias de
temperatura observadas entre las dos celdas sometidas a campo eléctrico y
la celda que sirvió como control para evaluar el efecto de dicho campo no
superó en ningún caso 1º C, pudiéndose descartar así el aumento de tempe-
ratura como responsable de las diferencias de biodegradación que pudieran
observarse entre las tres celdas. Por otro lado, la operación a densidades de
corriente más bajas contribuye a una disminución del gasto energético, cues-
tión nada despreciable cuando se planteen tratamientos prolongados y a
escalas mayores que la de laboratorio.

A lo largo de los ensayos se realizaron también medidas del potencial eléc-
trico en distintos puntos del suelo. La caída de potencial mostró una clara
relación lineal con la distancia al ánodo, revelando además que, para
puntos situados a una misma distancia, los valores medidos de caída de poten-
cial fueron muy similares (Fig. 3). Dicha linealidad se mantuvo también con
medidas de potencial realizadas a distintos tiempos. Estos resultados sugieren
una distribución homogénea del campo eléctrico, minimizando la existencia
de zonas no tratadas y simplificando por tanto el muestreo necesario para
la estimación de las fracciones residuales de HAPs.

Ensayos de electrobiorremediación: Biodegradación de HAPs. Los
primeros ensayos de electrobiorremediación estuvieron encaminados a estu-
diar la influencia del campo eléctrico sobre la biodegradación de los HAPs
inicialmente presentes en el suelo arcilloso I, tanto por la población micro-
biana autóctona, como por una estirpe específica para la degradación de
los HAPs (M. gilvum VM552). Ambos ensayos fueron realizados en ausencia
de tensioactivo Brij 35. En el primer caso el tratamiento del suelo arci-
lloso I durante 30 días condujo, en general, a pérdidas de HAP de muy
escasa importancia, alcanzándose rara vez fracciones residuales inferiores
al 90 % de la cantidad inicial. La prolongación del tratamiento de 30 a 60
días no redundó, salvo casos muy puntuales, en una mayor desaparición
de los hidrocarburos.

Durante el tratamiento electrocinético del suelo arcilloso II durante 26
días (en ausencia de tensioactivo) únicamente los compuestos de menor peso
molecular presentaron síntomas de biodegradación, con pérdidas para el
conjunto de los 6 HAPs degradables por M. gilvum VM552 que no llegaron
prácticamente en ningún caso a superar el 10 % de la cantidad inicial (Tabla 1).
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Para el tratamiento durante 14 días de este mismo suelo, en presencia ahora
de Brij 35, sólo fenantreno y fluoranteno presentaron porcentajes residuales
ligeramente inferiores a los obtenidos para el control abiótico, no observán-
dose entre los distintos tratamientos aplicados diferencias relevantes en las
concentraciones finales de hidrocarburo (Tabla 1). Esto puede indicar ausencia
de biodegradación significativa en esos casos, o que la combinación de los
procesos biodegradativos y los electrocinéticos (electroósmosis) no resultó
en pérdidas mayores que con ambos procesos por separado. No obstante,
sí se observaron diferencias con respecto al ensayo realizado en ausencia
de agente tensioactivo. El fenantreno presentó porcentajes de desaparición
en las dos celdas inoculadas (con y sin aplicación de corriente) en torno a
un 20 % superiores a las obtenidas en el ensayo sin adición de tensioactivo.
Algo similar ocurrió también con el antraceno, con porcentajes residuales
sensiblemente inferiores a los obtenidos en el ensayo anterior; por citar
sólo un ejemplo, un 56,0 ± 2,8% frente al 89,4 ± 11,4% obtenidos para la
celda sometida a electrobiorremediación. Lógicamente, parte de esa dife-
rencia es atribuible a un efecto de lavado, consecuencia de la presencia de
tensioactivo y no relacionada exclusivamente con la actividad biológica. 

El tratamiento electrocinético de suelo arenoso durante 7 días mostró
concentraciones residuales significativamente distintas en función del trata-
miento aplicado, aunque de una forma más evidente que para el suelo arci-
lloso II (Tabla 2). Las muestras sometidas a la acción del campo eléctrico
mostraron para antraceno, pireno y benzo(a)pireno, concentraciones
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Figura 3. Perfiles de potencial obtenido durante el tratamiento electrocinético de
una muestra de suelo arcilloso I durante 30 días. Los perfiles corresponden
al 8º día de tratamiento. El electrolito usado para el control de pH fue
tampón fosfato (K2HPO4 /KH2PO4 0,1 M) a pH 7,0.



residuales inferiores a las de las muestras sin aplicación de campo. En el
caso particular del benzo(a)pireno (compuesto frecuentemente utilizado
como referencia a la hora de evaluar la eficacia de un tratamiento de biorre-
mediación; Juhasz y Naidu, 2000) se obtuvo una reducción del 50 % en
la celda sometida a electrobiorremediación, lo cual supuso un 30 % más
de compuesto desaparecido en comparación con la celda sin aplicación de
campo eléctrico (biorremediación) o con el control abiótico (flujo electro-
osmótico). Resultados similares se obtuvieron para antraceno y pireno, con
incrementos de eficacia en las muestras tratadas electrocinéticamente en
torno al 30 y al 9 % respectivamente Tabla 2). Sin embargo, el campo
eléctrico tuvo escasa influencia sobre la desaparición de fenantreno y
fluoranteno, en tanto que el criseno, como representante de los HAPs más
pesados, mantuvo su concentración prácticamente constante, no aprecián-
dose efecto de lavado durante el ensayo.

La prolongación del tratamiento electrocinético de 7 a 18 días en el suelo
arenoso no condujo a una mayor desaparición de los compuestos, con concen-
traciones residuales no muy diferentes, o incluso en algunos casos superiores
a las del tratamiento más corto (datos no mostrados), lo cual sugiere la
necesidad de recurrir a otras formas de aplicación del campo eléctrico, tal y
como ya han propuesto anteriormente otros autores (Reddy y Saichek, 2004). 

En este sentido, se llevaron a cabo, ensayos con inversiones en la pola-
ridad del campo aplicado cada 24 y 72 h. Un tercer régimen, consistente
en la aplicación de “pulsos eléctricos” (96 h de aplicación continuada seguidas
de 72 h en reposo durante las cuales no se aplicó potencial) también fue utili-
zado en este estudio. En todos los casos se observaron pérdidas significativas
para todos los hidrocarburos estudiados, especialmente para fenantreno, con
pérdidas entre un 70 y un 75 %.

Dada su relevancia, merece especial atención el caso del benzo(a)pireno.
Las pérdidas de este compuesto, entre el 60-70 % independientemente del
régimen aplicado, fueron en torno a un 30 % superiores con respecto a las
observadas en el tratamiento con aplicación continua de la corriente eléc-
trica (Tabla 3). En el caso del fenantreno la eficacia también mejoró en torno
a un 20 % con respecto al tratamiento en régimen continuo.

Una información más detallada se encuentra disponible en publica-
ciones anteriores del grupo (Niqui-Arroyo y Ortega-Calvo, 2007). A dife-
rencia de lo observado en los ensayos electrocinéticos anteriores, se apreció
una importante disminución de los HAP más pesados, como por ejemplo el
criseno. Dado que estos compuestos más pesados no son susceptibles de ser
degradados por M. gilvum VM552, cabría atribuir esa desaparición a un
efecto de lavado del tensioactivo. Este resultado sugiere que la capacidad de
desorción del Brij 35 podría ser mayor dependiendo de como se llevase a
cabo la aplicación del campo eléctrico, lo cual podría ser especialmente rele-
vante para los tratamientos in situ.
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Pretratamiento electrocinético. En relación con el segundo objetivo plan-
teado es este trabajo, muestras de suelo arcilloso I, previamente sometidas a
un proceso de electrobiorremediación durante 20 días, mostraron una velo-
cidad máxima de mineralización de fenantreno un 40 % superior a la obser-
vada en muestras sin tratamiento electrocinético previo (18,77 ±1,34 y 13,37
±0,42 mg Fen desaparecido kg-1 suelo seco respectivamente). Resultados
parecidos se obtuvieron para fluoranteno y pireno, con aumentos de un 20
y un 4 % respectivamente.

Las concentraciones residuales al final del proceso de biodegradación fueron
sensiblemente inferiores en las muestras pretratadas electrocinéticamente en
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Tratamiento 14 días (con tensioactivo)

Concentración inicial† Electrobiorremediación Control sin corriente Control abiótico

Fluoreno 24,32 ± 0,09 59,0 ± 3,8A 59,6 ± 4,3A 68,9 ± 4,2A

Fenantreno 161,74 ± 3,74 65,6 ± 0,7A 71,0 ± 2,4AB 82,8 ± 6,3B

Antraceno 31,11 ± 0,28 56,0 ± 2,8A 60,0 ± 4,0A 59,3 ± 3,4A

Fluoranteno 101,18 ± 0,94 90,3 ± 8,9A 105,6 ± 12,5A 107,2 ± 2,0A

Pireno 63,70 ± 3,61 103,6 ± 8,5A 95,7 ± 9,5A 98,8 ± 6,2A

Benzo(a)pireno 5,11 ± 0,25 75,2 ± 4,4A 85,9± 4,8A 91,2 ± 7,3A

Criseno 52,00 ± 2,11 83,9 ± 2,6A 84,0 ± 2,9A 82,6 ± 7,2A

∑HAPs** 370,84 ± 1,03 76,1 ± 0,5A 82,1 ± 6,3A 88,7 ± 2,9A

* Para cada HAP, los valores seguidos por la misma letra mayúscula no son significativa-
mente diferentes (P=0,05).

** Suma de los HAPs degradables por la estirpe Mycobacterium gilvum VM552 (Fluo-
reno, fenantreno, antraceno, fluoranteno, pireno y benzo(a)pireno).

† Concentración inicial en mg HAP/kg suelo seco. Σ sumatorio.

Tabla 1. Porcentajes residuales de HAP en el suelo arcilloso II tras tratamientos elec-
trocinéticos durante 26 (en ausencia de tensioactivo) y 14 días (35 mg Brij
35/g de suelo seco).

Tratamiento 26 días (sin tensioactivo)

Concentración inicial† Electrobiorremediación Control sin corriente Control abiótico

Fluoreno 11,90 ± 1,62 60,1 ± 8,4A 58,0 ± 10,3A 65,1± 3,4A

Fenantreno 155,36 ± 2,85 88,3 ± 2,1A 88,4 ± 3,6A 98,5 ± 4,6A

Antraceno 26,78 ± 5,85 89,4 ± 11,4A 89,2 ± 8,8A 87,9 ± 8,5A

Fluoranteno 48,76 ± 2,77 102,0 ± 2,2A 91,3 ± 1,7A 98,3 ± 7,6A

Pireno 47,35 ± 8,52 93,9 ± 0,5A 89,9 ± 6,3A 86,7 ± 2,1A

Benzo(a)pireno 3,81 ± 0,01 99,2 ± 0,6A 105,1 ± 4,8A 102,9 ± 4,6A

Criseno 17,62 ± 1,11 92,0 ± 16,5A 99,4 ± 2,4A 96,7 ± 16,4A

∑HAPs** 293,94 ± 15,92 90,6 ± 2,1A 88,2 ± 3,1A 94,3 ± 4,7A



relación con las que no recibieron dicho pretratamiento (Niqui-Arroyo y
Ortega-Calvo, 2007) El suelo arcilloso II presentó resultados similares. En
muestras pretratadas electrocinéticamente durante 26 días (en ausencia de
tensioactivo) se apreció para el fenantreno una velocidad máxima de desapa-
rición claramente superior a la del control (3,55 ±0,15 frente a 1,84 ±0,05
mg Fen desaparecido/ kg suelo seco-h respectivamente). Este resultado es
aún más significativo si se tiene en cuenta que el pretratamiento electroci-
nético se llevó a cabo en ausencia de tensioactivo, por lo que el aumento de
la bioaccesibilidad observado no sería atribuible a una mayor desorción provo-
cada por el Brij 35. Dicha velocidad de desaparición fue superior incluso a
las observadas para muestras pretratadas electrocinéticamente en presencia
de Brij 35 durante 7 y 14 días (1,27 ±0,185 y 1,19 ±0,16 mg Fen desapa-
recido kg-1 suelo seco-h respectivamente). Fluoranteno y pireno mostraron
velocidades superiores a las de los controles, aunque sin diferencias signifi-
cativas entre los distintos pretratamientos electrocinéticos.

Estos resultados, aunque no son del todo concluyentes, sugieren que el trata-
miento electrocinético podría modificar el patrón de desorción de los HAPs,
aumentando así su bioaccesibilidad. Este aspecto será tratado con más detalle
en próximas publicaciones del grupo.

Tabla 2. Porcentajes residuales de HAP en el suelo arenoso tras un tratamiento elec-
trocinético durante 7 días en presencia de tensioactivo Brij 35 (35 mg /g de
suelo seco).
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Tratamiento 18 días 

Concentración
inicial†

Control sin corriente Régimen continuo
Concentración

inicial†
Inversión 24 h

Fluoreno 32,27 ± 1,37 40,8 ± 0,8A 36,1 ± 8,3A 8,19 ± 2,45 9,1 ± 3,7B

Fenantreno 169,37 ± 1,42 55,1 ± 0,1A 48,3 ± 4,3B 105,81 ± 19,00 28,7 ± 2,6C

Antraceno 26,95 ± 1,52 68,4 ± 0,4A 60,1 ± 2,9A 14,69 ± 3,05 38,6 ± 0,5B

Fluoranteno 118,63 ± 0,10 65,1 ± 0,1A 57,9 ± 4,3A 57,90 ± 4,20 41,9 ± 3,2B

Pireno 94,55 ± 0,04 61,2 ± 2,1A 53,6 ± 0,8B 29,77 ± 5,11 58,4 ± 0,2C

Benzo(a)pireno 1,65 ± 0,42 74,2 ± 7,3A 67,9 ± 7,7A 1,59 ± 0,09 39,7 ± 0,9B

Criseno 28,58 ± 1,89 76,1 ± 5,8A 66,1 ± 0,3B 19,71 ± 1,39 46,1 ± 0,4C

∑HAPs** 443,41 ± 0,78 58,9 ± 0,4A 52,0 ± 3,6B 217,94 ± 33,90 36,3 ± 0,6C

* Para cada HAP, los valores seguidos por la misma letra mayúscula no son significativa-
mente diferentes (P=0,05).

** Suma de los HAPs degradables por la estirpe Mycobacterium gilvum VM552 (Fluo-
reno, fenantreno, antraceno, fluoranteno, pireno y benzo(a)pireno).

† Concentración inicial en mg HAP/kg suelo seco; Σ sumatorio.



Tabla 3. Porcentajes residuales de HAP en el suelo arenoso tras un tratamiento
electrocinético durante 18 días con aplicación continua de la corriente
eléctrica y con ciclos de inversión de la polaridad cada 24 horas. El ensayo
se llevó a cabo en presencia de Brij 35 a la concentración de 35 mg /g
de suelo seco.

DISCUSIÓN

El desplazamiento de la fase acuosa del suelo como consecuencia de la
aplicación a éste de una corriente eléctrica continua de baja intensidad cons-
tituye la base sobre la que se sustenta el presente trabajo. Este fenómeno,
contrastado experimentalmente en numerosos estudios (Casagrande, 1949;
Acar y Alshawabkeh, 1993; Acar et al., 1995; Reddy y Saichek, 2003;
Saichek y Reddy, 2003b; Maturi y Reddy, 2006), es conocido con el nombre
de flujo electroosmótico. En nuestra opinión el desarrollo de este flujo en el
entorno de los agregados del suelo podría facilitar la desorción de los conta-
minantes hacia el seno de la fase acuosa, gracias al desarrollo de un gradiente
de concentración a escala microscópica. Los hidrocarburos aromáticos
policíclicos verían así aumentada su disponibilidad para los microorganismos
capaces de degradarlos. Algunos autores sugieren que esta dispersión a
pequeña escala podría ser incluso de mayor interés para un proceso de
electrorremediación in-situ que un transporte macroscópico del contami-
nante. Un desplazamiento de corto recorrido bien del contaminante, bien de
la bacteria, podría contribuir a superar las limitaciones impuestas a los procesos
de transferencia de materia, responsables en gran medida de la falta de biodis-
ponibilidad de estos compuestos, favoreciendo así su biodegradación (Wick
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Tratamiento 7 días 

Concentración inicial† Electrobiorremediación Control sin corriente Control abiótico

Fluoreno 18,98 ± 2,45 36,6 ± 3,2A 52,9 ± 5,8B 49,4 ± 5,2AB

Fenantreno 164,24 ± 19,52 44,5 ± 0,2A 43,7 ± 3,7A 57,5 ± 3,5B

Antraceno 32,06 ± 3,63 42,7 ± 1,6A 73,6 ± 3,6B 57,5 ± 0,6C

Fluoranteno 114,45 ± 8,29 51,5 ± 0,7A 49,4 ± 2,3A 48,8 ± 2,8A

Pireno 54,34 ± 4,70 47,4 ± 0,5A 55,9 ± 3,4B 63,6 ± 2,5B

Benzo(a)pireno 3,55 ± 0,01 50,6 ± 4,6A 82,4 ± 8,4B 77,9 ± 0,4B

Criseno 25,46 ± 4,01 92,1 ± 4,3A 104,3 ± 6,7A 101,5 ± 5,5A

∑HAPs** 387,60 ± 29,20 46,5 ± 0,7A 50,4 ± 0,1B 55,6 ± 1,8C

* Para cada HAP, los valores seguidos por la misma letra mayúscula no son significativa-
mente diferentes (P=0,05).

** Suma de los HAPs degradables por la estirpe Mycobacterium gilvum VM552 (Fluo-
reno, fenantreno, antraceno, fluoranteno, pireno y benzo(a)pireno).

† Concentración inicial en mg HAP/kg suelo seco; Σ sumatorio.



et al., 2001; Wick et al., 2007). El desarrollo de un adecuado flujo electro-
osmótico será, pues, de importancia fundamental para alcanzar la sufi-
ciente interacción sólido/fluido/contaminante que permita la movilización
de éste último (Saichek y Reddy, 2003a).

Parámetros de operación. Estudios preliminares mostraron que el control
del pH es de crucial importancia en el desarrollo de dicho flujo, lo cual concor-
daba con estudios anteriores centrados en el tratamiento electrocinético de
suelos (Shapiro y Probstein, 1993; Hamed y Bhadra, 1997; Schultz, 1997;
Cherepy y Wildenschild, 2003; Saichek y Reddy, 2003a; Saichek y Reddy,
2003b). Las importantes variaciones de pH que se producen en los reser-
vorios electródicos como consecuencia de las semirreacciones de electro-
lisis del agua (valores cercanos a 2,0 en el ánodo y a 12,0 en el cátodo),
pueden resultar perjudiciales no sólo para la actividad bacteriana, sino también
para el desarrollo del flujo electroosmótico. La acidificación del suelo en las
proximidades del ánodo podría traducirse en una disminución (o incluso
una inversión de dicho flujo), al variar el potencial zeta (z) hacia valores menos
negativos o incluso positivos (Shapiro y Probstein, 1993; Hamed y Bhadra,
1997; Schultz, 1997; Saichek y Reddy, 2003a; Saichek y Reddy, 2003b).
A este control de pH podría contribuir en algunos casos incluso el propio
suelo. Según Reddy y Saichek (2003) las arcillas de baja capacidad de
amortiguación (tales como la caolinita) son más propensas a que su poten-
cial zeta experimente cambios hacia valores menos negativos, disminuyendo
así el flujo electroosmótico (Reddy y Saichek, 2003). Estos mismos autores
encontraron también un flujo electroosmótico elevado en un suelo con un
contenido de un 35 % en carbonatos y relacionaron ambos hechos, atribu-
yendo al carbonato la neutralización de los protones generados en el ánodo.
Los suelos empleados en el presente trabajo destacan también por poseer,
de forma similar al anterior, un alto contenido en carbonatos (cercano al 25 %)
por lo que en principio no es de esperar que el flujo electroosmótico pueda
verse afectado por lo anteriormente comentado. Este hecho se ve confir-
mado por las medidas de pH realizadas en diversas muestras de suelo una
vez finalizado el tratamiento electrocinético, no encontrándose diferencias
significativas con los valores obtenidos inicialmente.

El importante incremento de temperatura, de hasta 10 oC observado en
los ensayos en los que se uso tampón fosfato 0,1 M como electrolito,
estuvo probablemente relacionado con la alta densidad de corriente puesta
en juego, consecuencia de la alta molaridad de la solución usada. Ello vino
acompañado por una considerable disipación de calor merced al efecto Joule.
A este respecto algunos autores encontraron efectos secundarios de la tempe-
ratura, la cual disminuyó la eficiencia del flujo electroosmótico cuando la
densidad de corriente estuvo por encima de 5 mA cm-2 (Gray, 1970). Se
recurrió entonces para el control de pH a una solución TRIS-acetato 0,05
M a pH 7,0 que, adecuadamente recirculada, se mostró suficiente para
controlar el pH en los reservorios electródicos y permitió al mismo tiempo
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reducir el incremento de temperatura a valores tan bajos como 1 oC. Ya
anteriormente algunos autores habían apuntado que la alta capacidad amor-
tiguadora de este tampón, junto con la buenas propiedades como electro-
lito, evitaban la aparición de un gradiente de pH en el suelo, así como la
eliminación de cambios significativos en la temperatura (no superiores a 2 oC)
durante la aplicación del campo eléctrico (Wick et al., 2004). El uso de este
tampón permitió pues descartar la temperatura como factor responsable del
incremento en la biodegradación observada en los ensayos electrocinéticos
y, al mismo tiempo, minimizar en lo posible la volatilización de alguno de los
HAPs más ligeros como consecuencia del incremento de temperatura. No
obstante, es también cierto que algunos estudios se sirven de dicho incre-
mento para mejorar así la biodegradación de los HAPs, lo cual sería espe-
cialmente interesante en climas fríos donde las temperaturas relativamente
bajas suponen un freno para la actividad bacteriana (Sonja et al., 2007). En
cuanto a las intensidades o densidades de corriente observadas en los ensayos
realizados usando tampón TRIS-acetato como disolución reguladora de pH
el comportamiento fue muy similar en todas las celdas, con ligeras oscila-
ciones con respecto al valor inicial, alcanzándose en pocos días un valor rela-
tivamente estable de funcionamiento, entre 1-2 mA cm-2.

Es también interesante descartar posibles efectos adversos, tanto directos
como indirectos, de la corriente eléctrica sobre los microorganismos. Hay
que considerar que la aplicación del campo eléctrico es capaz de alterar
ciertos parámetros del suelo, tales como el pH, temperatura, etc., por lo
que es importante determinar si produce al mismo tiempo un efecto
secundario no deseado. La variación del pH del suelo puede influir sobre el
crecimiento bacteriano, al modificar la integridad y funcionalidad de la
membrana celular y, también, la solubilidad y biodisponibilidad de nutrientes
y contaminantes (Alexander, 1999; Lear et al., 2004). En este sentido los
conteos de viables (heterótrofos totales y degradadoras de fenantreno) reali-
zados tras diversos ensayos electrocinéticos indican que la población micro-
biana no parece verse afectada por dicho tratamiento. Una vez más la
capacidad tamponadora del suelo utilizado pudo haber contribuido a la protec-
ción de la microbiota. En estudios precedentes no sólo se informa de que
el tratamiento electrocinético (con una densidad de corriente de 0,31 mA
cm-2) no tiene efectos negativos de relevancia sobre la variedad y la estruc-
tura de la comunidad bacteriana (Lear et al., 2004), sino que Jackman et
al. (1999) encontraron incluso un efecto estimulador sobre la actividad de
bacterias sulfooxidantes del azufre, trabajando a densidades de corriente del
orden de 20,0 mA cm-2. También se ha sugerido el uso del campo eléc-
trico para facilitar la dispersión de los microorganismos hacia las zonas
contaminadas en los procesos de bioaumentación (DeFlaun y Condee, 1997;
Wick et al., 2004). Bien es verdad que la capacidad del flujo electroosmó-
tico para fomentar la dispersión de los microorganismos en el suelo estará
limitada por características particulares de la propia bacteria, como son su
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potencial zeta z o su capacidad de adhesión a los distintos componentes del
suelo. Wick et al. (2004) consiguieron, no obstante, mejorar un 80 % el
transporte electrocinético de una bacteria de carácter altamente hidró-
fobo, como es Mycobacterium frederiksbergense LB501T, mediante el
tratamiento de ésta con tensioactivo Brij 35.

Biodegradación de los HAPs. En ausencia de tensioactivo la aplica-
ción del campo eléctrico tuvo escasa influencia sobre la degradación de los
HAPs por la población indígena del suelo, a pesar de que los ensayos de
biodegradación en fase sólida habían demostrado previamente la capacidad
degradadora de esta población. Es más, la desaparición de estos compuestos
fue relativamente baja incluso cuando el suelo fue inoculado con M. gilvum
VM552, a pesar de la más que demostrada capacidad de esta cepa para
degradar de forma significativa un buen número de HAPs. En las condiciones
experimentales de la celda, más en consonancia con una situación real, el
aporte de oxígeno pudo estar limitado, más aún si la difusión de este gas
pudo verse también dificultada por el grado de humedad del suelo; esta falta
de oxígeno podría haber actuado como limitante en el proceso de biodegra-
dación. Es más, las diferencias poco significativas entre las dos celdas
inoculadas con M. gilvum VM552 y la celda que actuó como control abió-
tico reafirman la idea de que la actividad biológica estuvo muy limitada. Sonja
et al. (2007) solventaron esta limitación sometiendo una muestra de suelo
a un paso previo de “acondicionamiento” de 2 semanas, durante el cual se
suministró a dicha muestra una solución de nutrientes (urea en tampón fosfato),
aplicando a continuación el tratamiento electrocinético propiamente dicho
durante 2 semanas. No hay que olvidar tampoco que la movilidad de las
bacterias en el suelo es relativamente baja, penetrando en él muy pocos centí-
metros si han sido aplicados en superficie (Edmonds, 1976; Madsen y
Alexander, 1982). En este sentido es posible que la cantidad de UFC apor-
tadas por el inóculo al suelo durante la preparación de las celdas no fuese
suficiente en algunos casos para garantizar una colonización de toda la masa
de suelo.

De estos resultados se concluye que el flujo electroosmótico por si sólo
no es suficiente para lograr la desorción de estos compuestos. Esto viene
corroborado por estudios anteriores en los que el porcentaje de compuesto
movilizado por este flujo fue extremadamente bajo (Saichek y Reddy, 2003a;
Reddy y Saichek, 2003). Van siendo cada vez más numerosos los estudios
que abordan el empleo de agentes tensioactivos en combinación con el
flujo electroosmótico para el lavado del suelo (Ko et al., 2000; Reddy y
Saichek, 2003; Saichek y Reddy, 2003b; Reddy y Saichek, 2004; Yuan
y Weng, 2004; Jiradecha et al., 2006). La gran mayoría de estos estudios
recurren al uso de tensioactivos de naturaleza no iónica, ya que los tensioac-
tivos aniónicos actuarían en perjuicio del flujo electroosmótico, al desplazarse
por el suelo en un sentido contrario a éste. Por otro lado, los tensioactivos
catiónicos están considerados como más tóxicos para los microorganismos
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que los aniónicos o no iónicos (Bueno-Montes, 2005) y, además, pueden
ser retenidos por los coloides del suelo mediante un proceso de intercambio
catiónico (extremo polar, catiónico), formando estructuras denominadas
hemimicelas y pudiendo incrementar la sorción de compuestos altamente
hidrofóbicos (como HAPs) mediante interacción hidrofóbica con las largas
cadenas hidrocarbonadas de estas estructuras (extremo apolar; Iglesias-Jiménez
et al., 1997).

Se ha encontrado también que el tensioactivo no iónico Tritón X-100 fue
capaz de aumentar notablemente el transporte de bacterias del género Myco-
bacterium a través del suelo (Lahlou y Ortega-Calvo, 1999). Estas conside-
raciones, unidas a lo ya comentado anteriormente sobre Brij 35, justifican
la elección de éste como el tensioactivo a usar también en los ensayos elec-
trocinéticos.

Cuando el tensioactivo fue empleado los resultados muestran que, en
general, la desaparición de compuestos fue más evidente en las muestras de
suelo arenoso que en las de suelo arcilloso. Por ejemplo, el porcentaje
de desaparición para el total de HAPs degradables por M. gilvum VM552
fue, para el suelo arenoso, de un 53 % (Tabla 2), en tanto que sólo un 24 %
de la cantidad inicial desapareció en la muestra de suelo arcilloso II (Tabla1),
en tratamientos de 7 y 14 días respectivamente. Esto estuvo probable-
mente relacionado con el menor contenido de arcilla en el suelo arenoso, lo
cual favoreció el desarrollo de un mayor flujo de agua al presentar una resis-
tencia menor al movimiento del fluido. Por otro lado, las pérdidas para el
total de HAPs biodegradables y para varios compuestos individuales fueron
significativamente más altas en el suelo arenoso tratado electrocinéticamente
en comparación con los controles sin aplicación de campo y sin inoculación,
poniendo de manifiesto las ventajas del uso simultáneo de ambos procesos
(Tabla 2).

El hecho de que la desaparición de los HAPs no fuese mayor al prolongar
el tratamiento electrocinético pudo deberse a la interrupción o disminución
del flujo electroosmótico, lo cual ya ha sido observado por otros investiga-
dores que han estudiado los efectos de la aplicación continuada de la corriente
eléctrica en el suelo (Reddy y Saichek, 2004; Maturi y Reddy, 2006). Según
estos autores la disminución del flujo electroosmótico podría ser evitada
mediante cambios periódicos de la polaridad de la corriente aplicada o,
bien, mediante la aplicación discontinua de dicho campo, alternando ciclos
de funcionamiento con periodos en los que el potencial se llevaba a valores
residuales o incluso cero. Reddy y Saichek (2004) postularon que la apli-
cación del campo eléctrico de manera periódica (o bien la desconexión del
sistema durante ciertos intervalos de tiempo) contribuyen a aumentar la
solubilización micelar, mejorando así la eficiencia en la solubilización de
fenantreno. En este mismo sentido, Maturi y Reddy (2006) opinaron que
una operación discontinua de las celdas permite mantener un flujo elec-
troosmótico más alto gracias a la despolarización de la doble capa difusa



en torno a las partículas del suelo. Estos periodos durante los cuales no se
aplicaría gradiente eléctrico permitirían la transferencia de materia y/o la
difusión del contaminante desde la matriz del suelo. Durante la aplicación
discontinua de la corriente Reddy y Saichek (2004) observaron un patrón
de diente de sierra en la intensidad de corriente que atravesaba el suelo, lo
cual permitió mantener una intensidad media mayor durante todo el ensayo,
en comparación con los llevados a cabo en régimen continuo. Es posible
que en nuestros estudios estos procesos contribuyan positivamente a las
pérdidas de HAP, ya sea a través de un aumento en la biodegradación del
sustrato desorbido o mediante el transporte del compuesto fuera del
suelo. Otro beneficio aportado por este sistema de aplicación de corriente
fue que, ya que la intensidad permanecía más alta, el tratamiento pudo
prolongarse por más tiempo (Reddy y Saichek, 2004). Los mismos autores
consideran también que es posible que un bajo voltaje (1 V cm-1) no sea el
apropiado para usar en combinación con la aplicación periódica del poten-
cial, ya que observaron que en estas condiciones sólo se movilizaba una
pequeña fracción del fenantreno inicial, en comparación con un ensayo a
mayor voltaje (2 V cm-1). Sin embargo, en nuestro caso particular (que
incluye además un componente biológico en el sistema) es posible que sólo
un aumento de la difusión del contaminante a escala microscópica sea sufi-
ciente para que el hidrocarburo pase a estar más disponible para M. gilvum
VM552. Por otro lado, los ensayos realizados con distintos regímenes de
aplicación de campo no mostraron entre sí diferencias significativas.

Bioaccesibilidad de los HAPs. Los experimentos de mineralización reali-
zados en suspensiones inoculadas con M. gilvum VM552, tanto con los suelos
originales (es decir, no tratados electrocinéticamente) como con muestras de
los mismos suelos sometidas previamente a campo eléctrico, mostraron que
la bioaccesibilidad de los HAPs había aumentado como consecuencia del trata-
miento electrocinético. En muchos casos se observaron unas mayores velo-
cidades máximas de mineralización para los HAPs estudiados en las muestras
previamente tratadas en comparación con las velocidades observadas en los
controles. Esto sugiere un aumento de la bioaccesibilidad del compuesto nativo
en dichas muestras. Por otro lado, las cantidades residuales de los HAP nativos
fue normalmente inferior en las muestras pretratadas que en los controles.
Es razonable suponer que los cambios fisicoquímicos producidos en el suelo
expuesto a tratamiento electrocinético pudieron promover la bioaccesibi-
lidad de estos compuestos, favoreciendo de esta forma su biodegradación.
Estos cambios fisicoquímicos a los que se hace referencia pudieron haber
movilizado las fracciones de contaminante asociadas a los nanoporos del suelo,
los cuales son a menudo inaccesibles para los microorganismos (Nam y
Alexander, 1998). El desarrollo del flujo electroosmótico a través de los agre-
gados del suelo pudo provocar una cierta “conversión” de la fracción de desor-
ción más lenta del hidrocarburo hacia una fracción más rápida, de mayor
bioaccesibilidad (Gómez-Lahoz y Ortega-Calvo, 2005). 
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CONCLUSIONES

Los resultados obtenidos apuntan a que los procesos de biodegradación
y electroósmosis pueden ser utilizados conjuntamente para la recuperación
de suelos contaminados por HAPs, ya sea actuando simultánea o secuen-
cialmente, mejorando los resultados obtenidos por cada uno de ellos de forma
independiente. No obstante, la aplicación del campo eléctrico no fue sufi-
ciente por sí misma para movilizar los HAPs, siendo preciso el empleo de
un tensioactivo para observar un efecto positivo del campo eléctrico sobre
la biodegradación de los HAPs. Es más, la modalidad de aplicación del campo
eléctrico afectó al rendimiento de la biodegradación, siendo mayor la desapa-
rición de contaminante durante la aplicación no continuada del campo eléc-
trico. El efecto de un pretratamiento electrocinético del suelo pareció favorecer
la biodegradación de los compuestos y ello es un aspecto a estudiar con
más detalle en futuras publicaciones.
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Resumen: Se utilizó la arcilla montmorillonita y sus productos de trata-
miento mecánico y térmico para identificar los sitios superficiales de adsor-
ción del fungicida iprodion. La superficie interna de las muestras
modificadas por tratamiento térmico disminuyó por colapso de la intercapa,
presentando un pequeño incremento de microporosidad. Por otra parte, el
tratamiento mecánico generó la ruptura de los cristales con un importante
aumento de la microporosidad. La mayor adsorción del fungicida en la
muestra tratada mecánicamente indicó a la microporosidad como el prin-
cipal sitio de adsorción. El tratamiento térmico el análisis del pico de refle-
xión d(001), también mostró una participación de la superficie de la
intercapa como sitio de adsorción del fungicida.

Palabras clave: Fungicidas, sitios de adsorción, montmorillonitas.

Montmorillonite Surface Modification for Iprodion Adsorption 

Abstract: The montmorillonite clay and their mechanical and
thermal treatment products were used to identify the iprodione fungi-
cide adsorption sites. The decrease of the inner surface of the samples
modified by heat treatment was due to the collapse of the interlayer
that also presents a small increase of microporous. The mechanical
treatment broke the crystalline structure, with a significant increase in
the micropores. The higher adsorption of fungicide on the sample
treated mechanically, indicates the microporous surface is the main site
of adsorption. The analysis of the reflection peak d(001) of the initial
and the thermal treated sample showed that the fungicide is also
adsorbed in the interlayer surface.

Key words: Fungicides, adsorption sites, montmorillonite.



INTRODUCCIÓN

El fungicida Iprodion, de la familia de las dicarboximidas, es de amplio
uso en el control de las especies Rhizoctonia solana Kuhn, generadora de
manchas marrones en el césped utilizado generalmente en campos de golf
(Carmona et al., 1992, 1994; Barreto et al., 1993, 1994 a, 1996) y
Drechslera teres, manchas en red de la cebada cervecera (Reis et al., 1993,
1995, 1997; Forcelini 1992; Barreto y Carmona 1994 b), extendiéndose
también su aplicación a las especies Botrytis cinerea y de los géneros Monilia
y Sclerotinia, para proteger cultivos de frutillas (o fresas), uvas, plantas orna-
mentales y horticultura (Meister et al., 2004).

En Argentina existe una aplicación creciente de este fungicida, originada
principalmente por el aumento del consumo interno de cerveza y por la gran
exportación de malta a Brasil. Su utilización en distintos cultivos ha gene-
rado estudios para determinar su contenido residual en productos alimenti-
cios, estando generalmente, presente en concentraciones menores a la
permitida por límites legales (Molinari et al., 1980; Cabras et al., 1982;
Flori et al., 1982 a, b). Sin embargo, Sandra et al. (2001) detectaron concen-
traciones superiores a 65 mg L-1 de iprodion en vinos y sus destilados, debido
a que éste no es removido o metabolizado completamente durante el proceso
vitivinícola (Cabras et al., 1999; Cabras y Angioni 2000; Ripley et al., 2000). 

Respecto de la degradación del Iprodion en el suelo la información exis-
tente también es contradictoria, ya que, en presencia de ácidos húmicos y
concentraciones de iprodion menores a 10 mg L-1, se degrada completa-
mente (Garbin et al., 2007), pero las concentraciones encontradas en lixi-
viados de distintos suelos (Suzuki, 2000) y los residuos detectados en aguas
de escorrentía de campos de golf indican que deben tomarse restricciones
para su uso (Strömqvist y Jarvis, 2005). La vida media de este fungicida en
el suelo, con un Koc de 400 cm3 g-1, es dependiente de la temperatura; su
degradación tiene una fase inicial rápida de 17 días de vida media, disminu-
yendo a los 5 días (con 38 días de vida media; Strömqvist y Jarvis, 2005).
Estos parámetros se modifican también en función del pH, generando el
metabolito 3,5- DCA (Vanni et al., 2000).

Por lo dicho, es necesario un mejor conocimiento de los procesos que
afectan la retención del Iprodion en suelos para minimizar los consiguientes
impactos medioambientales por lixiviado. Debido a la complejidad de los
compuestos presentes, y para modelar las interacciones en distintos suelos,
en este trabajo se analiza la adsorción sobre una montmorillonita y los productos
derivados de su tratamiento térmico y mecánico.

La elección de estos productos fue debida a que el tratamiento térmico,
originado en los suelos por la práctica de tala y quema (Ewel et al., 1981)
provoca el colapso de la intercapa de la montmorillonita, genera un enrique-
cimiento en iones aluminio y/o cationes hidroxialuminio en el borde de las
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láminas de la montmorillonita (Bojemueller et al., 2001) y un aumento de
la microporosidad. En cambio, el tratamiento mecánico no sólo produce una
destrucción de la estructura cristalina de la montmorillonita, sino que afecta
a la capa octaédrica, disminuyendo las fuerzas de cohesión entre ésta y la
capa tetraédrica (Volzone et al., 1987), lo cual lleva también a un aumento
de la microporosidad del sólido resultante. Ambos tratamientos pueden
cambiar los procesos de adsorción de moléculas orgánicas. 

Se caracterizó la montmorillonita previamente (Pantanetti et al., 2008)
evidenciándose, por UV-visible, la interacción entre el Ca++ de la intercapa
de la arcilla y el fungicida. Esto último originó la necesidad de homoionizar
esta arcilla con Na+ para eliminar la interferencia. 

El objetivo del presente trabajo fue caracterizar la adsorción del iprodion
sobre una montmorillonita y los productos derivados de su tratamiento térmico
y mecánico en condiciones ambientales de temperatura y de pH, con el fin
de determinar los sitios de la adsorción.

MATERIALES Y MÉTODOS

La montmorillonita utilizada proviene de la provincia de Río Negro (Argen-
tina). La fórmula estructural de esta muestra fue determinada en trabajos
anteriores (Martínez y Torres Sánchez 2005), siendo la misma: (Si 3,81 Al 0,09)
[Al 1,43 Fe 0,27 Mg 0,30] M

+
0,39, donde entre paréntesis está indicada la capa

tetraédrica y entre corchetes la octaédrica de la arcilla y M+ representa los
cationes de la intercapa que equilibran la sustitución isomórfica (de Al3+ por
Si4+ en la capa tetraédrica y de Fe2+ o Fe3+ y Mg2+ por Al3+ en la octaédrica)
existente en dichas capas. El contenido de los cationes de la intercapa, deter-
minado por análisis químico y expresado como óxidos, fue de 0,87 % CaO,
1,52 % Na2O y 0,14 % K2O.

Una muestra de esta montmorillonita (M) fue homoionizada con Na,
suspendiendo 100 g de la misma con NaCl 0,1 M y manteniendo la suspen-
sión en agitación durante 2 h. Este intercambio se repitió dos veces, sepa-
rando el sobrenadante de cada intercambio por centrifugación. Posteriormente,
se lavó con agua destilada por centrifugación a 15000 rpm hasta elimina-
ción del Cl-, separando en este proceso la fracción <2 mm de la muestra. Esta
fracción se secó a 60 °C y se la identificó como Na-M. Distintas fracciones
de Na-M fueron tratadas mecánica y térmicamente, por molienda en molino
Herzog durante 300 segundos (muestra Na-M300s) y por calentamiento a
550 °C durante 3 h (muestra Na-M550C), respectivamente. 

El iprodion, 3-(3,5 diclorofenil)-N-isopropil-2,4-dioxoimidazolidina-1-
carboxamida, fue suministrado por la firma Chem Service West Chester
de Filadelfia (99 % de pureza) y utilizado sin otro tratamiento. 
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El iprodion es un polvo cristalino blanco, con PM 330,17; punto de fusión
134 °C; y solubilidad en agua 96,1 %. La Fig. 1 indica su estructura química.

La constante cinética de degradación del iprodion se determinó a tempe-
ratura ambiente (20 °C) y pH 6,0 (Vanni et al., 2000). La concentración
del iprodion, a los distintos tiempos, se determinó por espectroscopía UV-
Visible ( = 212 nm), utilizando un espectrofotómetro Hewlett Packard 8453.
Cada determinación experimental se realizó por duplicado.

Las suspensiones acuosas de montmorillonita, previo a su uso en las
distintas adsorciones, en las concentraciones 0,01 y 0,001 % p/p, fueron
equilibradas con agitación, a pH 6,0 durante 10 días, mediante adición de
alícuotas de HCl y NaOH.

La superficie específica (SN2) se evaluó por adsorción de N2 en un equipo
Micromeritics, modelo TriStar 3000. Las muestras fueron secadas en
vacío a 100 °C durante 6 h antes de la adsorción de N2. El volumen de micro-
poros y los valores de SN2 fueron obtenidos utilizando el software Microme-
ritics asociado con el equipo. La superficie total (Sw) se determinó por
adsorción con vapor de agua (Torres Sánchez y Falasca 1997). La superficie
interna (Sint) o de la intercapa fue calculada por diferencia entre Sw y SN2.

Los análisis de difracción de rayos X (DRX) se llevaron a cabo con un
equipo Philips 3710 a 40 Kv y 20 mA, con radiación CuKl y filtro de Ni.
Las condiciones de medida fueron 0,02º (2l), 1 segundo por paso y la
reflexión d(001) se determinó en el rango de 3 a 14º (2l). Las muestras se
analizaron utilizando los métodos: a) Muestra orientada, secada a tempera-
tura ambiente en humedad constante de 0,47, durante 48 h, y b) Muestra
semiorientada en polvo, previo secado a 80 °C durante 24 h.
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Los espectros IR fueron realizados en un equipo FTIR Spectrum One de
Perkin Elmer, en pastillas de KBr (0,3 mg muestra + 200 mg KBr). 

La cinética de equilibrio de las adsorciones del iprodion en la montmo-
rillonita se determinó en batch para dos suspensiones al 0,01 y 0,001 %
(p/p) de las muestras Na-M, Na-M300s y Na-M550C en agua. Las expe-
riencias se realizaron en tubos de plástico de 10 mL de capacidad, a tempe-
ratura ambiente, con agitación y con concentración inicial del fungicida de
0,39 mM.

Para realizar las isotermas de adsorción del iprodion en la montmorillo-
nita las adsorciones se realizaron en suspensiones al 0,001 % (p/p) para
todas las muestras en las mismas condiciones que las indicadas precedente-
mente, con agitación durante 24 h y concentración inicial del fungicida entre
0,06 y 0,51 mM. Las muestras con adsorcion de iprodion se identificaron
anteponiéndoles la letra I (I-Na-M, etc.). 

La cantidad de fungicida adsorbida se determinó por diferencia entre la
concentración inicial y la del sobrenadante. La solución sobrenadante se
separó por centrifugación a 3000 rpm y posterior filtrado a través de
membranas de nitrocelulosa de tamaño de poro de 0,2 mm. La curva
de calibración mostró linealidad entre 3 x 10-2 y 3 x 10-3 mM. Los puntos de las
curvas de adsorción se realizaron por duplicado. La cantidad de fungicida
en el sobrenadante fue analizada por espectroscopía UV-Visible, en las
mismas condiciones en las que se determinó la constante de degradación
del iprodion.

Las muestras con iprodion adsorbido utilizadas para IR y DRX se obtu-
vieron con la misma metodología que la indicada precedentemente, a partir
de suspensiones al 1 % p/p.

RESULTADOS

1. Cinética de degradación del iprodion

En un trabajo anterior (Pantanetti et al., 2008) se evidenciaron varia-
ciones en los espectros UV-visible, a temperatura ambiente de soluciones de
iprodion equilibradas a distintos pHs en función del tiempo. Estos cambios
fueron atribuidos a la hidrólisis del iprodion con generación del isómero 3-
isopropil–N-(3,5-diclorofenil)-2,4–dioxo-1-imidazolidina–carboxamida (Fig.
2; Newsome y Collins 1990). Trabajos posteriores (Vanni et al., 2000) eviden-
ciaron la formación paralela de otros dos productos de degradación, a
partir de 3 días a pH 6,0 y 35°C (indicados en la Fig. 2) con una velocidad
de degradación de pseudo primer orden con constantes de velocidad (Kobs)
influenciadas más fuertemente por el pH que por la temperatura (Kobs: 1,4
x 10-4, 1,07 x 10-3 y 268 x 10-4 min-1, a pH 6,0 a 35 y 55 °C y pH 8,7 a
35 °C, respectivamente).

143



144

Figura 2. Estructura de los productos de degradación del iprodion.

Debido a la labilidad del iprodion a 20°C y pH 6,0 fue necesario deter-
minar la constante de la velocidad de degradación a esta temperatura. La
Fig. 3 muestra: (A) el espectro UV-visible; y (B) la cinética de degradación,
para una concentración inicial de 2,4 10-2 mM, pH 6,0 y 20 °C. 

El espectro UV-visible del iprodion, para tiempos superiores a 24 h,
evidenció la formación de su producto de degradación (Fig. 3A ) con un
máximo de absorbancia a 248 nm (Vanni et al., 2000). La comparación de
los espectros a l = 212 y 248 indican la presencia de un punto isosbéstico
en 248 nm. 
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Figura 3. (A) Espectro UV-visible de iprodion y (B) cinética de degradación. Condi-
ciones: Concentración inicial de iprodion 2,4 10-2 mM, pH 6,0 y 20 °C.



Desde un punto de vista cinético los resultados de la degradación primaria
(Fig. 3B) del iprodion, en las condiciones de pH 6,0 y 20 °C, indican una
ley de pseudo primer orden, descritos por la siguiente ecuación: 

–dC/dt = kobs C; ecuación 1

donde C es la concentración del sustrato y kobs es la constante observada de
primer orden. El valor de kobs = 5 10-5 min-1 es coherente con los datos
obtenidos por Vanni et al. (2000) para otras temperaturas.

2. Caracterización de las montmorillonitas

La Tabla 1 indica los valores de SN2, volumen de microporos, Sw y Sint
para las tres muestras: Montmorillonita sódica (Na-M) y los productos deri-
vados de su tratamiento mecánico (Na-M300s) y térmico (Na-M550C). 

Se evidencia es colapso de la intercapa de la montmorillonita (discutido
a continuación con los resultados de DRX) con ambos tratamientos por la
disminución de la medida de Sw, originado por la disminución de la super-
ficie de la intercapa donde se localizan los iones de intercambio catiónico
hidratados y que generan la inaccesibilidad de la molécula de N2 (Mooney et
al., 1952). Los valores de SN2 de las muestras Na-M y Na-M550C siguen la
misma tendencia que los valores de la superficie específica encontrados por
Bojemueller et al. (2001); mientras que la muestra Na-M300s manifiesta
un aumento significativo en el valor de SN2 generado por un aumento en el
volumen de microporos y una disminución importante en el valor de Sw
que indica la desaparición de la intercapa.

Los picos de reflexión d(001) obtenidos en los DRX de las muestras orien-
tadas y d(001) y d(060) de las muestras semiorientadas, de Na-M, Na-M550C
y Na-M300s se presentan en la Fig. 4 A, B y C, respectivamente.
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Tabla 1. Superficies específicas y volumen de microporos.

Muestra 
SN2

(m2/g)

Volumen Microporos Sw
(m2/g)

Sint
(m2/g)(cc/g)

Na-M 65 0,0196 731 666

Na-M300s 146 0,0423 25 -

Na-M550C 54 0,0133 253 199
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Figura 4. Picos de reflexión d(001) de las muestras indicadas (A) orientadas rh = 0,47;
(B) semiorientadas secas 80 °C. (Continúa…).



Figura 4. Espectros de IR de: (C) d(060) semiorientadas secas 80 °C. (Concluye).

En el recuadro insertado en el borde superior de la Fig. 4 A puede verse
la descomposición matemática del pico de reflexión d(001), con un ajuste
entre la curva experimental y la resultante de la suma de las tres curvas
Gaussianas correspondiente a R2 = 0.998. Las tres curvas de la Fig. 4,
evidencian la presencia en la intercapa de recubrimientos con distinta
cantidad de moléculas de agua. Considerando el tamaño de la molécula de
agua de 2,2 Å (Naono y Hakuman, 1993) se puede asignar la formación
de una monocapa a 12,60 Å; una bicapa a 14,48 Å y una tricapa de
agua a 17,20Å (correspondientes a 7,02, 6,10 y 5,15° (2l)). La compa-
ración de este mismo pico entre las muestras Na-M y Na-M550C (Fig. 4
A) permite evidenciar el colapso de la intercapa de la montmorillonita,
originado por el tratamiento térmico, con el corrimiento del pico de refle-
xión d(001) hacia ángulos de difracción más altos (o disminución en valores
de Å, correspondientes a 12,99 y 12,26 Å, para las muestras Na-M y
Na-M550C, respectivamente). La notable disminución de la intensidad y
ensanchamiento del mismo pico de reflexión d(001) en la muestra M550C
indica la desestabilización del plano basal, originada principalmente por
la pérdida de moléculas de agua. El tratamiento mecánico genera la desapa-
rición del pico de reflexión d(001), indicando un cambio estructural impor-
tante en el plano basal (ab). 

El análisis de las muestras Na-M y Na-M550C secas (Fig. 4 B) revela un
corrimiento del espaciado de la intercapa de 12,99 y 12,26 Å a 9,71 y 9,55
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Å, para Na-M y Na-M550C, respectivamente, originado por la eliminación del
agua interlaminar, lo cual corresponde a una variación de alrededor de 2Å.

La Fig. 4 C, muestra un pico de reflexión d(060) similar para las mues-
tras Na-M y Na-M550C, indicando la escasa variación de los planos ac y bc
(Dellissanti y Valdre, 2005). Por el contrario, la desaparición de este pico
de reflexión en la muestra Na-M300s, evidencia la modificación estructural de
dichos planos.

Las bandas de absorción típicas de los grupos constituyentes del iprodion
se muestran en la Fig. 5 A. Los espectros de IR de las tres muestras Na-M,
Na-M550C y Na-M300s (Fig. 5 B) muestran la banda de absorción a 3644
cm-1, asignada a los grupos OH octaédricos, que es independiente del trata-
miento efectuado sobre la montmorillonita, mientras que las bandas de absor-
ción a 1521 y 1366 cm-1, asignadas a las vibraciones del agua adsorbida,
disminuyen con ambos tratamientos coincidiendo con lo encontrado por
Emmerich et al. (1999) para el aumento de temperatura en montmorillonitas
homoiónicas. En la región de las vibraciones M-O y flexión-OH (entre 450 y
1200 cm-1) no se pueden apreciar cambios originados por los dos tratamientos.

3. Adsorción del iprodion

El tiempo de equilibrio de adsorción para las tres muestras se representa
en la Fig. 6. Los valores de las adsorciones se normalizaron respecto al área
superficial para tener una mejor comparación debido a las importantes
diferencias existentes entre las áreas superficiales de las muestras con dife-
rentes tratamientos. Para la normalización de las muestras Na-M y Na-M550C
se utilizó el valor de Sw, mientras que para la muestra Na-M300s se utilizó
el valor de SN2 debido a que en este caso la intercapa se encuentra totalmente
colapsada, no siendo accesible para el fungicida y, por ende, no participa en
el proceso de adsorción. En el cálculo de los recubrimientos superficiales se
tuvo en cuenta el valor de la kobs para corregir las concentraciones medidas
teniendo en cuenta la contribución de la degradación abiótica del fungicida. 

La Fig. 6 indica que en todos los casos el equilibrio es alcanzado en un
período mínimo de 1 h; por razones de normalización se adoptó un tiempo
de equilibrio de 24 h para las curvas posteriores. En todas las muestras se
evidenció una disminución de la adsorción, cercana a un 15 %, a partir de las
48 h de contacto, probablemente debido a la contribución de la degradación
del iprodion en fase homogénea, lo que reduce la concentración de equilibrio.
En todas las muestras la mayor adsorción fue obtenida para la menor cantidad
de arcilla utilizada (0,001 % p/p); esta concentración de la suspensión se eligió
para realizar las isotermas de adsorción representadas en la Fig. 7.

Todas las isotermas fueron descritas por las ecuaciones de Langmuir. La Tabla
2 indica los valores de las constantes de las curvas de Langmuir y el recubrimiento
máximo para cada una de las muestras, expresado en función de la superficie
(Sw para Na-M y Na-M550C y SN2 para Na-M300s ) de las muestras.
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Los datos de la Tabla 2 muestran que el mejor adsorbente es la muestra
Na-M300s con un parámetro de monocapa de 0,204 mmol iprodion m-2,
mientras que para las muestras Na-M y Na-M550C el recubrimiento máximo
disminuyó 5 y 2 veces (0,043 y 0,089 mmol iprodion m-2), respectivamente.
La normalización de las curvas en función de la superficie total (Sw) pone
en evidencia la mayor adsorción generada por las muestras tratadas frente
a la muestra Na-M. En particular, la diferencia de los valores de recubrimiento
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Figura 5. Espectros de IR de: (A) iprodion; y (B) muestras de montmorillonitas.



máximo entre las muestras Na-M y Na-M550C no puede asignarse a dife-
rencias entre los valores de la CIC debido a que este valor no cambia con la
temperatura (Emmerich et al., 1999). El aumento de microporosidad
(Tabla 1) de las muestras tratadas parecería ser el principal responsable del
aumento de la adsorción, en coincidencia con lo hallado por Bojemueller et
al. (2001) para el herbicida metolaclor.

Para determinar el arreglo geométrico del iprodion adsorbido sobre la
montmorillonita se determinó el tamaño de la molécula utilizando el software
Hiperchem. Las dimensiones del fungicida determinadas fueron: Largo, 14,0
Å; alto 5,0 Å; y ancho 3,5 Å (desarrollando un área de 508 Å2).

La interacción de los sitios de la intercapa con el iprodion se evaluaron
mediante el análisis del pico de reflexión d(001) de las muestras con ipro-
dion adsorbido (Fig. 8 A y B), orientadas y secadas a humedad relativa
0,47; y para no alterar la molécula de iprodion se analizaron también semio-
rientadas y secas a temperatura y humedad ambiente.

El análisis de la Fig. 8 A indica que la adsorción de iprodion a pH
6,0; en la muestra I-Na-M, no parece modificar marcadamente el pico
d(001) del espectro, mientras que en la muestra I-Na-M550C genera un
aumento marcado de la intensidad y corrimiento del pico d(001) de 12,26
(Fig. 4 A) a 13,00 Å. El recuadro insertado en el borde superior de la Fig.
8 A es nuevamente la descomposición matemática del pico de reflexión
d(001), con una R2= 0,991 para la muestra I-Na-M, que coincide con la
obtenida para la muestra I-Na-M550C; en la misma se observa la presencia
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Figura 6
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Figura 6. Tiempo de equilibrio para las muestras Na-M (��), Na-M550C (��) y Na-
M300s (��). Los símbolos llenos y vacíos corresponden a suspensiones de
0,001 y 0,01% p/p, respectivamente. Los puntos representan las medias
para duplicados.



de una bicapa de agua que lleva el valor de la intercapa a 14,40 Å y otro
pico a 12,98 Å, el cual podría asignarse a la presencia de una mono-
capa de agua. El aumento de intensidad encontrado en la muestra I-Na-
M550C, respecto a la muestra Na-M550C (Fig. 4 A), no puede asignarse
directamente a la inserción del fungicida en la intercapa, debido a la
presencia de agua y la posible reversibilidad del colapso de dicha super-
ficie. Este último comportamiento hizo necesario la medición de este pico
en muestras secas y semiorientadas, para confirmar la inserción del fungi-
cida en la intercapa. La reflexión d(001) de la muestra I-Na-M300s no
difiere del de la muestra Na-M300s, confirmando que la ruptura de los
cristalitos es irreversible.

La Fig. 8 B muestra una notoria diferencia entre los picos de reflexión
d(001) de las muestras secas con iprodion y las de la Fig. 4 B (sin iprodion).
El corrimiento de este pico de reflexión a 13,38 y 12,90 Å, para las mues-
tras I-Na-M y I-Na-M550C, de 3,67 y 3,35 Å, respectivamente, y el valor
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Tabla 2. Constantes de Langmuir (K) y recubrimiento máximo (G = max) a pH
6,0 para una monocapa de iprodion (T = 20 °C) en las muestras indicadas.

Na-M Na-M550C Na-M300s

K (L/mmol) 23,3 100,6 18,6

Gmax (mmol/m2) 0,0427 0,0889 0,2042
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Figura 7. Isotermas de adsorción de iprodion. Símbolos: (�) Na-M; (�) Na-M550C
y (�) Na-M300s. Los puntos representan las medias para duplicados y
la desviación máxima fue menor que ±5 % de los valores medios. Las
líneas fueron calculadas usando las isotermas de Langmuir y los datos
de la Tabla 2.



de ancho (3,5 Å) determinado para la molécula de iprodion, permite indicar
la inserción del fungicida, en forma plana, en esta superficie. El espectro de
la muestra I-Na-M300s (no mostrado) no evidenció diferencias con el obte-
nido para la muestra sin iprodion.
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Figura 8. Pico de reflexión d(001) de las muestras con iprodion: (A) orientadas
rh=0,47; y (B) semiorientadas secas a temperatura y humedad ambiente.



El análisis por IR de mezclas sólidas (adsorbente/adsorbato), en iguales
proporciones que las obtenidas en las adsorciones (figura no presentada), no
mostró variaciones respecto a las muestras sin iprodion (Fig. 5 B). La adsor-
ción de iprodion (Fig. 9) genera una banda de absorción a 1750 cm-1 y otra
a 750 cm-1, las cuales se asignan grupos amidas y benceno sustituidos del
iprodion (Lide, 1994) y que indicarían la adsorción del mismo en las mues-
tras de montmorillonita.

DISCUSIÓN

La caracterización de las muestras de montmorillonita con distintos trata-
mientos permitió determinar los cambios de la superficie interna por colapso
de la intercapa y por destrucción cristalina, con generación de mayor micropo-
rosidad en la muestra tratada mecánicamente. Debido a que todas estas super-
ficies son aptas para la adsorción del fungicida el análisis por DRX permite
determinar la utilización de la superficie de la intercapa como sitio de absorción. 

El análisis de las descomposiciones matemáticas del pico de reflexión
d(001) en las muestras orientadas Na-M y Na-M550C con humedad relativa
de 0,47, con y sin iprodion, no permite analizar la inserción del mismo debido
a un efecto de apantallamiento que origina la presencia de agua. Sin embargo,
los análisis de este mismo pico de reflexión, en las muestras Na-M y Na-
M550C semiorientadas secas sin y con iprodion (Fig. 4 y 8), y la coincidencia
del corrimiento del mismo (3,5 Å) con el valor del ancho de la molécula de ipro-
dion permiten inferir la inserción del fungicida en la intercapa. La ruptura
de las laminas de la muestra Na-M300s no permite el análisis de este sitio
superficial de adsorción por DRX. 

En particular, en el rango de concentración inicial del iprodion entre 0,40
y 0,51 mM (no mostrado en la Fig. 7) se observó una importante disminución
de la adsorción, cuya concreta interpretación necesita la realización de otros
trabajos ya en curso. La hipótesis planteada para interpretar esta disminución
de la adsorción es la oclusión del fungicida entre los agregados generados por
la coagulación de las láminas de montmorillonita, la cual ocurre debido a que
la concentración del adsorbato es 20 veces mayor que la capacidad de inter-
cambio catiónico de la muestra (Yariv et al., 1989; Lombardi et al., 2003). 

El cambio de los valores de la superficie de la montmorillonita con los
tratamientos empleados (térmico y mecánico) y, particularmente, el aumento
de la microporosidad (Tabla 1) en la muestra Na-M300s señala a estos últimos
sitios de adsorción como los responsables de su gran adsorción, coincidiendo
con lo encontrado por Bojemueller et al. (2001) para muestras tratadas térmi-
camente y su iteración con el herbicida metolaclor. 

Para definir el estado iónico o de carga superficial del fungicida adsorbido
en las mismas condiciones de trabajo son necesarios nuevos estudios (ya en
curso) debido a la no detección del grupo NHR3

+ (bandas de absorción IR a
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1624 cm-1), lo cual involucraría una adsorción del tipo catiónica en la inter-
capa de las muestras y el aumento de la concentración de iprodion con la
disminución de la cantidad de montmorillonita, que sugieren adsorciones de
tipo aniónicas (Damonte et al., 2007).

CONCLUSIONES

El análisis del pico de reflexión d(001) por DRX de las muestras Na-M y
Na-M550C permitió identificar a la superficie de la intercapa como uno de
los sitios superficiales de adsorción del iprodion (para estas dos muestras).
Asimismo, el aumento de adsorción en la muestra tratada mecánicamente,
con destrucción de esta superficie de intercapa, señala a los sitios originados
por microporosidad como los sitios responsables de la adsorción.
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Resumen: El objetivo del presente estudio fue evaluar la interacción
entre el antibiótico tetraciclina (TC) y la montmorillonita. El uso de antibió-
ticos en medicina humana y veterinaria se encuentra ampliamente exten-
dido en el mundo. Frecuentemente son incorporados a los alimentos
balanceados a fin de mejorar las condiciones de crecimiento de algunas
especies animales. A través de las vías de excrección los antibióticos se
expanden en el ambiente en forma directa o mediante la utilización de
abonos, quedando retenidos en sus componentes superficiales activos, tales
como los minerales arcillosos. La adsorción de tetraciclina sobre montmori-
llonita fue estudiada en función del pH del medio y del catión de inter-
cambio del mineral usando espectroscopía UV-Visible, IR, Difracción de
Rayos X (DRX) y experiencias en “batch”. Las modificaciones espectrales
(UV-Visible e IR) observadas para TC en presencia de montmorillonita
sugieren importantes interacciones del antibiótico con el mineral. Mediante
el análisis de DRX se observó un incremento en el espaciado basal del
mineral arcilloso, lo cual es indicativo de la intercalación de TC en el espacio
interlaminar del adsorbente. La adsorción y desorción de TC sobre mont-
morillonita dependen del pH y del catión de intercambio. La máxima reten-
ción de TC sobre los minerales sódico y cálcico se encuentra a bajos valores
de pH (pH < 4,0), con una tendencia general de disminución a medida que
el pH se incrementa. En condiciones de bajos valores de pH se alcanzan
niveles de TC adsorbidos cercanos a los de la capacidad de intercambio
catiónico (CIC) del mineral. En el rango de pH de 6,0 a 8,5 la afinidad de
TC por la montmorillonita cálcica es mayor que para la sódica. El catión
calcio, a través de la formación de complejos con TC, tiene una participa-
ción activa en el proceso de adsorción sobre la superficie del mineral. La
interacción de TC con minerales arcillosos puede determinar la reactividad
y distribución del antibiótico en el ambiente.

Palabras clave: Montmorillonita, antibióticos, adsorción, desorción.
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Effect of Exchange Cation in Retention
of Tetracycline on Montmorillonite

Abstract: The aim of this work was to evaluate the interaction
between the antibiotic tetracycline (TC) and montmorillonite. The use of
antibiotics in human and veterinary medicine is worldwide extended.
They are frequently incorporated into balanced food in order to improve
the growing conditions of some animal species. Antibiotics can be intro-
duced into the environment by direct excretion routes or by using manure
as fertilizer, and they can be retained in soils by surface active compo-
nents such as clay minerals. Tetracycline adsorption on montmorillonite
was studied as a function of pH and type of exchangeable cation by using
UV-Visible spectroscopy, IR spectroscopy, X-Ray Diffraction (XRD), and
batch experiments. The spectral modifications (UV-Visible and IR)
observed for TC in the presence of montmorillonite suggest important
interactions of the antibiotic with the mineral. An increase in the basal
spacing of the clay mineral was observed by XRD, which is indicative of
TC intercalation into the interlaminar space of the adsorbent. The adsorp-
tion and desorption of TC on montmorillonite depend on the pH and the
exchangeable cation of the mineral. Experiments with sodium and
calcium-exchanged montmorillonite show that the maximum retention
occurs at low pH values (pH < 4.0), with a general tendency to decrease
as the pH increases. At low pH values the adsorbed TC levels are close to
the cation exchange capacity (CEC) of the mineral. In the pH range from
6.0 to 8.5 the affinity of TC by Ca-montmorillonite is higher than that of
Na-montmorillonite. Calcium ion, through the formation of complexes
with TC, has an active participation in the adsorption process at the
mineral surface. The interaction of TC with clay minerals can determine
the reactivity and distribution of the antibiotic in the environment. 

Key words: Montmorillonite, antibiotics, adsorption, desorption.

INTRODUCCIÓN

El uso de antibióticos en medicina humana y veterinaria ha incrementado
de manera vertiginosa desde su descubrimiento hasta la actualidad. Su amplio
uso, como preventivo y en el tratamiento de diversas infecciones, ha logrado
que estos compuestos sean unos de los más ampliamente difundidos para el
cuidado de la salud humana y animal (Chambers, 2001). Las tetraciclinas
constituyen un grupo de agentes antibacterianos de amplio espectro, muy
utilizados contra microorganismos gram-positivo y gram-negativo. Además,
estos antibióticos han sido incorporados en alimentos para animales a fin
de favorecer un crecimiento más saludable de los mismos (Sarmah et al.,
2006).

Debido a la alta solubilidad en agua que suelen presentar estos compuestos
químicos, se excretan en elevadas proporciones por los organismos con la
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orina y heces, estas últimas utilizadas en ocasiones como abonos de suelos.
Los residuos procedentes de las industrias farmacéuticas, así como los hospi-
talarios, constituyen otras vías de acceso de los antibióticos al ambiente, gene-
rando un ciclo que les permite llegar con cierta facilidad a las aguas
superficiales, suelos e incluso aguas subterráneas, donde se encuentran en
concentraciones del orden de unos pocos nanogramos a microgramos por
litro o kilogramo (Grung et al., 2007).

La continua exposición de microorganismos a residuos de antibióticos
incorporados al ambiente contribuye a generar resistencia en las pobla-
ciones microbianas y, en algunos casos, pueden actuar como sustancias
tóxicas para diferentes organismos acuáticos, llegando a producir efectos
adversos en edades tempranas de su desarrollo (Wollemberg et al., 2000;
Kümpel et al., 2001; Aksu y TunV, 2004). Las condiciones que afectan
la degradación de antibióticos de la familia de las tetraciclinas son la fotó-
lisis, temperatura ambiental y características de la matriz en la cual se
encuentran, siendo de baja importancia la proporción de oxígeno presente.
Bajos valores de pH confieren mayor estabilidad a estos compuestos
(Søeborg et al., 2004).

Los procesos de adsorción, desorción y degradación en suelos son afec-
tados por las propiedades fisicoquímicas del antibiótico, tales como sus
constantes de acidez y solubilidad en agua. Cuando estos compuestos
químicos entran en contacto con los suelos son capaces de reaccionar y
formar complejos con los minerales arcillosos que los componen (mont-
morillonitas, vermiculitas, illitas y caolinitas).

Las montmorillonitas son filosilicatos de capas expansivas, con carga
superficial negativa permanente balanceada por cationes inorgánicos. En
el caso de las muestras procedentes de la Patagonia Argentina estos cationes
son mayoritariamente sódicos, con muy bajas proporciones de Ca2+, Mg2+

y K+, siendo posible designarlas como sódicas naturales (Vallés e Impiccini,
1999; Viseras et al., 2006). La presencia del catión de intercambio resulta
fundamental en los procesos de adsorción de diversos compuestos químicos,
ya que representan sitios superficiales activos con capacidad para retener
diversas sustancias. Cationes divalentes como Ca2+ y el Mg2+ contribuyen
a formar complejos con sustancias orgánicas como las tetraciclinas, faci-
litando la retención de estos antibióticos sobre los argilominerales y deter-
minando el transporte y distribución de los contaminantes en los suelos.

El objetivo del presente trabajo fue estudiar la adsorción de un compuesto
orgánico como la tetraciclina sobre montmorillonita, evaluando los efectos
de diferentes cationes de intercambio y el pH por medio de técnicas directas
de adsorción y espectroscopía.
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MATERIALES Y MÉTODOS

Materiales

El adsorbente utilizado fue montmorillonita obtenida de depósitos ubicados
en el margen del Río Colorado, provincia de La Pampa (Norpatagonia
Argentina). Este mineral arcilloso fue previamente caracterizado por Lombardi
et al. (2003) y Viseras et al. (2006). Contiene 98 % de montmorillonita y
2 % de cuarzo, determinado por Difracción de Rayos X (DRX). La muestra
natural presenta una capacidad de intercambio catiónico (CIC) de 104 cmol(+)
kg-1, siendo el Na+ el catión predominante. A fin de obtener la variedad
cálcica, 2 g de montmorillonita se dejaron en contacto con 50 mL de solu-
ción de CaCl2 1N durante 24 h. Después de centrifugar a 8000 rpm durante
30 min, el residuo fue lavado a fin de eliminar el exceso de iones en el sobre-
nadante. Posteriormente las muestras fueron secadas a 40 °C, molidas y
almacenadas.

La tetraciclina (TC) utilizada fue suministrada por PARAFARM, con un
grado de pureza superior al 99 %. La TC es una sustancia cristalina que, en
solución acuosa, presenta reacciones de protonación-deprotonación según
el pH del medio (Qiang y Adams, 2004); los valores de pKa correspondientes
son 3,3, 7,7 y 9,5. La TC presenta carga neta positiva (TCH3

+) a bajos
valores de pH y a medida que el pH del medio aumenta prevalecen otras
especies de carga neta cero (TCH2) y cargas negativas TCH- y TC2-. La
fórmula estructural de las especies de TC correspondientes a pH 7,0 (TCH2
y TCH-) se presentan en la Fig. 1. Los grupos dadores de electrones de la
estructura de TC (N4-OH12a y O10-O12) permiten la formación de fuertes
complejos con iones como Ca2+ y Mg2+ (Wessels et al.; 1998; Mackay y
Canterbury, 2005; Gu et al., 2007).

Se utilizaron NaOH y HCl para ajustar el pH de las soluciones de TC y
NaCl 0,01 M como electrolito. El pH de las suspensiones fue medido en un
pHmetro Altronix, modelo TPX-II, con un electrodo de vidrio Altronix
SilverCap.
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Figura 1. Estructura molecular de Tetraciclina; se presentan las especies TCH2 y
TCH- existentes a pH7,0.



Espectroscopía UV-Visible
Se registraron los espectros UV-Visible de una solución de TC (3,47

10-4 M) y de dispersiones acuosas del complejo de adsorción de TC sobre
montmorillonita sódica y cálcica (7,7 mmol 100 g-1) a pH 7,0. Los espec-
tros fueron obtenidos utilizando un espectrofotómetro “Shimadzu” 240. Se
utilizó una dispersión del mineral a pH 7,0 para corregir la interferencia
debida a la dispersión de la luz por las partículas de arcilla.

Espectroscopía IR
Los espectros IR fueron registrados utilizando un Espectrofotómetro Back

500 (detector DLATGS) en la región 600-4000 cm-1. Se prepararon pasti-
llas sobre soporte de KBr para la TC, el mineral natural, el mineral homoio-
nizado con iones Ca2+ y los complejos de adsorción de TC con cada mineral
(relación inicial 170 mmol 100 g-1), así como una mezcla de sólidos TC-
montmorillonita con la misma relación adsorbato-adsorbente que el complejo
de adsorción. 

Difracción de Rayos X 
Los diagramas de DRX fueron obtenidos usando un difractómetro Rigaku

DII Max Geigerflex con tubo de CuKa, a 40 kV y 20 mA. Los registros se
realizaron entre 2º y 40º (2q), con una velocidad de 2o min-1. Se prepa-
raron dispersiones de la montmorillonita natural y cálcica (15 mg mL-1) en
agua destilada y también en solución de NaCl 0,01M; además de complejos
de adsorción TC-montmorillonita en presencia del electrolito y para distintas
cantidades de TC adsorbida. Para la montmorillonita natural sódica se prepa-
raron los sistemas a pH 7,0: 6,88 mmol 100 g-1; 28,97 mmol 100 g-1 y
36,60 mmol 100 g-1 y para montmorillonita cálcica los sistemas fueron: 7,78
mmol 100 g-1; 29,74 mmol 100 g-1 y 61,94 mmol 100 g-1. Las dispersiones
fueron colocadas sobre placas de vidrio y secadas bajo condiciones de humedad
constante (36 %), lográndose así un preparado orientado según (00l).

Estudios de adsorción:
Se llevaron a cabo dos tipos de estudios de adsorción: isotermas de

adsorción de TC a pH 7,0 y medidas de adsorción a distintos valores de
pH para una relación inicial TC-montmorillonita (169 mmol TC 100 g-1)
superior a la CIC del mineral, utilizando el adsorbente natural y homoio-
nizado con calcio.

Para las isotermas de adsorción se prepararon una serie de tubos donde
se colocaron distintos volúmenes de solución stock de TC a pH 7,0, en NaCl
0,01 M y 4 mL de dispersión de montmorillonita en las mismas condi-
ciones de pH y fuerza iónica. Las relaciones TC/montmorillonita iniciales
variaron entre 15,4 mmol 100 g-1 y 231 mmol 100 g-1. Cuando fue necesario
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se ajustaron los valores de pH en los sistemas de adsorción. Los tubos se
mantuvieron en agitación y oscuridad durante 24 h y después las dispersiones
fueron centrifugadas a 8000 rpm durante 30 min. En estudios previos se
comprobó que un periodo de 24 h es un tiempo suficiente para alcanzar el
equilibrio. El sobrenadante fue separado y analizado por espectroscopia UV-
Visible a 357 nm. La cantidad de TC adsorbida se calculó por diferencia
entre la concentración de TC inicial y la concentración de TC remanente
en el sobrenadante. Un procedimiento similar se siguió en el análisis del
efecto del pH en la adsorción de TC sobre montmorillonita natural y cálcica,
donde los valores de pH variaron entre 2,0 y 11,0. Los estudios de adsor-
ción se llevaron a cabo a 20 °C y por duplicado.

Estudios de desorción:
Los estudios de desorción se realizaron preparando 160 mL de suspen-

siones conteniendo 36 mg de montmorillonita y TC a una concentración
de 0,38 mmol L-1. A estas suspensiones iniciales se les ajustó el pH a 3,0
ó 7,0. Después de 24 h de agitación se centrifugaron a 8000 rpm durante
30 m y se eliminó el sobrenadante, reponiéndose el mismo volumen con
NaCl 0,01 M con el objeto de inducir la desorción. Se mantuvieron los
sistemas con agitación constante y en oscuridad. A distintos intervalos de
tiempo se tomaron 5 mL de dispersión, centrifugando a 8000 rpm durante
30 minutos, analizando los sobrenadantes por espectroscopía UV-Visible
para determinar la cantidad de TC desorbida. Los resultados son expre-
sados como % desorción.

Las experiencias de desorción se llevaron a cabo por duplicado y para las
muestras correspondientes a montmorillonita sódica y cálcica.

RESULTADOS

En la Fig. 2 se muestran los espectros UV-Visible correspondientes a
la solución de TC a pH 7,0 y la dispersión de los sistemas TC–montmo-
rillonita sódica y TC–montmorillonita cálcica. En el espectro correspon-
diente a la solución de TC se observa una banda a 275 nm que corresponde
al sistema tricarbonílico del anillo A, mientras que la de 357 nm es la que
se atribuye al sistema de anillos BCD (Mitscher, 1978). Para las disper-
siones del complejo TC-montmorillonita más del 80 % de TC agregado al
sistema se encuentra adsorbida al mineral y, por tanto, el espectro obte-
nido corresponde principalmente a la TC adsorbida. La banda a 275 nm
no sufre desplazamiento respecto de la solución, mientras que en la de
357 nm se observan desplazamientos batocrómicos de 5 nm y 13 nm
para la TC adsorbida en montmorillonita sódica y montmorillonita cálcica
respectivamente.
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Figura 2. Espectros UV-Visible a pH 7,0 de; (a) solución acuosa de tetraciclina; (b)
tetraciclina adsorbida a montmorillonita sódica; y (c) tetraciclina adsorbida
a montmorillonita cálcica.

Los espectros IR correspondientes a la montmorillonita cálcica, a una
mezcla física de sólidos TC–montmorillonita cálcica y a un complejo de adsor-
ción TC–montmorillonita cálcica se muestran en la Fig. 3. El espectro de la
montmorillonita cálcica es característico de este mineral y similar al de
la sódica natural, siendo las principales bandas: 3639 cm-1 atribuible
a la vibración del grupo -OH estructural, 3434 cm-1 vibración de tensión
del -OH del agua, 1634 cm-1 deformación del -OH del agua y 1062 cm-1

estiramiento Si-O (Madejová y Komadel, 2001).
El espectro de la mezcla de sólidos TC–montmorillonita cálcica muestra

las mismas bandas descritas previamente para el mineral, así como las atri-
buibles a TC pura (Caminati et al., 2002): 2760 cm-1 y 2670 cm-1 corres-
pondientes al grupo -NHR3

+, 1598 cm-1 al grupo carbonilo del anillo A, 1524
cm-1 para amida II y 1466 cm-1 para deformación -CH2. Esta invariabilidad
en la posición de las bandas respecto de los sólidos puros es lo que cabe
observar, ya que en esta mezcla de sólidos la interacción entre TC y mont-
morillonita es despreciable.

En el complejo de adsorción se observan todas las señales de la mont-
morillonita, mientras que algunas bandas de TC (tales como las correspon-
dientes a los enlaces NHR3

+ y al grupo carbonilo) no son observables. Las
bandas atribuibles a amida II (1524 cm-1) y -CH2 (1466 cm-1) no sufren modi-
ficaciones respecto del espectro obtenido para TC. Resultados similares se
encontraron para los sistemas de adsorción TC-montmorillonita sódica (datos
no presentados).
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Figura 3. Espectros IR de: (a) complejo de adsorción TC-montmorillonita cálcica;
(b) montmorillonita cálcica; y (c) mezcla física de sólidos TC-montmorillo-
nita cálcica.

En la Fig. 4a se observan los diagramas de DRX de dispersiones en agua
correspondientes a montmorillonita natural sódica con valores d(001) 12,66
Å, d(002) 6,25 Å y d(004) 3,13 Å y a montmorillonita cálcica con valores
d(001) 15,44 Å, d(002) 5,07 Å y d(004) 3,05 Å. En las Fig. 4b y 4c se
muestran los diagramas de DRX correspondientes a dispersiones en solu-
ción de NaCl a pH 7,0 de montmorillonita natural y cálcica y los corres-
pondientes complejos de adsorción que forman con TC (36,6 mmoles
TC 100 g-1 para montmorillonita sódica y 61,94 mmoles TC 100 g-1

para montmorillonita cálcica). 
El diagrama del complejo TC-montmorillonita natural sódica (36,60 mmol

TC 100 g-1) presenta un desdoblamiento de la reflexión basal d(001) que
corresponde a d = 21,98 Å y d = 12,45 Å (Fig. 4b), observándose un compor-
tamiento similar para el complejo TC-montmorillonita cálcica d = 21,74 Å
y d = 12,10 Å (Fig. 4c). 

La Fig. 5 muestra el efecto del pH en la adsorción de TC sobre mont-
morillonita sódica y cálcica en un rango de pH entre 2,0 y 11,5. Entre
valores de pH 2,0 y 5,0 no se observan diferencias en la cantidad de
TC adsorbida sobre ambos minerales, siendo elevada la adsorción a pH
2,0 y disminuyendo a medida que el pH se incrementa. Entre los valores
de pH 6,0 a 8,5 se encuentran las mayores diferencias en el comporta-
miento de adsorción, siendo en el caso de la montmorillonita cálcica
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Figura 4. a.- Diagrama DRX de montmorillonita sódica natural (línea punteada) y mont-
morillonita cálcica (línea sólida) en agua. b.- Diagrama DRX de montmori-
llonita sódica natural (línea punteada) y montmorillonita con TC adsorbida
a pH 7,0 a una relación de 36,60 mmol 100 g-1 (línea sólida). c.- DRX de
montmorillonita cálcica (línea punteada) y montmorillonita con TC adsor-
bida a pH 7,0, a una relación de 61,94 mmol 100 g-1 (línea sólida).



marcadamente superior y aproximadamente constante (45 mmoles 100
g-1) respecto de la montmorillonita sódica y partir de pH 9,0 ambas curvas
vuelven a superponerse. El máximo valor de TC retenido se logra bajo
condiciones de pH 2,0 correspondiendo a 70 mmol 100 g-1 de mineral. Un
efecto similar del pH en la adsorción de TC sobre varios minerales arci-
llosos ha sido descrito por otros autores (Browne et al.; 1980).

En la Fig. 6 se comparan las isotermas de adsorción a pH 7,0 de TC
sobre las variedades sódica y cálcica de montmorillonita. Tal como se encontró
al analizar el efecto del pH en la adsorción la retención sobre el mineral sódico
es considerablemente menor que la que se produce cuando el catión de inter-
cambio es Ca2+; en este último caso se logran cantidades de TC retenidas
del orden de los 60 mmoles 100 g-1, mientras que en el material sódico se
alcanzan valores del orden de los 40 mmoles 100 g-1.

La Fig. 7 presenta los datos de desorción en función del tiempo a pH 7,0.
Para ambos minerales la desorción es rápida y el porcentaje desorbido se
mantiene constante a partir de los 30 min de desorción. En el caso de la
muestra sódica la desorción resulta completa, mientras que en la montmo-
rillonita cálcica la desorción no supera el 60 %.
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Figura 5. Efecto del pH en la adsorción de tetraciclina sobre montmorillonita sódica
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Figura 6. Isotermas de adsorción de tetraciclina sobre montmorillonita sódica (�) y
montmorillonita cálcica (�) a pH 7,0.

Figura 7. Desorción de TC a pH 7 para montmorillonita sódica (�) y cálcica (�).
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DISCUSIÓN

Los cambios en los espectros UV-Visible observados para las dispersiones
TC-montmorillonita a pH 7,0 son una buena evidencia de la interacción de
TC con la superficie del mineral, siendo los grupos funcionales de los
anillos BCD de la molécula los que se encuentran principalmente involu-
crados en el desplazamiento batocrómico. 

La adsorción de TC sobre el mineral puede inducir cambios conforma-
cionales en la molécula que se traducen en diferencias espectrales (Wessels
et al., 1998; Parolo et al., 2008). Resultados similares han sido publicados
por otros autores al evaluar la interacción de TC con fosfolípidos (Caminati
et al.; 2002).

Los resultados de adsorción indican que la molécula de TC aporta los
grupos dadores de electrones del sistema BCD de la molécula para interac-
tuar con los cationes Na+ y Ca+ de la montmorillonita. Esta donación de elec-
trones es seguramente mayor en presencia de Ca2+ que en presencia de Na+,
lo que explica el mayor desplazamiento batocrómico con montmorillonita
cálcica que con montmorillonita sódica.

Los espectros IR indican que los grupos NHR3
+ y carbonilo de TC están

también involucrados en la interacción, ya que estos grupos presentan cambios
espectrales cuando TC se encuentra adsorbida. La interacción del grupo
NHR3

+ puede ser fácilmente explicada si se supone la existencia de una atrac-
ción electrostática con las cargas estructurales negativas de la montmorillo-
nita o a través de enlaces de puente de H con los grupos superficiales de la
misma. El grupo carbonilo podría estar interactuando con los sitios activos
del mineral, aunque no hay evidencia directa al respecto.

El espaciado basal de 12,6 Å observado en el difractograma (DRX) de
la muestra natural dispersa en agua (Fig. 4a) es característico de una mont-
morillonita sódica con una monocapa de agua en la región interlaminar.
Asimismo, en la muestra homoionizada con Ca el espaciado basal de 15,44
Å caracteriza a una montmorillonita cálcica. En presencia de un electro-
lito (NaCl 0,01M) los espaciados basales de ambas se modifican, siendo el
espaciado basal de 13,38 Å en la montmorillonita natural y 14,65 Å en
la variedad cálcica.

El desdoblamiento y los espaciados basales del difractograma del complejo
de adsorción TC-montmorillonita (Fig. 4b y 4c) sugieren que en el espacio
interlaminar se encontrarían cationes Na+ hidratados y TC intercalada.
Teniendo en cuenta las dimensiones moleculares de TC (longitud 12,9; altura
6,2; y ancho 7,5 Å), la reflexión d = 21,98 Å indica que la molécula se ubica
en el espacio interlaminar bajo la forma de monocapa. La permanencia de
un espaciado característico de motmorillonita sódica (12,45 Å) sugiere que
no toda la intercapa del mineral fue ocupada por TC.
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Para el complejo de adsorción formado con la montmorillonita cálcica
(Fig. 4c) el Na+ utilizado como electrolito (NaOH) en concentraciones 100
veces superiores a la del catión de intercambio podría competir con parte
del Ca2+ intercambiable, obteniéndose un espaciado característico de mont-
morillonita sódica (12,10 Å), además del pico correspondiente al mineral
con TC en la región interlaminar (21,74 Å). 

Algunas evidencias experimentales de nuestro grupo de investigación (no
presentadas en este trabajo) sobre determinación de Ca por absorción atómica
en sistemas de adsorción TC/montmorillonita cálcica a distintos valores de
pH indican que en el intervalo de pH de 6,0 a 8,5 disminuye la concentra-
ción de Ca en la solución, lo cual implicaría la formación de un complejo
del tipo TC-Ca-montmorillonita. 

A partir de los resultados de adsorción la alta afinidad de TC por la
montmorillonita a bajos valores de pH puede atribuirse al intercambio iónico
que se produce entre la especie protonada de TC y la superficie del mineral
que presenta carga estructural negativa. A partir de pH 3,3 comienza el
predominio de la forma zwitteriónica de TC, donde la carga negativa en la
estructura contrarresta la tendencia al intercambio catiónico con el mineral.
Este efecto es notable debido a la proximidad de los lugares de enlace catió-
nicos y aniónicos en la molécula orgánica. A medida que el pH se incre-
menta, la repulsión entre las especies TCH- y TC2- y la superficie del mineral
explicaría la marcada disminución observada en la adsorción.

Sin embargo, cuando el Ca2+ es el catión de intercambio en el mineral y
dentro del rango de pH de 6,0 a 8,5, se produce un incremento en la afinidad
de TC por el adsorbente respecto del mineral sódico. En este rango de pH
TC tiene carga neta negativa debido a la deprotonación de los grupos funcio-
nales localizados en los anillos BCD, que actúan como grupos dadores de
electrones en la interacción con el catión Ca2+, logrando de esta manera
valores de TC retenidos sobre el mineral que alcanzan el 60 % del valor de
la CIC. Los resultados de desorción de TC obtenidos para montmorillonita
cálcica como adsorbente constituyen otra evidencia de la elevada afinidad
entre el compuesto orgánico y el mineral arcilloso. 

CONCLUSIONES

La montmorillonita es uno de los componentes minerales con mayor reac-
tividad superficial presentes en suelos. Su interacción con TC podría deter-
minar la actividad, movilidad y, por tanto, el grado de biodisponibilidad del
antibiótico en el medioambiente.

Los procesos de adsorción y desorción de TC sobre minerales arcillosos
están condicionados fundamentalmente por el pH del medio y el tipo de
catión de intercambio del mineral, encontrándose una activa participación
del catión Ca2+ en el proceso de adsorción, debido presumiblemente a la
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formación de complejos superficiales con TC. En valores de pH en torno a
la neutralidad (pH = 7,0) la montmorillonita cálcica es un mejor adsorbente
para TC que la montmorillonita sódica, pudiendo ser utilizada en la descon-
taminación de sistemas que presentan residuos del antibiótico.
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Abstract: The use of some chemicals, such as Cu and butyltin compounds,
with high affinity to sediments leave persistent toxic residues, and they are
likely to produce a negative impact on the environment. However, new
information about the amount of these chemicals within the studied sedi-
ments is needed in order to assess the corresponding risk. A rapid increase
in both the traffic of ships and the industrial development has occurred over
the last 25 years in the Bahía Blanca estuary. This fact is extremely impor-
tant from an economic viewpoint not only for Bahía Blanca, but also for the
neighbouring region although its environmental impact has not been
completely evaluated up to now. This study deals with the updating of infor-
mation on several chemicals (i.e., Cu and butyltin compounds) used in
marine paints as biocide to prevent the fouling on ships and harbour facili-
ties. Different sites located over a gradient of impact within the estuary
(including reference ones) have been selected for this research. The study
was focused on: 1) available metals within the sediments; 2) comparison of
the distribution and concentration of TBT (Tributyltin) and Cu; and 3) a
discussion on the potential environmental impact of these substances
according to the recorded levels. Comparison of the levels of both elements
within the sediments from the inner zone of the estuary indicated that
detectable anthropogenic inputs occurred, particularly for TBT (0.98 – 416.09
ng TBT g-1). The higher contents of Cu (10-21 µg Cu g-1 dry wt.) were detected
in two sites where the marine traffic was more intense. Notwithstanding, and
keeping in mind that the obtained values were in the same order of magnitude
as those from the 1980s, they can be considered as background concentra-
tions within the system. The obtained results revealed that TBT is more signif-
icant than Cu regarding their use as antifoulant agents and the pollution status
of the sediments.

Key words: Heavy metals, butyltin compounds, maritime traffic.
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Cobre y compuestos butilados de estaño en sedimentos y su
relación con las pinturas anti-incrustantes, en el estuario de

Bahía Blanca (R. Argentina)

Resumen: El uso de algunas sustancias químicas con alta afinidad a
los sedimentos (tales como el Cu y los compuestos butilados de Sn)
dejan residuos tóxicos persistentes, tendiendo a un probable impacto
negativo sobre el medio ambiente. Sin embargo, para evaluar el corre-
spondiente riesgo es necesario obtener información sobre la cantidad de
estas sustancias presente en los sedimentos. Es evidente el rápido incre-
mento en el tráfico de embarcaciones y el desarrollo industrial durante
los últimos 25 años en el estuario de Bahía Blanca, lo cual es
extremadamente importante desde el punto de vista económico, no sólo
para Bahía Blanca, sino también para la región circundante. Pero ello
provoca impactos ambientales no evaluados completamente. En este
estudio se presenta la actualización de información sobre diversas
sustancias químicas (p. e., Cu y compuestos butilados de Sn) usadas en
las pinturas marinas como biocidas para prevenir las incrustaciones en
barcos e instalaciones portuarias. Para este trabajo fueron seleccionados
diferentes sitios localizados sobre un gradiente de impacto dentro del
estuario (incluyendo sitios de referencia). El estudio fue enfocado en: 1)
metales disponibles en los sedimentos; 2) comparación de la distribu-
ción y concentración de TBT (Tributilestaño) y Cu; y 3); y discusión
sobre el potencial impacto ambiental de estas sustancias de acuerdo a
los niveles registrados. La comparación de los niveles de ambas sustan-
cias en sedimentos de la zona interna del estuario indicaron la pres-
encia de aportes antropogénicos detectables, particularmente para TBT
(0.98 – 416.09 ng TBT g-1). Los mayores contenidos de Cu (10 – 21 µg
Cu g-1 peso seco) fueron detectados en dos sitios donde el tráfico marí-
timo era más intenso. Sin embargo, y teniendo en cuenta que los valores
obtenidos se encuentran en el mismo orden de magnitud que los
registrados en los años 80, se puede considerar concentraciones de
fondo dentro del sistema. Los resultados obtenidos revelaron que el
TBT es más significativo que el Cu de acuerdo a su uso como agente
antiincrustante y en el status de contaminación de los sedimentos.

Palabras clave: Metales pesados, compuestos butilados de estaño,
tráfico marítimo.

INTRODUCTION

It is a fact that boats spend a large proportion of their working life partly
submerged in water. As with all objects subjected to long periods of time in
the water, boat hulls become prone to colonisation by the many micro-organ-
isms which inhabit the aquatic environment. This colonisation is known as
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fouling (UK Marine SACs Project 2001; Valkirs et al., 2003). The delete-
rious effects of marine fouling have affected ocean going vessels since men
first travelled by sea (Valkirs et al., 2003). The fouling, if not attended to,
causes increased drag on the hull, leading to increased fuel consumption,
and eventually causing significant damage to the boat structure. Antifouling
paints usually contain a biocide, or toxin, held within the structure of the
paint. The coating is designed to leach biocide slowly into the marine envi-
ronment, preventing any organisms from adhering to the paint by poisoning
the settling organisms (UK Marine SACs Project 2001).

The aim of this study is to show the dissimilar pollution level of organ-
otin compounds and Cu in estuarine sediments, both used as antifouling
agents.

Over the years tributyltin (TBT) was the favoured antifouling biocide; it
has been referred to as the most effective ever developed. However, its
continued use has caused severe damage on non-target organisms, particu-
larly shellfish communities. An International Convention on the Control of
Harmful Anti-fouling Systems on Ships, adopted by The International Maritime
Organization (IMO) banned the application of TBT after January 1, 2003
(Valkirs et al., 2003).

The release of biocides, such as Cu or tributyltin (TBT) from antifouling
(AF) coatings on vessel hulls, represents a significant proportion of the overall
Cu and TBT loading in active harbours and estuaries. For example loca-
tions where substantial numbers of small craft or large vessels are berthed
(Valkirs et al., 2003).

The ban on TBT resulted in a shift back to paints which contain Cu as
the main biocide consequently raising the levels of this metal in the environ-
ment. Cu is included in antifouling paints most commonly as cuprous oxide,
but also as cuprous thiocyanate and metallic Cu powder. It is used as both
an additive in TBT-based paints increasing the spectrum of biocidal activity,
as well as the main biocide in Cu-based paints applied to smaller craft (Haynes
and Loong 2002; Valkirs et al., 2003). In Argentina there are paints in the
market that are TBT-free or tin-free. In the Bahía Blanca estuary fishing boats
are painted using these Cu-based products (Delucchi, pers. observ.).

Cu is a naturally occurring element and is essential as a trace element for
metabolic processes in living organisms. However, it can also prove to be
extremely toxic in high concentrations. Therefore if Cu accumulates to a
significant degree in the aquatic environment, it can have a detrimental effect
on marine life. Ionic Cu2+, identified as the most toxic and bioavailable frac-
tion, rapidly forms organic and inorganic complexes and becomes less avail-
able and less toxic to sensitive single cell and larval planktonic organisms
(Zirino and Seligman 2002). Cu is present in all human and animal wastes,
and non-human activity, such as natural weathering, also leads to Cu input
within the environment. Fungicides, wood preservatives and boat antifouling
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paints can also contribute to high levels of Cu in the aquatic ecosystem (UK
Marine SACs Project 2001).

The rate of biocide release from antifouling coatings could be influenced
by factors such as hydrodynamics, temperature, pH, and salinity, as well as
the presence of biofilms (communities of bacteria and algae) on the coating
surface. It has been found that controlled release rate takes place through a
combination of hydrolysis and dissolution of pigment particles and erosion
in seawater. It is well known that the cuprous ion (Cu+), released from copper-
based coatings, is rapidly converted into cupric ion (Cu++) and then slowly
forms inorganic and organic complexes and attaches to solids becoming less
bioavailable (Morel and Hering 1993; Valkirs et al., 2003).

When most heavy metals and organometallic pollutants enter coastal envi-
ronments they rapidly adsorb to the suspended particulate matter (SPM)
due to its high surface-volume rate and its net negative charge. SPM has high
affinity to hydrophobic compounds (high octanol:water partition coeffi-
cient) such as TBT. Thus, pollutants could be transported and distributed
through the entire estuarine environment adsorbed to the SPM. Then, in
turbid water estuaries with high SPM contents and high sedimentation rates,
they tend to accumulate in sediments. These reasons led us to include TBT
and DBT content in SPM in this research.

Although it may be possible to detect the presence of Cu concentra-
tions in sediments by sampling, it is rather more difficult to identify the
source of such concentrations. Cu sources include storm water runoff,
industrial, municipal and vessel discharges, atmospheric deposition, leachates
and discharges from antifouling coatings and in-water hull cleaning from
private, commercial and military vessels, and sediment fluxes (Johnson et
al., 1998). While Cu is unlikely to accumulate in fast flushing open coastal
areas, it can be found in higher concentrations in the sediments of low
flushing waters including streams, bays and estuaries (UK Marine SACs
Project 2001).

The detection of TBT and its breakdown products at marina sites which
never receive large vessels raises the possibility that this antifoulant is either
being used illegally on the hulls of smaller recreational vessels, or that TBT
is being dispersed away from harbours through wind and wave action as
well as dredging operations. As shown with TBT, the critical issue for any
biocide regarding its environmental impact on non-target organisms is its
steady state concentration defined by specific site flux or loading rate, disper-
sion, and persistence in the environment (Valkirs et al., 2003). Hence it is
important to know its real distribution in the environment and which its
potential sources are.
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MATERIALS AND METHODS

Study area

Bahía Blanca (Argentina) is a mesotidal (mean tidal range: 2.0 - 3.3 m)
coastal plain estuary (Perillo et al., 2001) located between 38° 45’ and 39°
40’ S, and 61° 45’ and 62º 30’ W, with an approximately total area of 2,300
km2. It has an elongated shape with major NW-SE-oriented channels sepa-
rating extensive tidal flats, low salt marshes and islands. It is nearly 80 km
long, with depths ranging from -3 to -22 m, and a Principal Channel of Navi-
gation with a width varying from 200 m in the northwest to 3-4 km in the
southeast (Piccolo and Perillo 1990; Perillo et al., 2001). The supply of fluvial
sediment to this estuary is very low, acting wherefore in an erosional mode
(Cuadrado et al., 2004).

Sediments are mainly sand (0.062 to 2.0 mm) and silt clay (< 0.062) and
show a distribution pattern in the estuary. Sandy ones predominate in the
outer zone while silt clay prevails in the middle and inner area. Moreover
there is a difference in sediment composition between tidal flats with more
contents of fine fraction and the Principal channel which presents sandbanks
with bioclasts (Gelós et al., 2004).

The Bahía Blanca deep harbour system is one of the most important in
Argentina. The harbours (Cuatreros Port, Galván Port, Ing. White Port,
Rosales Port, Belgrano Port) are all located along the main channel of the
estuary, which requires regular dredging.

The inner zone of the Bahía Blanca estuary was selected due to its inten-
sive maritime traffic, activities related to cereal industries and commercial or
artisanal fisheries and to the contaminant inputs it receives from municipal
waste-waters and direct industrial discharges. Two large commercial ports,
fishing areas and the most important Argentinean Army harbour (Puerto
Belgrano) are located within this estuary, including two dry dock facilities
for repairs and painting of different kinds of commercial and military vessels.
The first sampling was done in March and April 2005, and five further collec-
tions were done every two months from March to December 2005.

Sample collection and storage

The sampling sites (Fig. 1) were located within the inner zone of Bahía
Blanca estuary. Eight sampling sites were selected alongside the Principal
Channel (from the inner to the outer zone in the estuary) for this study, to
determine Cu and TBT contents in sub-surface sediments:

–Villarino Viejo (VV.): with extremely low anthropogenic impact, as
reference site (for organotin analysis)
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–Cuatreros port: fishing and recreational port (for organotin and Cu
analysis).

–Maldonado: recreational area, close to a former municipal waste dumping
site with medium anthropogenic impact (for organotin analysis)

–Galvan channel: A narrow stream where the sewage discharge from the
petrochemical industries is done (for Cu analysis).

–Galvan port: a fuel harbour, for loading oil and petrochemical by-prod-
ucts, the sampling site is located next to the fuel pier (for organotin and Cu
analysis).

–Ingeniero White port: one of the major commercial and general freight
ports of Argentina with a fleet of fishing and recreational boats (for organ-
otin and Cu analysis).

–La Ballena channel: next to the municipal sewage discharge site (for Cu
analysis).

–Buoy 25: the outermost sampling site within the Main Navigation Channel
(for organotin and Cu analysis).

All glassware used for the collection, storage and analysis of the samples
was carefully cleaned according to APHA (1998) with non-ionic detergent,
rinsed with tap water and double distilled water. Then, all the pieces were
soaked for 24/48 hours in 5 % nitric acid (for butyltin analysis) and 0.7 %
(for Cu determination), and finally rinsed three 3 with double distilled water.

Surface sediment samples were collected on deck from the stern using a
bottom dredge from the first –10 cm, minimizing contamination from the
ship. Samples were placed in amber flasks in the darkness for butyltin analysis
and in plastic bags for Cu determination and kept in an icebox. They were
then carried to the laboratory, where the first were stored at –20 oC until
organotin analysis (McFarland et al., 1995) and the second at 4 oC for less
than 48 h to determine total Cu contents.

Seawater samples were collected in 1 L amber bottles for butyltin deter-
mination in suspended particulate matter (SPM) and carried to the labora-
tory as well as sediments. Then they were immediately filtered to avoid
loses by adsorption to the recipient and by degradation. Filtration was carried
out using a vacuum electric pump and policarbonate membranes ISOPORE
(MILLIPORE), 0.4 µm HTTP. At the end these membrane filters containing
SPM were frozen, then lyophilised up to constant weight and stored in a
desiccator. 

Sediment sub-samples for heavy metal determination were oven-dried
(50 ± 5 oC) up to constant weight, homogenized and stored in plastic ware
in a desiccator until their analytical treatment. Finally, 20 g sediment sub-
samples were oven-dried (at 105 oC) up to constant weight, to determine
moisture content, for butyltin analysis.
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Organotin determination

Dibutyltin dichloride (DBT, 97 %) was obtained from Fluka Chemika; Trib-
utyltin chloride (TBT, 96 %) and Tetrabutyltin (TeBT, 93 %) were obtained
from Aldrich; and Tripropyltin chloride, used as internal standard (TPrT,
>99 %), from LGC Promochem. Standard stock solutions of DBT, TBT, and
TPrT were prepared in pesticide grade methanol (U.V.E.) and individual
working solutions were then prepared by successive dilutions. Sodium boro-
hydride (NaBH4, >96 %) was purchased from Fluka Chemika, and the NaOH
in methanol reagent was prepared to get a 0.1 % solution (UNEP, 1994).
Pesticide grade hexane was provided by Merck (Delucchi et al., 2007).

Butyltin determination was performed following the reference method
published by UNEP (1994) and modified by Delucchi et al. (2007). Briefly,
the extraction of alkyltin compounds was performed on up to 4 g of wet sedi-
ment or on lyophilized SPM samples, after adding 100 µL of tripropyltin
chloride (internal standard) to each tube. An appropriate volume of 0.1 %
NaOH in methanol was added. The tubes were shaken and sonicated for
45 min in an ultrasonic bath and 2 mL of hexane and 100 mg of sodium
borohydride was added to each one. Finally, after shaking and centrifuga-
tion the hexane layers containing the derivatives compounds were siphoned
out and put into an amber glass vial. The hexane extract was blown down
and concentrated to approximately 200 µL by a gentle stream of pure nitrogen.
Then it was analyzed by gas chromatography and mass spectrometry as
described below.

All the organotin determinations were carried out using a Hewlett-Packard
HP 6890 gas chromatograph coupled to an HP 5972 mass spectrometer.
The injection of 1 µL of the extracts was on splitless mode at 220 oC. He
was used as the carrier gas at a constant flow of 1 mL min-1 and a temper-
ature programme was used. The organotin hydrides were determined in
the Selected Ion Monitoring (SIM) Mode. Limits of Detection (LD) of 2.15
ng Sn g-1 and 0.49 ng g-1 for DBT and TBT respectively calculated at a signal-
to-noise ratio of 3:1 were obtained (Delucchi et al., 2007).

In order to validate the method a certified reference material (NRC-PACS
2) was analyzed. Results obtained by the internal standard method are summa-
rized in Table 1. Acceptable analyte recovery (80 to 105 %) and precision
(RSD of 6.8 to 7.6 %) were obtained considering the measured magnitudes
(AOAC, 1993).

Copper determination

Cu concentrations were determined in total sediment fraction according
to Marcovecchio and Ferrer (2005). Sub-samples of 500 ± 50 mg and reagent
blanks were digested using a 1:3 mL mixture of HClO4 and HNO3 concen-
trated. The wet mineralization was made in a thermostatic bath (at 110
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±10 oC) to minimum volume (<1 mL). The extracts were made up to 10
mL volumes with 0.7 % (v/v) nitric acid.

For the Cu determinations a Perkin Elmer 2380 atomic absorption
spectrophotometer (AAS) with air/acetylene flame, was used to perform the
corresponding analyses. 

In all cases analytical grade reagents (Merck or Baker) were used to build
up the corresponding blanks and calibration curves. The analytical quality
(AQ) was checked against Certified Reference Material (Pond Sediments,
R.M. Nº2) provided by The National Institute for Environmental Studies
(NIES), from Tsukuba, Japan. Recovery percentages for copper resulting
from these analyses were between 95.5 % and 99.4 % (Ferrer et al., 2003). 

The detection limit of the method (MDL) was calculated as standard devia-
tion (SD) of twelve blank replicates (EPA, 1984), being equal to 0.77 µg g1.
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Table 1. Internal standard method for TBT and DBT.

SD: Standard deviation. RSD: Relative Standard deviation.

Figure 1. Sampling sites within the Bahía Blanca estuary.

n Mean
(ng Sn g-1)

SD
(ng Sn g-1) RSD %

Assigned
Value 

(ng Sn g-1)

SD
(ng Sn g-1) Recovery %

DBT 4 1101 84 7.6 1047 64 105 %

TBT 4 714 49 6.8 890 105 80 %



Statistical analysis

One-way statistical analysis of variance (ANOVA) was performed to assess
different Cu concentrations between the sampling sites. The SPSD (Statis-
tical Package of Statistical Department, from Universidad Nacional del Sur)
Bonferroni and least-significant-difference (LSD) contrast procedures were
used to determine to which site correspond the observed differences. Besides,
application of descriptive statistics was done and determination of associa-
tion between sites was demonstrated by correlation test.

RESULTS

DBT and TBT concentrations and distribution

DBT and TBT average concentrations obtained in surface bottom sedi-
ments for all the studied sites of the inner zone of the Bahía Blanca estuary
are shown in Table 2.

The high temporal variability of TBT and DBT, reflected in high SD values,
was due to the heterogeneity of the samples collected in not exactly the same
point each time. In some campaigns the samples were mostly sandy with a
low content of sediment organic matter (SOM). As reported by Langston and
Pope (1995) organotin compounds are known to adsorb onto fine sediments
with high contents of SOM but not onto sandy ones. This is the reason why
these compounds were not found at all or only in a very low level. However
in some cases samples were silt clay with high SOM content and therefore
higher concentration of TBT.

The TBT and DBT concentrations assessed within the inner zone of the
estuary were much lower than those reported by Delucchi et al. (2007) from
the dock of Puerto Belgrano Navy Station (BNPB2). Organotin compound
concentrations found in the inner zone were importantly lower than those
documented in similar environments from other countries (Godoi et al., 2003) 

The results of TBT and DBT concentrations obtained in SPM showed
diverse values. The more affected sites where we found high values of TBT
adsorbed to the SPM were the actives harbours such as Ing. White where
the highest value of TBT (952.1 ng g-1) was recorded. A high concentration
of TBT (651.4 ng g-1) was also found in the Buoy 25 site while the DBT
concentration was 125.0 ng g-1.

There are higher concentrations of DBT than of TBT in almost all the
studied sites (Fig. 2) and the highest were recorded specially in May and
September, except in site F where the DBT concentration slowly increased
until November 2005. The highest values of TBT concentration were
found in site E and F in March, while in C and H locations the highest ones
were recorded in September (2005). The maximum concentration of TBT
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registered in sediments of the inner zone of the Bahía Blanca estuary, was
416.09 ng g-1 and it was determined in March 2005 in a sample taken in a
low flushing area very close to the Galvan harbour pier (site E) and to a floating
petrochemical refinery. 

186

Table 2. TBT and DBT concentrations (average ±standard deviation) in sediments
samples from six sites at Bahía Blanca estuary. Sampling period: March
to December 2005 (6 campaigns).

Sample sites
ng (cation) g-1 dry wt

TBT
min - max

DBT
min - max

A
B
C
E
F
H

0.0 - 4.15
0.0 - 4.89
0.0 - 85.5
0.0 - 416
0.0 - 11.6
1.7 - 38.4

2.6 ±2.3
2.2 ±1.1

29.9 ±48.2
86.4 ±184
14.1 ±10.7
14.0 ±21.1

0.0 - 147.6
0.0 - 146.4
0.0 - 137.1
4.1 - 137.1
6.3 - 64.8

14.7 - 93.2

47.1 ±58.3
56.9 ±54.4
55.5 ±48.2
54.9 ±48.5
38.7 ±19.2
41.0 ±45.3
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Figure 2. TBT and DBT concentrations in sediments from the Bahía Blanca estuary,
during the sampling period.



The highest correlation was found between sites B and C (r = 0.97) in
the case of DBT concentration, while site E was positively and significantly
correlated with site B (r = 0.87) and site H with E (r = 89). In the case of
TBT concentration, the highest correlation was found between sites H and
C (r = 0.99) both being pathway environments. Sites E and F have posi-
tive and significant correlations with area A (r = 0.98 and 0.81, respec-
tively) probably due to the dispersion of dredged sediments from those active
harbours. Lastly, we found a high correlation (r = 0.84) between TBT concen-
tration in sediments from sites F and E, showing a similar pollution origin
from antifouling paints.

As shown in Fig. 3 the first component reveals that the TBT concentra-
tion levels are similar in sites A, E, and F, while the second component shows
an opposition for C and H. These two sites named Maldonado and Buoy
25 are the pathway between harbours where ship traffic may be the source
of butyltin pollution. 

Total Copper concentrations and distribution

Cu contamination in the sediment was widespread in the all evaluated
sites of the inner estuary region (Fig. 1). Concentrations in the surface sedi-
ments from Principal Channel ranged from 4.54 to 20.76 mg g-1 and aver-
aged 12.75 mg g-1 (Table 3). Five of the study areas had elevated Cu
concentrations with the greatest concentrations observed in the Galvan
Channel (D) and Galvan Port (E) areas, followed by Cuatreros Port (B),
probably due to boating recreational activities. It was generally observed a
gradient in Cu concentration, decreasing since the innermost site to the
medium zone of the estuary (Fig. 4). Cu concentrations was significantly
different between sites (p <0.0001, ANOVA), showing the Buoy 25 area the
lowest concentrations (average = 6.48 µg g-1). Both Bonferroni and LSD
tests indicated that the last site differed from the all other sampling sites, with
p <0.05 (Fig. 4).

The correlation coefficient (p <0.01) among sites for the Cu contents in
the surface sediment showed the following: D and E (r = 0.9079, p <0.01)
were strongly correlated, and both presented a high correlation with site F
(r = 0.7952 and r = 0.8082, p <0.01, respectively), indicating a possible
common problem associated with cargo vessels and lower ships. On the other
hand, G was positively and significantly correlated to site H (r = 0.9235,
p <0.01), suggesting that both points shared similar characteristics prob-
ably due to reduced harbour activities.

Fig. 5 shows that the first component represents the abundance of copper
in site F followed by D and E, while the second component is defined by the
opposition between G and H sites respect to B. These facts let us state that
there are three areas with different Cu contents: one in the innermost site
(Cuatreros Port), another one in a place with little influence of maintenance
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activities on vessels, and in the middle of both the 3 sites with the highest
ship traffic and more influenced by the industrial sector.

The concentrations of Cu were similar to those in previous studies under-
taken in the region by Pucci (1988), Ferrer et al. (2003), and Marcovecchio
and Ferrer (2005) for surface sediments. The Cu contents in sediments in
Bahía Blanca estuary were lower than those measured in different coastal
areas of the world, particularly estuaries strongly contaminated by specific
sources of this metal (Rosales-Hoz et al., 2003). However, the overall levels
of the six evaluated sites were higher compared to the results reported for
sediments associated with recreational vessels using popular anchor sites or
boating activities (Warnken et al., 2004). This fact could be related to high
levels of SOM and a highly significant correlation of Cu with the SOM concen-
trations in the sediments (Ferrer et al., 2003), and even more, due to the
high content of sediment fraction <63 µm from 63 % o 96 % in the inner
zone (Delucchi et al., 2007).

DISCUSSION

The levels of Cu throughout the sampling period for all the assessed areas
in the bottom sediments from Bahía Blanca estuary could mean that there
is a relation between Cu content and antifouling paints on vessels. 

Valkirs et al. (2003) based on their own data, suggested that the pres-
ence of an established biofilm could help moderate the release of Cu from
field-exposed antifouling coatings on hull surfaces. This could be the reason
why Cu even when found in higher values at those sites which are more influ-
enced by ships, showed lower concentrations than in other marine coastal
places.

The total Cu concentration exhibited a distribution pattern related to
harbour activities and traffic vessels. The lowest values were recorded at the
furthest study area of the estuary (Buoy 25 followed by La Ballena channel)
and the highest in the inner one, particularly in the central industrial area
(Galván port and Galván channel). As with other heavy metals in the Bahía
Blanca estuary, this report could not establish whether Cu entered the estuary
at these points or if it was redistributed through circulation and transport
processes (Marcovecchio and Ferrer 2005).

Overall, Cu loading or flux to a harbour or estuary is the sum of all input
sources. Ultimately, it is the steady state concentration of the toxic or bioavail-
able form of the chemical that determines its environmental toxicity and
ecological impact (Valkirs et al., 2003).

Cu severely affects the gills in fish, it also destroys their mechano- and
chemo-receptors and the fish lose the elusivity. It affects the epithelium of
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the lateral line. Embryos and reproductive adults are most sensible to Cu
pollution (Freije, pers. observ.).

As reported by His and Robert (1987), the effects of two antifouling paints,
one containing organotin compounds, the other Cu oxide, were evaluated
on Crassostrea gigas growth under natural field conditions in France. The
organotin paint reduced growth rate expressed as weight, length and width,
but it did not affect shell height. It drastically decreased the dry condition
factor and shell density, but it did not affect the viability of embryos and larvae
from exposed oysters. However, some decrease in larval growth rate was
observed. The Cu paint had no effect on oyster growth, but it lowered the
condition factor compared to controls. Neither the viability of embryos and
larvae nor larval growth, were affected by this paint.

Factors influencing Cu loading values include loss rates based on hydro-
dynamic flushing, complexation and speciation, adsorption to particles and
loss to the sediments or through bioaccumulation. In the Bahía Blanca estuary
Cu distribution depends not only on the sources but also on the hydrody-
namic characteristics of the system. They are very particular and give a
different scenario for the assessment of Cu occurrence. Cu concentrations
in the sediments form the Principal Channel were influenced by proximity
to sources (cities, industries, and harbours). In this study, the areas with highest
Cu concentrations tended to be associated with great vessel density and low
water circulation. It is necessary to implement a monitoring programme of
Cu occurrence directly within the harbour, to determine if concentrations are
increasing or decreasing due to its use as antifouling paint.

TBT-based antifoulants became widely used on the hulls of ships in the
1970s with the development of self-polishing copolymer paints (Waite et al.,
1991). The unregulated use of those antifouling paints produced harmful
environmental problems especially in harbours, marinas, and estuaries. It
almost caused the collapse of oyster farming in France and Britain and the

189

Table 3. Summary statistics for Cu concentrations (mg g-1) from Principal Channel
in the Bahía Blanca estuary. Sampling period: March to December 2005
(6 campaigns).

Sites N Min Max Average (±SD) Var. 95% C.I.

B
D
E
F
G
H

6
6
6
6
6
6

9.04
11.63
12.63
9.48
10.89
4.54

20.76
19.36
16.80
17.12
15.18
8.90

14.4 ±4.6
15.0 ±3.4
14.9 ±1.8
12.6 ±2.6
13.0 ±1.7
6.5 ±1.8

21.3
11.5
3.24
6.49
2.44
3.38

(14.31-14.55)
(14.93-15.10)
(14.87-14.96)
(12.55-12.68)
(13.00-13.08)
(6.44-6.53)

All area 36 4.54 20.76 12.75
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Figure 3. Ordination diagram of TBT between sites.

Figure 4. Copper concentrations in sediments from the Bahía Blanca estuary, along
the sampling sites.
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decline of populations of Nucella lapillus on rocky shores of the North Sea
(Evans and Nicholson 2000). In spite of regulations prohibiting TBT-based
antifoulants, these are still used on large vessels and in some cases on pleasure
boats. In consequence, ports and especially those with dry dock and repair
facilities are still hot spots of pollution (Evans and Nicholson 2000). TBT
tends to accumulate in sediments and so places that need dredging opera-
tions, such as Bahía Blanca estuary, may have a problem when contami-
nated sediments are removed and transferred.

The relatively higher amounts of DBT found in the inner zone of the Bahia
Blanca estuary could be related to the removal of sediments due to dredging
operations which lead to the faster degradation of TBT into DBT by sunlight
and microorganisms. These processes could also explain the scattering of
these compounds in the studied area.

Organotin compounds are not present in nature and the origin of butyltin
compounds can be found in the industrial synthesis for stabilization of PVC
in the case of DBT and for antifouling paints in case of TBT. While DBT
could come from degradation of TBT but could also be related to the weath-
ering of PVC pipes (Fent 1996), we focused our research on harbour areas

Figure 5. Ordination diagram of copper between sites. 



of the Bahía Blanca estuary where the organotin pollution is directly related
to antifouling paints used in ships that have entered this coastal system.

CONCLUSION

The reported differences between studied sites for Cu concentrations in
sediments would confirm the effect of ship activities, taking into account
those from B, D, E, and F sites which usually presented the highest values.
In the sewage discharge area (G) the high values respond to input from munic-
ipal waste-waters.

The detection of TBT and its breakdown product (DBT) in the main channel
of the Bahía Blanca estuary, near the most active commercial harbours,
implies that this banned antifouling agent may continue to be used illegally
on the hulls of ocean going ships. 

The impact of residual antifouling agents such as Cu and TBT in low
flushing areas of estuaries should be recognised as a significant and long-
term environmental problem. Unless antifoulant clean-up and dry-dock waste
treatments are undertaken organotin and Cu pollution may turn into a very
serious environmental situation that will need constant monitoring.
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Resumen: La llanura Chaco-salteña (Argentina) es una región semiá-
rida, con provisión de agua para beber con elevadas concentraciones natu-
rales de As y con una población dispersa, ya sea urbana o rural, que carece
de alternativas de abastecimiento. Se caracterizaron 16 aguas subterráneas
del Departamento Rivadavia Banda Sur (Salta) en cuanto a sus compo-
nentes mayoritarios y algunos elementos traza de interés. Las aguas bicar-
bonatadas, sulfatadas y cloradas sódicas resultaron las de mayor contenido
en As, con concentraciones comprendidas entre 0,13 y 1,22 mg As L-1,
mientras que las cálcicas no superaron los 0,06 mg As L-1. La determina-
ción de As en muestras de alimentos confirmó que la principal vía de expo-
sición es el agua de bebida. El análisis de Se, Sb y Zn (elementos
moduladores de la toxicidad del As) en aguas y alimentos puso en evidencia
que la ingesta diaria de Sb está por debajo del nivel de exposición normal
(0,4 mg Sb kg-1 peso corporal/día), mientras que para Se y Zn sólo las
carnes rojas y los alimentos compuestos que las contienen alcanzaron la
Ingesta Diaria Admisible (12,5 mg Se kg-1 peso corporal/día y 1 mg Zn kg-1

peso corporal/día respectivamente). La destoxificación vía urinaria mostró
altos contenidos de As, Se y Sb totales, los dos últimos no compatibles con
la ingesta.

Palabras clave: Llanura chacosalteña, hidroarsenicismo, remediación,
moduladores de toxicidad, destoxificación urinaria.

Indicative variables in arsenic toxicity risk assessment

Abstract: In the semi-arid Chaco plain in the Salta province, NW of
Argentina, high natural concentrations of As is often found in ground-
water supply. Better quality drinking water is unavailable to the popula-
tion, settled in small towns or dispersed in rural communities. Trace
element analysis and major components characterization of 16 ground-
water from Rivadavia Banda Sur, Salta, showed high concentration of As
in sodium sulfate, acid carbonate or chloride waters (0.13 to 1.22 mg As
L-1), while in hard waters As concentrations are below 0.06 mg As L-1.
Arsenic contents found in food samples indicate that the major route of
exposition is drinking water. Se, Sb, and Zn are known to modulate As
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toxicity; evaluation of dietary exposure of these elements indicate that Sb
intake is under the tolerable limit (0.4 mg Sb kg-1 bw/day), while Recom-
mended Daily Intake for Se and Zn is achieved only in red meat and its
composite food (12.5 mg Se kg-1 bw/day and 1 mg Zn kg-1 bw/day respec-
tivelly). Total As, Se and Sb analysis in urine samples proved high urinary
detoxification ability, not compatible with dietary intake for Se and Sb.

Key words: Chaco plain, hydroarsenicism, remediation, toxicity modu-
lators, urinary detoxification.

INTRODUCCIÓN

En la provincia de Salta (R. Argentina), se encuentran dos zonas geográ-
ficas bien diferenciadas entre sí que presentan concentraciones naturales muy
elevadas de arsénico: a) la Puna, planicie de altura, en la zona cordillerana
andina del Oeste; y b) la llanura chaqueña, de escaso relieve, al Este. Entre
ambas se extiende la zona de los valles centrales, con contenidos de As en
aguas superficiales y subterráneas menores que 10 mg As L-1. En estudios
anteriores (Rodríguez Rey 1999) se determinó que el contenido de As en
aguas superficiales de la Puna (0,05–1,5 mg As L-1) y subterráneas de la
región chaqueña (0,004–0,21 mg As L-1) exceden en muchos casos lo indi-
cado para aguas a potabilizar. Sin embargo, las enfermedades derivadas del
hidroarsenicismo aparecen con mayor frecuencia en la zona del Chaco: Esta
discrepancia ha sido atribuida a diferencias genéticas o de adaptación al
ambiente a través de las generaciones de los pobladores originarios de la
Puna (Concha Quezada 2001). Este comportamiento diferencial inició una
serie de estudios sistemáticos en el Chaco salteño referidos no sólo al nivel
de contaminación de As y elementos modificadores de su toxicidad en las
aguas usadas como potables, sino también en alimentos, así como su elimi-
nación del organismo humano a través del sistema urinario.

El objetivo de este estudio es determinar el contenido de As y concomi-
tantes de interés en muestras de agua, alimento y orina en una región afectada
de hidroarsenicismo crónico regional endémico (HACRE), a fin de establecer
en el futuro correspondencias entre estas variables y las manifestaciones clínicas
que permitan implementar políticas de prevención y remediación.

1. Toxcidades e ingestas

1.1. Toxicidad del arsénico

El hidroarsenicismo crónico es una alteración en la salud relacionada
con factores toxicológicos ambientales. Las elevadas concentraciones natu-
rales de As en agua, que tienen origen en el vulcanismo andino, varían en
un amplio rango comprendido entre 5 a 8000 mg L-1 y están frecuentemente
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asociadas a otros elementos como V, F, Mo, U, eventualmente Se y sulfatos
(Nicolli 1989). Numerosos estudios previos han demostrado que existe una
marcada relación entre la exposición a As y patologías tales como cáncer
de piel y otros varios órganos internos, hiperpigmentación, queratosis, efectos
negativos sobre el sistema nervioso y complicaciones vasculares (NRC-US
1999).

La toxicidad del As está regida por la forma química en la cual se encuentra.
Así, para una adecuada asignación de riesgo toxicológico la investigación
ambiental moderna no debe restringirse a la determinación de la concentra-
ción total, sino que debe tener en cuenta las diferentes especies presentes.
Por ejemplo, arsenobetaína, el compuesto mayoritario de As en pescado,
no es tóxico para el organismo humano, mientras que las especies inorgá-
nicas (As(III) más que As(V)) sí lo son. La especie predominante en aguas
subterráneas es As(V); la presencia de Arsénico(III) está ligada a potenciales
redox negativos y a la posible estabilización de esta especie por el C orgá-
nico disuelto (COD). Las especies metiladas, producidas por los organismos
vivos como forma de destoxificación, son aún de menor peligrosidad (Vahter
2001). Sin embargo, muchos organismos internacionales aún expresan los
límites máximos tolerables en concentraciones totales, dado que la especia-
ción de As (y de otros elementos) todavía está lejos de ser un análisis ruti-
nario de laboratorio (FSANZ 2002).

La mayor exposición del hombre al As se produce a través del agua
ingerida, generalmente en la forma de AsO4

3-, que es absorbido por el tracto
gastrointestinal, metabolizado a través de una serie de reacciones redox/meti-
lantes y excretado por vía urinaria. El tiempo de permanencia en el orga-
nismo varía con la dosis, forma de exposición, género y probablemente
factores como la dieta. El Código Alimentario Argentino (CAA 2007) fija
como máximo permitido una concentración de As total de 10 mg As L-1 para
agua potable.

La Agencia de Protección Ambiental (US-EPA 1988) clasifica al As inor-
gánico (AsI) en el Grupo A (carcinógeno humano); sin embargo, aún no se
ha establecido para agua de bebida una concentración de referencia. El límite
tolerable en humanos para As inorgánico es 3 mg As kg-1 de peso corporal
por día (mg As kg-1 pc/día-1) basado en hiperpigmentación, queratosis y compli-
caciones vasculares. La Organización Mundial de la Salud (WHO 1993)
estima, en forma provisional, que la dosis diaria para AsI que puede originar
lesiones en piel (tras algunos años) es 1 mg As día-1. 

Finalmente, la situación es aún más complicada cuando se considera
que existen varios elementos capaces de modular la toxicidad crónica del
As ambiental, variables que pueden aumentar o suprimir la genotoxicidad y
carcinogenicidad del As en el tejido vivo. Entre éstos están los co-contami-
nantes en el agua de bebida, como el Sb y los incorporados en la dieta, como
el Se y el Zn. 
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1.2. Elementos moduladores de la toxicidad del As

1.2.1. Antimonio (concomitante del As en agua)

En comparación con otros elementos existe muy poca información sobre
la química ambiental del Sb, principalmente debido a su baja concentra-
ción. La toxicidad y comportamiento biológico del Sb depende de su estado
de oxidación, siendo el Sb(III) un tóxico más activo que el Sb(V) (Gebel 2000).

El Sb no está presente normalmente en muestras biológicas y raramente
es tratado en el análisis toxicológico. Sin embargo, tiene características
químicas similares al As y es probablemente más activo que éste como compe-
tidor biológico.

Una exposición prolongada en forma conjunta a As y Sb puede tener
importancia relevante en la asignación de riesgo toxicológico, pues se conoce
que este elemento es capaz de modificar los efectos del As. En experimentos
in vivo el Sb (III) inhibe completamente la metilación metabólica del As; por
otro lado, se ha demostrado que el Sb es capaz de suprimir la inducción de
intercambio de cromátidas hermanas y micronucleídos iniciada por el As.
Así, el Sb puede actuar como exaltador o supresor de la toxicidad del As. El
Código Alimentario Argentino (CAA 2007) establece como máximo 20 mg
Sb L-1 para agua potable.

1.2.2. Selenio (concomitante del As en alimentos)

El Se es un micronutriente esencial para el ser humano, animales y algunas
plantas; es imprescindible para el normal funcionamiento de la glándula
tiroides y del sistema inmunológico, por lo que interviene en el desarrollo
normal, crecimiento, metabolismo y defensa del organismo. En contraste,
la exposición alta a Se (selenosis) es perjudicial para la salud, provocando
trastornos gastrointestinales, caries dentales, dermatitis, anorexia, nervio-
sismo y algunas otras alteraciones menores (Gebel 2000).

Los niveles de Se en el organismo dependen principalmente de la
cantidad incorporada a través de la alimentación, que es la vía principal de
exposición ambiental. El rol que cumple en la salud o enfermedad humana
es un tema de gran actualidad, en particular su posible efecto preventivo
cuando es suplementado a la dieta natural por preparados farmacéuticos,
ya que el margen de seguridad entre la dosis nutricional y tóxica es muy
estrecho (CSQS 2007).

As y Se son antagonistas mutuos en el organismo y cada uno inhibe la
toxicidad del otro. Según estudios en Taiwán, cuanto mayor es la concen-
tración de As en agua (y, por tanto, la exposición acumulada a As) mayor
es la concentración de metabolitos de As en orina; además, el porcentaje
excretado de AsI decrece significativamente y paralelamente aumenta el de
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As metilado con el aumento de Se urinario. Esto parece indicar que altos
niveles de Se estimulan la metilación metabólica del As, disminuyendo su
toxicidad (Chiou et al. 1997). 

Cuando se considera la capacidad antioxidante del Se en condiciones de
exposición crónica al As, la deficiencia de Se puede ser un factor exaltador
de la toxicidad del As, pues el exceso de éste en el hígado compite con el
Se y lo reemplaza en enzimas Se-dependientes tal como la glutation-pero-
xidasa (GPO), inactivándolas. La asociación entre un nivel bajo de Se, daño
genotóxico y riesgo de cáncer todavía sigue en estudio, dado que no se ha
encontrado un nexo consistente entre estos factores.

El contenido natural de Se en agua dulce se encuentra a nivel de traza y
no es un contribuyente principal a la ingesta diaria. En nuestro país el límite
máximo permisible para aguas potables (CAA 2007) es 10 mg Se L-1. La
Academia Nacional de Ciencias (NAS 1989) estima, provisionalmente, las
dosis máximas diarias de Se inorgánico para infantes y adultos en 1,7 y 0,9
mg Se d-1, respectivamente. La ingesta típica, basada en estudios nutricio-
nales, varía entre 50 y 500 mg Se d-1 (FSANZ 2002).

Está claro que la exposición al Se debe ser analizada en forma conjunta
al As en el caso de monitoreo biológico humano; sin embargo, es necesario
un mayor entendimiento de los mecanismos por los cuales el Se modula la
iniciación y progreso del cáncer para implementar la suplementación dietaria
del Se como una estrategia práctica de prevención oncológica y mutagénica.

1.2.3. Cinc (concomitante del As en alimentos)

El Zn es un oligoelemento; su función principal es actuar como cofactor
o regulador de distintos enzimas, entre los que cabe señalar la anhidrasa
carbónica, las ADN y ARN polimerasas (enzimas que intervienen en la
replicación celular y síntesis de proteínas, respectivamente) y la superó-
xido dismutasa (que actúa en la desaparición de sustancias con poder
oxidante).

El Zn es incorporado al organismo humano principalmente vía alimen-
taria; se ha encontrado que la concentración media de Zn en especias es
mucho mayor que en cereales y, en orden decreciente, en productos de pana-
dería y vegetales. La ingesta media diaria recomendada es 15 mg Zn d-1 para
varones adultos, 12 mg Zn d-1 para mujeres adultas, 10 mg Zn d-1 para pre-
adolescentes y 5 mg Zn d-1 para lactantes (National Academy of Science,
1989). La deficiencia nutricional de Zn fue señalada como exaltadora de los
desórdenes vasculares periféricos no cancerígenos (conocidos como la enfer-
medad de los pies negros), endémico en las regiones con alto contenido de
As en el agua de bebida (Engel 1994). Además, se conoce que el Zn aumenta
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el nivel de metalotioneína y altos niveles de esta proteína pueden ayudar a
la destoxificación del As. 

En aguas naturales el Zn es un constituyente minoritario En Argentina,
la concentración máxima permitida en agua a potabilizar es 5 mg Zn L-1

(CAA 2007). A pesar de la alta tolerancia las organizaciones internacionales
Global Environment Monitoring System y USEPA incluyen al Zn en sus
programas de asignación de calidad de aguas.

1.3. Ingesta Diaria Recomendada y Límite Tolerable Diario

El Comité conjunto FAO/OMS ha definido la Ingesta Diaria Admisible
(IDA; Recommended Daily Intake, RDI en inglés), como la “cantidad máxima
de una sustancia química presente en un alimento que se recomienda ingerir
al día, expresada en mg del agente por kg de peso corporal, que carece
de riesgo apreciable”. No se trata, entonces, de un nivel de toxicidad, sino de
un nivel de ingesta seguro que se asigna en base a un Nivel de No Observa-
ción de Efectos Adversos (NOEA).

Se y Zn son elementos esenciales para la salud, pero pueden resultar
tóxicos cuando se exceden ciertos valores. Las IDAs son fijadas para Se y
Zn de acuerdo a las necesidades de la mayoría de la población sana, esto
es, evitar la deficiencia. En contraste, los Límites Tolerables Diarios (LTD)
son usualmente fijados a niveles mayores que las IDAs y corresponden a la
cantidad de sustancia por debajo de la cual no ocurrirán efectos tóxicos, es
decir, el LTD es un límite superior de salud. Las Tablas 1 y 2 muestran valores
de IDAs y LTDs establecidos por organizaciones reconocidas, discrimi-
nados por edad y género.

Tabla 1. Límites Tolerables Diarios (LTD) para As y concomitantes en alimentos.

ANZFA: Australia New Zeeland Food Authority.
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Elemento LTD
(mmg/kg pc/día)

Limite tolerable diario (mmg/día)
Organización

Adulto masc. Adulto fem. Niños

Antimonio 0,4 30 24 16 USEPA 1991

Arsénico total 3,0 225 180 120 ANZFA 1999

Arsénico inorg. 2,1 158 126 84 Joint FAO/WHO

Selenio 12,5 938 750 500 Joint FAO/WHO

Cinc 1000 75000 60000 40000 Joint FAO/WHO



Tabla 2. Ingesta Diaria Admisible para los oligoelementos estudiados.

FSANZ: Food Std. Australia New Zeeland. ANZFA: Australia New Zeeland Food Authority.

1.4. Selección de orina como indicador biológico

Para evaluar exposición el As puede ser medido en sangre, pelo, uñas y
orina. La medida de As en sangre no se considera un indicador confiable de
la exposición crónica a bajos niveles de As, dado que éste es eliminado del
torrente sanguíneo en pocas horas. Debido a la gran variabilidad entre indi-
viduos y a la contaminación potencial por otras fuentes, pelos y uñas no
son considerados indicadores confiables (TDH/ASTR 2003). La concentra-
ción de As total (AsT) en la orina es generalmente aceptado como un buen
indicador de la cantidad de As absorbido, dado que la excreción vía urinaria
es la ruta principal para la eliminación de todas las especies en la mayoría
de los animales (Lauwerys 2001; Vahter 1994). Una muestra integrada de
24 h resulta óptima, pues minimiza las fluctuaciones en la cantidad de As
excretada; sin embargo, las dificultades asociadas a su recolección determi-
naron el uso de primeras micciones o micciones puntuales al azar en la
mayoría de los estudios de exposición (TDH/ASTR 2003). La corrección
de la concentración de AsT por análisis simultáneo de creatinina urinaria
(CU) ajusta las diferencias surgidas por el estado de hidratación del indi-
viduo al momento de la micción, es decir, la concentración o dilución de los
metabolitos en orina. Los resultados de la concentración de los analitos se
expresan en µg X g-1 CU.

2. Información del área muestreada y población

La región chacosalteña es una extensa planicie ubicada al Este de la
provincia de Salta; geomorfológicamente es parte integrante de la llanura
chacopampeana que se extiende sobre la mitad occidental de las provincias
argentinas de Formosa y Chaco, Santiago del Estero, Norte de Santa Fe y
Córdoba. Presenta una suave pendiente hacia el Este, con dos cuencas hidro-
gráficas importantes, las de los ríos Pilcomayo y Bermejo, que en esa zona
escurren en dirección NO-SE en forma casi paralela, sin recibir aportes
hídricos de magnitud. El clima es continental, cálido subtropical, con una
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Elemento
IDA

Adultos masc.
(mmg/kg pc/día)

IDA
Adultos fem.
(mmg/kg pc/día)

IDA
Menores
masc.

(mmg/kg pc/día)

IDA
Menores

fem.
(mmg/kg pc/día)

Organización

Selenio 1,04 1,06 1,73 1,35 FSANZ 2002

Cinc 146 182 245 231 ANZFA 1999



temperatura media anual de 20 °C. Las precipitaciones son escasas, infe-
riores a 700 mm anuales y, al estar concentradas en el período estival,
provocan inundaciones importantes de alta permanencia, o bien extensos
períodos de sequía. Los suelos son mayoritariamente arcillosos, lo que sumado
a la escasa pendiente, dificulta el escurrimiento de las aguas, formando
bañados, esteros y lagunas (“madrejones” que perduran aún entrada la
época seca) que sirven de fuente de agua de bebida para todo tipo de habi-
tantes del monte.

Como región fitogeográfica predominan las formaciones forestales, ya
sea en forma de bosque, selva o parque; sin embargo, el desmonte ocurrido
en los últimos años con el propósito de expandir la frontera agropecuaria ha
influido en el ecosistema, ocasionando la pérdida de un importante número
de individuos de flora y fauna, y la disminución de la capacidad de retención
de las precipitaciones, aumentando consecuentemente el riesgo de inunda-
ciones en frecuencia y magnitud.

Los depósitos sedimentarios del Chaco salteño se formaron a través
de aportes eólicos, aluviales y fluviales de materiales provenientes del
sector montañoso andino. Así, factores tales como la importante expo-
sición al vulcanismo Cuaternario, la presencia de ambientes áridos o
semiáridos, con estaciones secas prolongadas y la sedimentación de origen
acuático con componentes mayoritariamente volcánicos, determinan una
alta disponibilidad del As debido a procesos de disolución y transporte,
favoreciendo el enriquecimiento natural de aguas y suelos (Galindo et al.
2005).

La escasa población local (6.500 habitantes) se concentra en poblados
urbanos, mayoritariamente integrados por criollos (habitantes nativos descen-
dientes de los antiguos colonizadores españoles), donde se ubican el gobierno
municipal, el comercio y las facilidades sanitarias, o bien en grupos dispersos
de familias compuestos por integrantes de diferentes etnias originales,
mayoritariamente Wichí, asentados en torno a escuelas o puestos sanita-
rios, formando pequeñas comunidades de autosubsistencia.

MATERIALES Y MÉTODOS

1. Elección de sitios de muestreo

Los sitios de muestreo fueron seleccionados en base a relevamientos
previos concernientes al contenido de As en aguas subterráneas, densidad
poblacional, presencia de escuelas con núcleos poblacionales periféricos,
accesibilidad y disponibilidad de soporte sanitario local. 
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Se estudiaron 16 pozos del Departamento Rivadavia Banda Sur (provincia
de Salta, Argentina) con ubicación georreferenciada, en un área que
comprende 8900 km2. Los datos de ubicación y tipo de muestra se detallan
en la Tabla 3. Las campañas de muestreo se llevaron a cabo en la estación
seca, de Abril a Noviembre de 2006, cuando los sitios de muestreo resultan
más accesibles. Lamentablemente la información referente a la profun-
didad y tipo de pozo no siempre está disponible.

2. Tratamiento de las muestras y mediciones de campo

Los procedimientos (basados en APHA-AWA-WPCF) seguidos para la
toma de muestras de agua y su preservación fueron los recomendados para
componentes mayoritarios y traza (Clesceri, 1992). Las muestras de orina
fueron donadas en forma voluntaria por empleados municipales y personal
docente (de maestranza y alumnado de las escuelas visitadas). Por cuestiones
culturales los integrantes de las comunidades indígenas son reticentes a la
extracción de muestras biológicas. Todas las muestras (agua, alimento y orina)
se mantuvieron refrigeradas desde el momento de la toma de muestra hasta
su arribo al laboratorio. Las muestras de orina se conservaron sin agregado
de preservantes a -20 oC, lo mismo que las de alimentos (Feldmann 1999).
Las mediciones de pH, temperatura, conductividad, sólidos disueltos totales,
turbidez y oxígeno disuelto se realizaron simultáneamente con la toma de
muestra de agua, utilizando equipos portátiles previamente calibrados.

3. Procedimientos y técnicas de análisis

3.1. Agua, alimentos y orina

Los componentes mayoritarios en aguas se determinaron siguiendo
métodos de la APHA, AWA, WPCF normalizados o variaciones probadas
(Clesceri, 1992): Cloruro y alcalinidad total se determinaron por volumetría
(4500-Cl- B.), sulfato por turbidimetría (4500-SO4

2- E.); y Ca, Mg, Na y K
por espectrometría de absorción atómica en llama (F-AAS; 3111 B.). Los
metales traza se analizaron por F-AAS o atomización electrotérmica en horno
de grafito (GF-AAS; 3113 B.) y As, Sb y Se por absorción atómica previa
generación de sus hidruros (HG-AAS; 3114 C.). Si, fosfato, nitrato y fluo-
ruro se determinaron por espectrometría de absorción molecular UV-Visible
(4500-Si D.; 4500-P C.; 4500-NO3

- B. y 4500-F- D. modificado).
Las muestras de alimentos consistieron en productos naturales o

alimentos compuestos constituidos por distintos ingredientes según una
receta de preparación, generalmente cocidos. Una masa apropiada de
muestra se disgregó por calcinación seca con MgO/Mg(NO3)2, empleando
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F-AAS para la determinación de Zn y HG-AAS para As y Se. Los resultados
están referidos a la masa de muestra en base seca.

Las muestras de orina corresponden a micciones únicas al tiempo del
muestreo, por lo que los valores informados están referidos al contenido
de creatinina urinaria (CU), valor que fue determinado utilizando el kit
Wierner Lab para análisis bioquímico. De las 33 muestras analizadas tres
debieron desecharse debido a valores anormalmente bajos de creatinina
que distorsionaban las concentraciones de los analitos. Para la cuantifica-
ción de AsT y SbT se procedió a la calcinación de las muestras con una
mezcla de MgO/Mg(NO3)2/HNO3, disolución con HCl diluido y determi-
nación por HG-AAS. En el caso de SeT las muestras se disgregaron vía
húmeda con HNO3/H2O2 calentando a reflujo cerrado en bloque calefactor,
utilizándose como técnica analítica GF-AAS con Cu(NO3)2/Mg(NO3)2 como
modificador. 

204

Tabla 3. Ubicación georreferenciada de los sitios de muestreo.

Muestra Nombre Categoría Tipo Latitud S. Longitud O.
Altura

(m snm)
Profun-

didad (m)

P1 Rivadavia Municipalidad pozo 24º 11´ 5,4” 62º 53´ 14,0” 205 240

P2 La Fortuna Escuela surgente 24º 16´ 27,2” 62º 35´ 17,7” 195 220

P3
Siervo

Cansado
Escuela pozo 24º 23´ 49,7” 62º 21´ 40,4” 201 <200

P4 El Algarrobal Particular surgente 24º 21´ 4,9” 62º 22´ 53,6” 203
no

disponible

P5 El Mirador Escuela pozo 24º 20´ 32,0” 62º 25´ 33,5” 198 206

P6 Tres Horcones Escuela surgente 24º 16´ 38,9” 62º 29´ 27,3” 192 216

P7 El Breal Escuela pozo 24º 10´ 1,1” 62º 51´ 0,4” 209 190

P8 Santa Rosa Escuela pozo 24º 0,1´ 39,2” 63º 0,4´ 55,8” 220 200

P9 La Unión Población pozo 23º 57´ 49,5” 63º 12´ 1,9” 247
no

disponible

P10 El Ocultar Escuela pozo 23º 50´ 41,0” 63º 24´ 14,1” 246 12

P11 San Felipe Escuela pozo 24° 7’ 53” 62° 41’ 54,5” 194 <20

P12 La Esperanza Escuela pozo 24° 8’ 0,9” 62° 36’ 18,1” 199 8-10

P13 San Tadeo Puesto pozo 24° 25’ 26” 63° 02’ 30” 231 10

P14 Flia. Martinez Particular pozo 24° 12’ 43” 63° 11’ 29” 231 72

P15
Pelicano
Quemado

Puesto -
Escuela

pozo 24° 11’ 39” 63° 13’ 53”
no

disponible
72

P16 La Media Luna Escuela pozo 24° 14’ 28” 62° 21” 45,6” 205 120



3.2. Calidad de los resultados

Para asegurar la calidad de los resultados analíticos se realizaron ensayos
de fortificación para AsT y SeT. Los porcentajes de recuperación obtenidos
figuran en la Tabla 4, expresados como rango.

Se vienen efectuando ensayos interlaboratorios de forma sistemática desde
1998 para el análisis de elementos traza en aguas naturales y residuales orga-
nizados por el Instituto Nacional de Tecnología Industrial, Comisión Nacional
de Energía Atómica y SEGEMAR (Argentina).

Tabla 4. Porcentaje de recuperación en muestras fortificadas.

RESULTADOS

En la Tabla 5 se detallan los valores obtenidos para los elementos mino-
ritarios y traza de interés, así como la caracterización de las aguas analizadas;
no se incluyen los valores hallados para Zn (ya que éstos son todos inferiores
a 0,10 mg Zn L-1, muy por debajo del límite máximo tolerado por CAA:
5,0 mg Zn L-1).

La concentración media para AsT es 0,18 mg As L-1; sólo 5 muestras
contienen una cantidad de As inferior a la admisible por el Código Alimen-
tario Argentino (10 µg As L-1). En el caso de SeT todas las aguas mostraron
menor señal que el límite de detección de la técnica utilizada y, al igual que
para SbT, los valores encontrados son inferiores a los permitidos para
aguas potables. La mayoría de las aguas presentan altas concentraciones de
fluoruro y sílice, y valores bajos de Fe y Mn (cercanos al límite de detección
de F-AAS).

Para la asignación de riesgo toxicológico en alimentos es prácticamente
mandatorio determinar el AsI; sin embargo, ese análisis requiere mayor pericia
y costo, por lo que todavía es usual determinar AsT. Lamentablemente no
existe un factor aceptable que pueda ser utilizado en los distintos tipos de
alimento para convertir AsT en AsI; por este motivo, y a fin de permitir compa-
raciones con los límites tolerables expresados como AsI, se puede suponer
que todo el As detectado se encuentra en la forma inorgánica (más tóxica),
lo que de hecho constituye una sobreestimación (FSANZ 2003).
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Matriz
Recuperación %

AsT SeT

Agua 99 - 114 N.d.

Alimento 104 - 125 84 - 95

Orina 85 - 89 81 - 123



Tabla 5. Contenido de As y concomitantes de interés en aguas subterráneas.

Las Tablas 6 a 9 presentan una estimación de la ingesta diaria (diferen-
ciada por edad y género) de As y sus modificadores de toxicidad en alimentos
(el sitio de procedencia se explicita entre paréntesis). Los valores de conte-
nidos porcentuales (mg X/100 g) que figuran para agua son los valores medios
de las 16 aguas analizadas; si la concentración de los analitos es menor al
límite de detección de la técnica (LD) el valor indicado es 1/2 LD.
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Muestra
As total
(mg/L)

Se
(µg/L)

Sb
(µg/L)

Mn
(mg/L)

Fe
(mg/L)

Mo
(mg/L)

Fluoruro
(mg/L)

Sílice
(mg/L)

Caracterización
geoquímica

P1 0,26 < 1 7 < 0,03 < 0,1 < 0,2 3,7 25,8 sulfatada sódica

P2 0,06 < 1 3 < 0,03 < 0,1 < 0,2 8,4 15,4 sulfatada sódica
cálcica

P3 0,27 < 1 6 < 0,03 < 0,1 < 0,2 5,2 19,0 sulfatada sódica

P4 0,17 < 1 3 < 0,03 < 0,1 < 0,2 9,7 17,0 sulfatada sódica

P5 0,19 < 1 5 < 0,03 < 0,1 < 0,2 8,9 17,4 sulfatada sódica

P6 0,17 < 1 4 < 0,03 < 0,1 < 0,2 9,6 15,5 sulfatada sódica

P7 0,13 < 1 3 < 0,03 < 0,1 < 0,2 5,9 17,0 sulfatada sódica

P8 0,24 < 1 3 < 0,03 0,11 < 0,2 3,4 16,4 sulfatada sódica

P9 0,007 < 1 < 3 0,03 < 0,1 < 0,2 3,9 15,3 sulfatada sódica
cálcica

P10 0,002 < 1 < 3 0,23 0,55 < 0,2 0,4 10,3 bicarbonatada
cálcica

P11 0,006 < 1 < 3 0,03 < 0,10 0,21 5,7 12,8 clorada sulfatada
sódica cálcica

P12 0,002 < 1 < 3 0,14 < 0,10 0,23 0,6 26,7 bicarbonatada
cálcica

P13 0,67 < 1 8 < 0,03 0,65 < 0,2 2,5 28,5 clorada bicarbo-
natada sódica

P14 1,22 < 1 5 < 0,03 0,28 < 0,2 3,3 29,9 bicarbonatada
sódica

P15 0,74 < 1 4 < 0,03 < 0,10 0,21 2,3 28,9 bicarbonatada
sódica

P16 0,006 < 1 < 3 0,07 < 0,10 0,29 7,0 14,4 sulfatada sódica
cálcica



Tabla 6. Ingesta diaria de AsT por edad y género en población residente del
Chaco salteño.

(*) El valor considerado es la media de las muestras con contenidos de As superiores a 10 µg/L.

Debido a que el As y los demás elementos incorporados al organismo por
medio de alimentos se excretan, principalmente, por vía urinaria en general
a los pocos días subsiguientes a la exposición, el contenido en orina es un
indicador confiable de exposición reciente, y por ende, de exposición crónica
(TDH/ATSD 2003). 

En la Tabla 10 se indican las medianas y rangos de concentración de
AsT, SeT y SbT encontrados en las 30 muestras de orina analizadas (11
niños menores a 16 años y 19 adultos) referidos a creatinina urinaria,
los valores considerados normales y las entidades que los establecieron.
De la población estudiada el 80 % de los individuos presentan concen-
traciones de AsT urinario superiores a 50 mg As g-1 CU, en tanto que para
SeT y SbT urinario el porcentaje con excreción superior a la normal
alcanza el 97 %.
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Tipo de alimento
gramos/
porción
diaria

mg As/100g
media

Ingesta diaria

Adultos masc. 
mg/kg pc/día

Adultos fem.
mg/kg pc/día

Menores
mg/kg pc/día 

Agua 2000 36,3(*) 9,7 12,1 18,2

Cebolla 50 61,3 0,41 0,51 0,77

Remolacha (1) 50 16,8 0,11 0,14 0,21

Remolacha (2) 50 98,8 0,66 0,82 1,24

Hoja de remolacha (2) 100 306 4,1 5,1 7,7

Papa (3) 200 16,1 0,43 0,54 0,81

Papa hervida (4) 200 56,8 1,5 1,9 2,8

Cabrito crudo c/grasa 200 15,8 0,42 0,53 0,79

Cabrito cocido 200 23,6 0,63 0,79 1,18

Empanada pollo 300 1,0 0,04 0,05 0,08

Empanada carne 300 37,8 1,5 1,9 2,8

Kuppe (3) 300 24,9 0,99 1,2 1,9

Kuppe (4) 300 30,8 1,2 1,5 2,3

Pan casero 200 9,3 0,25 0,31 0,47

Bollo con grasa 200 28,0 0,75 0,93 1,4



5. DISCUSIÓN

Teniendo en cuenta la caracterización geoquímica de las aguas anali-
zadas (Tabla 5) se observan altas concentraciones de As en aguas alcalinas
bicarbonatadas sódicas o cloruradas sulfatadas sódicas y contenidos
menores a 0,06 mg L-1 en el caso de aguas sulfatadas o bicarbona-
tadas cálcicas. Las bajas concentraciones de Fe y Mn en solución se corres-
ponden con los valores de pHs altamente alcalinos encontrados (pHs >8,0;
Farfán Torres 2006). El SiO2 está presente con tenores cercanos al límite
superior indicado como normal (30 mg SiO2 L-1) por lo que se debería consi-
derar su presencia en el caso de implementar técnicas de remoción por
coagulación o intercambio iónico.

Las concentraciones de Se y Sb son inferiores a las toleradas en aguas
potables a nivel local. F y Mo suelen acompañar al As; el Mo está en muy
baja concentración, no así el F, que aparece en cantidades comparables a las
informadas anteriormente para otras localidades de la llanura chacosalteña
(Rodríguez Rey 1992).
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Tabla 7. Ingesta diaria de SeT por edad y género, en población residente del
Chaco salteño.

Tipo de alimento
gramos/
porción
diaria

mg Se/100g
media

Ingesta diaria

Adultos masc. 
mg/kg pc/día

Adultos fem.
mg/kg pc/día

Menores
mg/kg pc/día 

Agua 2000 0,05 0,013 0,017 0,025

Cebolla (P7) 50 18,3 0,12 0,15 0,23

Remolacha (P3) 50 1,0 0,007 0,0083 0,013

Remolacha (P7) 50 7,4 0,049 0,061 0,092

Hoja de remolacha (P7) 100 9,1 0,12 0,15 0,23

Papa (P3) 200 3,4 0,090 0,11 0,17

Papa hervida (P1) 200 1,0 0,027 0,033 0,050

Cabrito crudo c/grasa (P1) 200 28,9 0,77 0,96 1,4

Cabrito cocido (P1) 200 21,2 0,57 0,71 1,1

Empanada pollo (P9) 300 7,4 0,29 0,37 0,55

Empanada carne (P6) 300 16,5 0,66 0,82 1,2

Kippe (P9) 300 42,6 1,7 2,1 3,2

Kippe (P8) 300 10,3 0,41 0,52 0,77

Pan casero (P1) 200 2,3 0,062 0,077 0,12

Bollo con grasa (P3) 200 12,3 0,33 0,41 0,61



209

Tabla 8. Ingesta diaria de SbT por edad y género, en población residente del
Chaco salteño.

Tipo de alimento
gramos/
porción
diaria

mg Se/100g
media

Ingesta diaria

Adultos masc. 
mg/kg pc/día

Adultos fem.
mg/kg pc/día

Menores
mg/kg pc/día 

Agua 2000 0,4 0,11 0,13 0,20

Cebolla (P7) 50 1,0 0,0067 0,0083 0,013

Remolacha (P3) 100 1,0 0,013 0,017 0,025

Remolacha (P7) 50 9,0 0,060 0,075 0,11

Hoja de remolacha (P7) 100 13,3 0,18 0,22 0,33

Papa (P3) 200 2,4 0,065 0,082 0,12

Papa hervida (P1) 200 3,0 0,079 0,10 0,15

Cabrito crudo c/grasa (P1) 200 1,0 0,027 0,033 0,050

Cabrito cocido (P1) 200 1,0 0,027 0,033 0,050

Empanada pollo (P9) 300 1,0 0,040 0,050 0,075

Empanada carne (P6) 300 1,7 0,068 0,085 0,13

Kippe (P9) 300 2,9 0,12 0,14 0,22

Kippe (P8) 300 1,0 0,040 0,050 0,075

Pan casero (P1) 200 1,0 0,027 0,033 0,050

Bollo con grasa (P3) 200 4,9 0,13 0,16 0,25

Tabla 9. Ingesta diaria de ZnT por edad y género en población residente del Chaco
salteño.

Tipo de alimento
gramos/
porción
diaria

mg Zn/100g
media

Ingesta diaria

Adultos masc. 
mg/kg pc/día

Adultos fem.
mg/kg pc/día

Menores
mg/kg pc/día 

Agua 2000 0,5 133 167 250

Cebolla (P7) 50 3,7 25 31 47

Remolacha (P3) 100 2,9 38 48 71

Remolacha (P7) 50 4,8 32 40 60

Hoja de remolacha (P7) 100 5,3 71 88 132

Papa (P3) 200 1,4 36 45 68

Papa hervida (P1) 200 1,4 38 47 71

Cabrito crudo c/grasa (P1) 200 7,4 196 245 368

Cabrito cocido (P1) 200 5,4 145 181 271

Empanada pollo (P9) 300 1,5 59 74 112

Empanada carne (P6) 300 2,6 105 132 198

Kippe (P9) 300 4,8 192 241 361

Kippe (P8) 300 7,8 313 391 586

Pan casero (P1) 200 1,4 37 46 68

Bollo con grasa (P3) 200 3,7 97 122 183



Considerando los valores de ingestas diarias (Tabla 6) de AsT el agua de
bebida es la fuente principal de ingreso de As al organismo y, junto con la
hoja de remolacha, superan el límite tolerable (Tabla 1); la papa hervida tiene
un valor próximo al LT y el pan podría aportar mayor cantidad de As a la ingesta,
pues el tamaño de la porción puede estar subestimado. Los valores de AsT obte-
nidos para alimentos son comparables con los obtenidos en carne de camélidos
(Ponce 2006) y alimentos compuestos de la Puna (Vahter 1995).

En el caso del SeT (Tabla 6) se observa una deficiencia en la ingesta diaria:
sólo algunas carnes rojas y alimentos compuestos que las contienen alcanzan
la IDA (Tabla 2). En todos los casos el contenido de SbT está por debajo del
LT establecido por la USEPA. La magnitud del efecto sobre la toxicidad
del As sería difícil de evaluar, pues para todos los individuos su ingesta
diaria está comprendida en los rangos de exposición normal informados en
19th ATDS (ANZFA Table A1, 2000). Según la Tabla 9 de los alimentos
analizados sólo las carnes rojas y sus alimentos compuestos cubren la IDA
para Zn; los alimentos vegetales y panes analizados son deficitarios en este
elemento. Los altos contenidos de Se y Zn en los kippe (y las diferencias
entre ellos) pueden deberse al trigo burgol utilizado en cada preparación.

Los valores de AsT urinario son comparables a los obtenidos en publica-
ciones previas en habitantes de la Puna y Chaco salteño (Concha 1998).
Hasta el momento no se ha encontrado bibliografía referente a determina-
ción de Se y Sb urinario en muestras procedentes de la zona expuesta a
HACRE que nos ocupa. La Fig. 1 ilustra las distribuciones de frecuencias
absolutas de datos para AsT, SeT y SbT urinario para toda la población estu-
diada (N = 30). En cada caso el número de clases se obtuvo utilizando la
fórmula de Sturges, determinándose la amplitud de las clases como la rela-
ción entre el rango de los datos totales y el número de clases. Sin embargo,
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Tabla 10. Tabla comparativa de medianas (y rangos) de contenidos urinarios hallados
y valores normales, en población residente del Chaco salteño.

Grupo

Analito
Mediana (rango) [mg/g CU]

AsT SeT SbT

Adultos masculinos 77 (17 - 948) 144 (36 - 345) 28 (0,1 - 77)

Adultos femeninos 219 (44 - 2392) 182 (20 - 556) 36 (4,0 - 80)

Niños (< 16 años) 279 (76 - 1179) 214 (48 - 667) 31 (4,0 - 120)

Valor normal
[mg/g CU] 50 25 1

Bibliografía (Amster 2007) (Lauwerys 2001) (Lauwerys 2001)
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Figura 1. Distribución de frecuencias absolutas de contenidos de AsT, SeT y SbT en
orina, referidos a creatinina urinaria (N = 30).



y con el fin de señalar la población con contenidos normales de los analitos
en orina, en todos los casos se tomó el valor normal del analito como límite
superior de la primera clase, y a partir de este valor se delimitaron las clases
superiores sumando sucesivamente la amplitud de las clases (Tabla 10). Las
gráficas de frecuencias muestran distribuciones asimétricas, comparables a
la distribución lognormal obtenida en estudios de asignación de valores pobla-
cionales para AsT urinario (TDH/ASTR 2003). En nuestro caso, la frecuencia
máxima se encuentra desplazada hacia contenidos mucho mayores (262 vs
10 mg AsT/ g-1 CU en TDH/ASTR).

6. CONCLUSIONES

El alto grado de exposición a hidroarsenicismo y la baja ingesta de oligo-
elementos (Se y Zn) generan grupos de riesgo sanitario en la población bajo
estudio. La excreción vía urinaria de cantidades de AsT muy superiores a
los valores normales confirma la exposición; para una mejor asignación de
riesgo correspondería determinar al menos la relación AsI/AsT. Los valores
elevados de SeT y SbT encontrados en orina no pueden atribuirse a la alimen-
tación, por lo que se debería investigar algún otro tipo de fuente. En el caso
del Se, por ejemplo, existen factores ambientales (aportes provenientes de
arcillas aluvionales) o culturales, como el hábito del mascado de hoja de coca,
con valores informados de 0,63 mg Se g-1, que podrían explicar los niveles
excretados.

Por la característica de la población afectada debería incentivarse la apli-
cación de métodos de remediación de bajo costo y mantenimiento que
requieran un mínimo de capacitación y sean adaptables a los asentamientos
dispersos de grupos de familias. 

Además, y en forma simultánea, es deseable la implementación de técnicas
de potabilización de agua a escala urbana que aseguren rendimientos de agua
potable suficientes para cubrir la ingesta diaria.
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FITOEXTRACCIÓN DE CINC POR Ricinus communis
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Resumen: Los suelos y sedimentos de ríos en áreas urbanas, contienen
frecuentemente altas concentraciones de metales pesados. Entre las nume-
rosas técnicas de remediación de suelos los métodos de estabilización
química y de fitorremediación son considerados de menor costo y ambien-
talmente más favorables que la remoción superficial de los suelos o la
extracción de los metales con agentes químicos agresivos. En este trabajo
se evaluó el efecto del agregado de EDTA, ácido cítrico y materia orgánica
soluble lixiviada de compost sobre la capacidad de fitoextracción de Zn por
ricino (Ricinus communis L.) y las formas de Zn en un suelo derivado de
sedimentos dragados del río Reconquista (Provincia de Buenos Aires,
Argentina). El agregado de EDTA y ácido cítrico no afectó la producción de
biomasa de la planta. La concentración de Zn en hojas aumentó el 482 %
con agregado de EDTA, con respecto al agregado de ácido cítrico y materia
orgánica soluble. El agregado de EDTA movilizó Zn del suelo, incremen-
tando su concentración en forma soluble e intercambiable y favoreció el
trasporte del metal desde la raíz a tallos y hojas. La alta eficiencia de fitoex-
tracción del ricino y su adaptación a crecer en ambientes altamente conta-
minados posibilitaría su cultivo para la fitoextracción de Zn asistida con
EDTA en suelos contaminados.

Palabras clave: Ricinus communis, zinc, ligandos orgánicos, fitoextracción 

Phytoextraction of Zinc by «Ricinus communis»

Abstract: In urban areas, soils and river sediments frequently
contain high concentrations of heavy metals. Among the many techno-
logies for soil remediation, chemical stabilization and phytoremediation
can be alternatives of lower cost and more friendly to the environment,
to the superficial removal of soils or to extraction using strong chemical
agents. The aim of this study was the evaluation of the effect of the
addition of EDTA, citric aci, and soluble organic matter lixiviated from
compost, on Zn phytoextraction capacity by castor plant (Ricinus
communis L.), and the forms of Zn in a polluted soil derived from
dredged sediments of the Reconquista river (Buenos Aires province,
Argentina). The EDTA and citric acid addition did not affect the biomass
production. The addition of EDTA led to a 482 % increment of Zn in
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leaves as compared to citric acid and soluble organic matter. The EDTA
addition mobilized Zn from soil, increasing the soluble and exchange-
able forms, and aided metal transport from roots to shoot and leaves.
The high phytoextraction efficiency of castor plant and its adaptation to
growth in highly contaminated environments would make possible its
use for Zn phytoextraction assisted by EDTA. 

Key words: Ricinus communis, zinc, organic ligands, phytoextraction.

INTRODUCCIÓN

La fitoextracción es una biotecnología que elimina contaminantes del suelo
al ser absorbidos y traslocados a las partes cosechables de las plantas (Chaney,
1983). Esta tecnología empleada para la reutilización de suelos y sedimentos
contaminados tiene menor costo de implementación comparada con la remo-
ción de porciones de suelo o la lixiviación química de los contaminantes (Salt
et al., 1995; Raskin et al., 1997). Debido a que el proceso de descontami-
nación suele ser lento, existen dos estrategias para acortar los tiempos de la
fitorremediación. La primera es la utilización de especies vegetales que son
hiperacumuladoras, capaces de acumular más de 100 mg kg-1 de Cd, 1.000
mg Cd kg-1 de Co, Cu, Pb o Ni, o más de 10.000 mg kg-1 de Mn o Zn (Meers
et al., 2005). Sin embargo, en general, estas plantas poseen muy poca
producción de biomasa (Li et al., 2003). La segunda estrategia consiste en
utilizar plantas productoras de gran biomasa y aumentar la eficiencia de remo-
ción del contaminante mediante el agregado de enmiendas al suelo para
incrementar la disponibilidad de los metales y así facilitar la fitoextracción.

Aunque la habilidad de las plantas para absorber metales contaminantes
depende de cada especie vegetal la movilidad del metal del suelo hacia las
raíces constituye la etapa limitante para su absorción (Chaney, 1988) prin-
cipalmente en suelos neutros y alcalinos (Salt et al., 1995; Kayser et al.,
2000). Varios agentes quelantes orgánicos naturales y sintéticos (p. e., ácido
cítrico, EDTA, CDTA, DTPA, EGTA, EDDHA y NTA) pueden desorber
metales de la matriz del suelo por formación de complejos metálicos solu-
bles (Blaylock et al., 1997; Schmidt, 2003; Quartacci et al., 2006), facili-
tando así los procesos de absorción y traslocación de metales por las
plantas (Al Chami et al., 2007). Yang et al. (2005) informaron que la adición
de EDTA y compost modificó la fitoextracción en especies tolerantes al Cu
(E. esplenders), mientras que la adición de materia orgánica compostada no
afectó la disponibilidad de cobre en los suelos y disminuyó levemente la absor-
ción por E. esplenders. Zhen-Guo Shen et al. (2002) encontraron una mayor
acumulación de Pb por Brassica rapa L. subsp. chinensis (L.) con aplica-
ción de EDTA a suelos con respecto a otros agentes quelantes. Sin embargo,
el EDTA posee bajo grado de biodegradabilidad y su uso debe ser controlado
para no producir contaminación del agua subterránea por lixiviación (Wu et
al., 2004) o fitotoxicidad (Schmidt, 2003). Quelantes biodegradables,
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como el ácido cítrico, NTA y EDDS fueron propuestos como alternativas al
empleo de EDTA (Römkens et al., 2002). Turgut et al. (2004) mostraron
que el agregado de ácido cítrico incrementó la absorción de Ni en Indian
Mustard (Brassica juncea); en cambio Meers et al. (2005), usando girasol
(H. annuus), mostraron que la adición de ácido cítrico no incrementó la
absorción de Zn, Cr, Ni ni Pb con respecto al control. Estos trabajos mues-
tran que los efectos de la adición de citrato sobre la absorción de metales
pesados varían significativamente entre las especies vegetales.

El ricino (Ricinus communis L.) es un arbusto que crece en zonas margi-
nales húmedas, subhúmedas y semiáridas. El aceite que se extrae de sus semi-
llas se utiliza para la obtención de biodiesel y numerosos productos industriales.
En la provincia de Buenos Aires (Argentina) crece abundantemente en las
márgenes de ríos altamente contaminados como el río Matanza-Riachuelo
y el Reconquista (Falasca y Ulberich, 2008). En 2001 se han dragado y depo-
sitado sobre tierras sedimentos del fondo del río Reconquista para la profun-
dización de su cauce, como parte de las obras del proyecto de Saneamiento
Ambiental y Control de las Inundaciones de la Cuenca del Río Reconquista.

El objetivo de este estudio fue evaluar los efectos de la incorporación de
dos complejantes orgánicos naturales (ácido cítrico y materia orgánica soluble
extraída de compost) y uno sintético (EDTA) sobre la disponibilidad de Zn en
un suelo derivado de sedimentos dragados del Río Reconquista y su acumu-
lación en ricino.

MATERIALES Y MÉTODOS

El ensayo se realizó sobre un sustrato (0-20 cm de profundidad) derivado
de sedimentos dragados del Río Reconquista (S); sus principales características
se muestran en la Tabla 1. La concentración de Zn del suelo sobrepasó el límite
máximo (600 mg Zn kg-1) permitido para uso agrícola (Ley nacional 24051,
Residuos peligrosos). El pH edáfico levemente alcalino y el elevado contenido
de materia orgánica, no favorecen la solubilización del metal estudiado.

El suelo fue secado al aire y tamizado por malla plástica de 2 mm. Se
colocó en macetas plásticas (10 litros), donde fueron transplantados plan-
tines de R. communis de 20 días, obtenidos a partir semillas correspon-
dientes a la variedad IA Guaraní 2002. El ensayo se llevó a cabo en invernáculo
y las plantas fueron regadas periódicamente con agua destilada (para mantener
la humedad al 80 % de capacidad de campo) y fertilizadas semanalmente
con una solución conteniendo 3,76 g NH4NO3 y 1,76 g KH2PO4 en 4 L de
agua para evitar deficiencias nutricionales. Dos semanas antes de la cosecha
se adicionaron tres tipos de enmiendas: Materia orgánica disuelta (MOD;
16mmol C kg-1 suelo), ácido cítrico (10 mmol kg-1 suelo) y ácido etilen diamin
tetracético (EDTA; 10 mmol kg-1 suelo). Se utilizaron tres repeticiones por
tratamiento y control (suelo sin agregado de enmiendas). La MOD se obtuvo
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de un extracto acuoso de compost, preparado por agitación de 1 kg de
compost en 10 L de agua destilada durante 2 h. La suspensión fue centri-
fugada y el sobrenadante se filtró a través una membrana de 0,45 µm. 

La cosecha de las plantas fue total; en la biomasa se separó en raíces,
tallos y hojas. El material vegetal se secó en estufa a 70 oC durante 48 h y
se determinó el peso seco (PS). La materia seca (MS) de las plantas fue
digerida con HNO3 y HClO4 (5:1 v/v; Miller, 1998).

La distribución de Zn en las principales fases del suelo para cada trata-
miento se determinó mediante el procedimiento de extracción secuencial
de Tessier et al. (1979). Se obtuvieron cinco fracciones  de Zn: 1) Soluble e
intercambiable; 2) nido a carbonato; 3) unido a óxidos amorfos de Fe y Mn;
4) asociada a materia orgánica; y 5) residual. Las concentraciones de Zn en
todos los extractos se midieron por Espectrofotometría de Absorción Atómica
(EAA) con llama aire-acetileno. 

La acumulación de Zn en planta se determinó por el factor de bioacu-
mulación (FBA), según:

FBA = [Zn planta (mg/kg)] / [Zn total en el suelo (mg/kg)]

La habilidad para traslocar Zn desde la raíz a la parte cosechable de la
planta se evaluó mediante el factor de traslocación (FT) calculado como:

FT = [Zn parte aérea (mg/kg)] / [Zn raíz (mg/kg)].

El análisis de los datos de producción de biomasa, concentración de Zn
en el suelo y planta en los distintos tratamientos fueron realizados utilizando
el paquete estadístico Statistix 8.0 y MS Excel. Se aplicó análisis de varianza
a una vía (ANOVA) y las medias fueron comparadas mediante el test de Tukey
(p <0,05).
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Tabla 1. Características del substrato utilizado.

CE: conductividad eléctrica, CIC: capacidad de intercambio catiónico, MO: material orgá-
nica, COT: carbono orgánico total.

pH 7,41 C/N 9

Arcilla (%) 28,0 Ca (mg kg -1) 8577

Limo (%) 48,2 Mg (mg kg -1) 194

Arena (%) 23,8 Fe (g kg-1) 3225

CE (dS m-1) 2,20 Cd (mg kg-1) 3,75

CIC (cmolc kg-1) 11,9 Cu (mg kg-1) 197,5

MO (%) 12,9 Pb (mg kg-1) 158

COT (%) 6,45 Zn (mg kg-1) 966



RESULTADOS

Fraccionamiento de Zn

La distribución del Zn entre las fracciones del suelo se muestra en la Tabla 2.
La proporción de las formas de Zn en el suelo control siguió el orden: ZN

residual > óxidos > carbonatos > materia orgánica > soluble+intercambiable.
La principal fase no residual de retención de Zn fueron los óxidos de Fe y
Mn (27,2 % del Zn total). El alto contenido de óxidos de Fe/Mn y la alta
concentración de Zn en los sedimentos dragados (Rendina et al., 2001) deter-
minarían que el principal mecanismo involucrado en la retención del Zn sea
la adsorción o coprecipitación con óxidos de Fe y Mn. La adición de EDTA
aumentó (222 % con respecto al control) la proporción de Zn en la fracción
soluble e intercambiable a expensas de la fracción carbonatos, óxidos de
Fe/Mn y de materia orgánica. 

Producción de biomasa

El agregado de EDTA produjo clorosis en hojas de ricino a los 5 días poste-
riores al agregado del quelante; sin embargo, probablemente por el corto
tiempo del tratamiento (15 días), no hubo disminución significativa en el PS
de hojas (Tabla 3) con respecto al control. La biomasa de las plantas tratadas
con MOD fue menor (p <0,05) que para el resto de los tratamientos y el
control. 

Acumulación de Zn en ricino

La distribución de Zn en cada parte de las plantas se muestra en la Fig. 1.
La concentración de Zn en las raíces de ricino fue similar entre los trata-

mientos con agregado de enmiendas (409, 351 y 339 mg Zn kg-1 para EDTA,
ácido cítrico y MOD respectivamente. Comparado con el control 270 mg Zn
kg-1) sólo el tratamiento con EDTA aumentó significativamente la concentra-
ción del metal en raíz. La concentración de Zn en hojas después del tratamiento
con EDTA (873 mg Zn kg-1) mostró un aumento del 482 % con respecto al
agregado de ácido cítrico (168 mg Zn kg-1) y MOD (194 mg Zn kg-1), los cuales
no difirieron del control (232 mg Zn kg-1). El Zn en tallo mostró el mismo
comportamiento que en hojas, pero con menor acumulación.

Al comparar la concentración de Zn entre raíz y biomasa aérea total
(Fig. 2) el tratamiento con EDTA produjo mayor concentración del elemento
en parte aérea (61 % del Zn total), mientras que en los tratamientos con ácido
cítrico y MOD no difirieron del control, representando en promedio el 50 %
del Zn total. 
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Los factores de bioacumulación (FBA) y de traslocación (FT) son paráme-
tros importantes al evaluar la absorción de metales por las plantas. El FBA
fue mayor que la unidad sólo cuando se aplicó EDTA (Tabla 4), indicando
que el ricino se comportó como acumulador de Zn; en cambio en el suelo
control y con agregado de ácido cítrico y MOD esta especie (en las condi-
ciones experimentales del estudio) no sería efectiva para la fitoextracción de
Zn. El FT indica la habilidad de las plantas para traslocar metales desde las
raíces a la parte cosechable; el FT en el tratamiento con EDTA aumentó
significativamente con respecto al control indicando que el EDTA favoreció
además la transferencia del Zn desde la raíz a la parte aérea de la planta.
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Tabla 2. Fraccionamiento de Zn en el suelo.

Fracción
Control EDTA Á. cítrico MOD 

Zn (%)

Soluble/intercambiable 4,6 ± 0,5 10,2 ± 0,8 3,3 ± 0,7 3,6 ± 0,8

Carbonatos 11,5 ± 1,2 9,8 ± 1,1 11,1 ± 0,9 11,0 ± 0,5

Óxidos Fe/Mn 27,2 ± 2,6 25,4 ± 1,4 27,1 ± 1,7 26,9 ± 3,0

Materia orgánica 7,3 ± 1,2 5,0 ± 2,2 7,4 ± 0,6 6,8 ± 0,9

Residual 51,3 ± 2,6 52,5 ± 2,1 50,9 ± 3,3 52,1 ± 2,3

Figura 1. Acumulación de Zn en raíz, tallo y hojas de plantas de ricino.

Letras diferentes para cada parte de las plantas indican diferencias significativas entre trata-
mientos (p <0.05).



DISCUSIÓN

El EDTA desorbió Zn del suelo unido a carbonatos, óxidos amorfos de Fe
y Mn y materia orgánica (Tabla 2). Kos et al. (2003) informaron que el agre-
gado de EDTA a un suelo contaminado con Zn incrementó su concentración
en forma soluble e intercambiable y se movilizó principalmente desde la frac-
ción carbonatos. El ácido cítrico y MOD no tuvieron efecto sobre las formas
de Zn edáfico. La disminución del Zn en la fracción materia orgánica
(Tabla 2) sugiere que los complejos formados entre este metal y las sustan-
cias húmicas son menos estables que los formados con el EDTA.

La eficacia de un quelante en la extracción de metales se relaciona con
la constante de estabilidad del complejo metal-quelante (Domen et al., 2008).
El incremento de la concentración de Zn en forma soluble-intercambiable
puede explicarse por la alta constante de estabilidad del complejo Zn-EDTA
(log K =16,5) con respecto a la del complejo Zn-cítrico (log K = 4,5) y proba-
blemente a los formados con la MOD del compost. Por otro lado, la menor
acumulación de Zn con agregado de MOD y ácido cítrico puede también
deberse a una rápida degradación de estas enmiendas, producida por los
microorganismos del suelo, lo cual diminuiría su efectividad como ligandos.
Römkens et al. (2002) mostraron que el ácido cítrico es fácilmente biode-
gradado en suspensiones de suelo, teniendo un tiempo de vida media de
pocos días. Contrariamente, el EDTA es mucho más persistente en el suelo
debido a que, no sólo es menos degradado biológicamente, sino que los
complejos metal-EDTA de alta estabilidad tendrían que disociarse antes de
ser utilizados por las bacterias (Satroutdinov et al., 2000).
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Figura 2. Acumulación de Zn en parte aérea y raíz de plantas de ricino.

Letras diferentes entre parte aérea y raíz indican diferencias significativas entre tratamientos
(p <0.05).



Diversos autores han mostrado que la adición de MOD favorece la movi-
lización de metales en el suelo. Antoniadis y Alloway (2002) encontraron
que la adición C orgánico disuelto (COD) incrementó la disponibilidad de
metales para las plantas particularmente en suelos arenosos; sin embargo, en
suelos de texturas más finas (como las de nuestro estudio; Tabla 1) la MOD
agregada puede haberse fijado sobre superficies de sorción, lo cual podría
impedir la formación de complejos metálicos solubles. Hay otros factores que
podrían inhibir la formación de complejos solubles de Zn con la MOD; así el
elevado contenido de Ca del suelo (Tabla 1) podría producir por efecto másico
la saturación de los sitios de unión con iones Ca2+ (Walker et al., 2003).

El consumo de ácidos orgánicos por microorganismos reduce su efecti-
vidad para complejar metales, resultando en una baja efectividad para la fito-
extracción. Meers et al. (2004) informaron una rápida mineralización de
ácidos orgánicos naturales a dosis bajas, mientras que, a dosis altas pueden
ser tóxicos para las plantas (Turgut et al., 2004). La baja producción de
biomasa obtenida con agregado de MOD con respecto al control no es clara,
aunque no se relacionaría con la concentración de Zn, ya que no se obser-
varon diferencias significativas en el contenido de Zn en planta entre el trata-
miento con MOD y el control.

La fitotoxicidad observada en el tratamiento con EDTA puede deberse a
la elevada concentración de Zn en las hojas (Fig. 1) o por efecto del quelante
en sí mismo. Vassil et al. (1998) atribuyeron efectos fitotóxicos al EDTA libre
en hojas de mostaza de India (Brassica juncea); el EDTA no coordinado
podría complejarse con elementos esenciales como Fe, Cu y Zn y causar la
muerte celular de las hojas. Aunque el agregado de EDTA produjo necrosis
en hojas, durante el tiempo que duró el tratamiento (15 días) no disminuyó
significativamente la producción de biomasa aérea. Varios trabajos han infor-
mado reducción en la producción de materia seca por agregado de quelantes.
Quartacci et al. (2006) encontraron que la adición de NTA (ácido nitrilo
acético a dosis de 10 mmol kg-1) redujo el 33 % del peso seco de los tallos
de B. juncea;  en cambio la adición de ácido cítrico no afectó la producción
de biomasa, ni la concentración de Zn en tallos.

La Tabla 4 muestra que para el suelo sin enmiendas y con agregado de
ácido cítrico y MOD los FBA son bajos (<1), lo cual es consistente con la
baja concentración del Zn en las formas más disponibles del suelo (soluble e
intercambiable; Tabla 2). En cambio la movilización del Zn en el suelo produ-
cida por adición de EDTA determinaría el incremento en el FBA (1,9). 

La eficiencia de fitoextracción depende de la cantidad del metal acumu-
lado en las partes cosechables de la plantas. El proceso de fitoextracción asis-
tida por agentes quelantes descrito por Ensley et al. (1999) plantea una
primera etapa en la cual los metales se acumulan en las raíces y una segunda
en la cual, por aplicación del agente quelante, se favorece la transferencia
hacia los tallos debido a un cambio en el metabolismo que regula el trasporte
del metal. Según Ensley et al. (1999) los agentes quelantes aumentan la solu-
bilidad de los metales en el suelo y la transferencia desde la raíz al tallo.
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Sin embargo los resultados de Lombi et al. (2001) indicaron que la adición
de EDTA aumentó la movilidad de Zn en el suelo y su acumulación en raíces
de maíz, pero no incrementó la transferencia del metal a tallos. Nuestros resul-
tados mostraron que el EDTA favoreció el trasporte del Zn desde las raíces a
la parte aérea, significando una la traslocación en el xilema y almacenaje en
las vacuolas de las hojas (Yang et al., 1997). El elevado FT (3,0) obtenido
con EDTA es comparable a los obtenidos por do Nascimento et al. (2006)
en la planta hiperacumuladora mostaza de India (B. juncea) en un suelo multi-
contaminado tratado con EDTA (10 mmol kg-1; FT= 2,73). En cambio, en
las condiciones de este estudio el agregado de ácido cítrico y MOD no
modificaron la capacidad de fitoextracción de Zn por ricino. 
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Tabla 3. Peso seco (g) de los distintos componentes de la biomasa para cada
tratamiento.

Letras distintas en una misma fila indican diferencias significativas entre tratamientos (p <0,05).

Partes Control EDTA Á. cítrico MOD

Raíz 10,23 a 5,80 a 9,63 a 3,87 b

Tallo 7,60 a 6,33 a 9,30 a 4,03 b

Hojas 19,20 a 10,43 a 18,70 a 5,63 b

Tabla 4. Factores de bioacumulación (FBA) y de traslocación (FT).

Letras distintas en una misma columna indican diferencias significativas entre tratamientos (p
<0,05).

Tratamiento FBA
(Zn-planta/Zn-suelo)

FT
(Zn-aérea/Zn-raíz)

EDTA 1,9 a 3,0 a

Á. cítrico 0,7 b 1,2 b

MOD 0,7 b 1,4 b

Control 0,7 b 1,9 b



CONCLUSIONES

La concentración de Zn en forma soluble e intercambiable del suelo tratado
con EDTA fue mayor que para los tratados con ácido cítrico y materia orgá-
nica soluble. En las condiciones experimentales del estudio la adición de ácido
cítrico y materia orgánica soluble al suelo no modificaron la eficiencia de fito-
extracción por ricino. El agregado de EDTA solubilizó Zn del suelo, aumentó
su acumulación en planta y favoreció el trasporte del metal desde la raíz a
tallos y hojas, sin disminución de la biomasa producida. La tolerancia del
ricino a crecer en ambientes contaminados, su rápido crecimiento y la elevada
producción de biomasa cosechable posibilitan su uso para la fitoextracción
del metal asistida por EDTA en suelos contaminados. Sin embargo, debe-
rían llevarse a cabo estudios de lixiviación en el suelo tras de la aplicación del
quelante con el fin de evitar riesgos de movilización de contaminantes hacia
las aguas subterráneas.
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DINÁMICA DE CINC Y COBRE EN UN SUELO AFECTADO POR
CORRALES DE ENGORDE (feedlot)
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Resumen: La ganadería intensiva es un sistema de producción con un
alto impacto sobre el ambiente. No se han evaluados aún los cambios en las
propiedades de los suelos (que afectan el comportamiento y la biodisponibi-
lidad de los metales pesados) en sistemas de ganadería intensiva. El objetivo
fue estudiar la acumulación y distribución de cinc y cobre en el perfil de
un suelo (clasificado como Hapludol éntico) afectado por corrales de
engorde y su relación con la variación de pH y carbono orgánico del
sistema. Las variables analizadas fueron: pH, C orgánico, Zn y Cu, determi-
nadas por métodos normalizados. Para las cuatro variables medidas se esta-
blecieron cambios significativos con respeto al suelo testigo. El
enriquecimiento de Zn en el suelo alcanzó el horizonte AC2 y el de Cu llegó
al horizonte AC1. Las variaciones de las concentraciones de Zn y Cu presen-
taron una relación lineal ajustada en más del 80 % con el pH y a más del
90 % con el C orgánico. El Cu mostró menor movilidad en el sistema,
presentando menor variación en profundidad con respecto a la variación de
Zn. Las concentraciones máximas encontradas en el sistema edáfico bajo
los corrales se encuentran por debajo de los niveles guías que establece la
legislación nacional argentina.

Palabras clave: Feedlot, metales, contaminación, suelo, ganadería esta-
bulada.

Dynamic of zinc and copper in soil affected by feedlot

Abstract: The cattle feedlot is a production system with a high impact
on the environment. Posible changes in soil properties, provoked by
intensive systems of beef cattle that affect the behavior and bioavailabi-
lity of heavy metals, have not been yet evaluated. The aim was to study
the accumulation and distribution of Zn and Cu originated by a feedlot
in a soil classified as Entic Hapludult, and their relationships with the
change in soil pH and organic C. The variables analyzed were: pH,
organic C (SOC), Zn and Cu along the soil profile, affected by the activity
of fattening. These characteristics of the soils were determined by stan-
dard methods. For the four variables measured significant changes were
obrserved in relation to the control soil. The enrichment of Zn in the soil
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reached the horizon AC2 and Cu this of the horizon AC1. Variations in
the concentrations of Zn and Cu showed a linear relationship, adjusted
to more than 80 % for soil pH and with over 90 % for SOC. Cu showed
less mobility in the system, introducing minor variations in depth in rela-
tion to Zn. Maximum concentrations found in the soil under feedlot are
below the levels stated by the Argentinian law.

Key words: feedlot, metals, Cu, Zn, soil.

INTRODUCCIÓN

La ganadería intensiva (también llamada de engorde en corral, estabulada
o feedlot) es un sistema de producción con alto impacto sobre el ambiente.
Los efectos generados se relacionan, en primer lugar, con cambios en el
uso del suelo y sus consecuencias más inmediatas a nivel de predio: Elimi-
nación del tapiz vegetal, desprotección y, consecuente, erosión del suelo,
pérdidas de biodiversidad vegetal y animal, pérdidas de hábitats. En segundo
lugar, existen externalidades que se generan a escalas de paisaje o región,
debidas principalmente a la emisión de metabolitos contaminantes como son
cantidades excesivas de No-3, P, K, NH+

4, sales y metales pesados. Estos conta-
minantes que se introducen a nivel predio tienen la capacidad de fluir y difun-
dirse a través de aguas superficiales y subterráneas, generando problemas
de toxicidad y eutroficación en corrientes de agua, lagos, lagunas, etc. (Viglizzo,
1997; García e Iorio, 2003, 2005). Los efluentes que resultan de esta acti-
vidad contienen elevada carga de sales, nutrientes, patógenos y otras sustan-
cias que generan elevados valores de DBO (Demanda Bioquímica de Oxígeno)
y de DQO (Demanda Química de Oxígeno; Sweeten, 1989, 2000; García
et al., 2001, 2007). Por consiguiente, estos sistemas de producción son
considerados por la USEPA (1999) potenciales fuentes de contaminación de
cursos de agua superficiales y sub-superficiales. 

Según estudios realizados por ASAE (2003) la cantidad de estiércol que
un bovino de 453 kg elimina son unos 26,3 kg por día, de los cuales 3,85
kg d-1 serían sólidos. El estiércol de un corral de engorde se compone prin-
cipalmente (expresados en base a peso seco) por N (3,1 – 4,8 %), P (0,7 –
1,4 %), K (1,7 – 3,1 %), y por trazas de metales pesados, que se incorporan
al animal a través del núcleo alimenticio (ASAE, 2003; Eghball y Power,
1994). Con respecto al Zn se hallaron valores entre 0,008 y 0,018 %, y de
Cu entre 0,002 y 0,005 % expresados en base al peso seco (ASAE, 2003).

Los residuos del ganado estabulado que se acumulan sobre la superficie
del suelo del corral (y se compactan por efecto del pisoteo animal), pueden
aportar contaminantes al sistema edáfico. Dichos contaminantes pueden ser
neutralizados, complejados, precipitados, volatilizados, bioasimilados, degra-
dados, adsorbidos y/o transportados por disolución o erosión (Calvo de Anta,
1997), según la capacidad que tenga el suelo para interactuar con ellos. 
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Los metales pesados presentes en el estiércol pueden representar una
amenaza para la calidad del agua superficial y subsuperficial. La absorción
de estos metales por el sistema digestivo de los rumiantes es del 20 % apro-
ximadamente, formando el 80 % restante parte de los desechos excretados
(NRC, 1980). El interés ambiental que presenta esta temática es debido a
su potencialidad tóxica para los diversos organismos y seres humanos. Los
metales se diferencian de los compuestos orgánicos en que no se eliminan
completamente, acumulándose en los sistemas y pudiendo causar intoxica-
ciones en los animales cuando exceden su dosis letal (White, 1982).  

El suelo es un sistema dinámico y, como tal, está sujeto a fluctuaciones
de corto y largo plazo. A corto plazo se manifiestan cambios en el contenido
de humedad, en los valores de pH, en las condiciones rédox, entre otros; a
largo plazo es posible observar fluctuaciones en las propiedades físicas y
químicas, en respuesta a cambios en los patrones de uso y a las condiciones
ambientales. Los cambios en las propiedades edáficas que afectan el compor-
tamiento y la biodisponibilidad de los metales pesados no han sido suficien-
temente evaluados aún en sistemas de ganadería intensiva. Se hace necesario
entonces, incidir en el estudio de la dinámica de Zn y Cu en estos sistemas
de producción, intensivas, con el fin de establecer pautas de manejo que
minimicen el impacto negativo de esta actividad en el ambiente. Por tal motivo,
el objetivo propuesto para este trabajo fue estudiar la acumulación y distribu-
ción de Zn y de Cu, en un suelo afectado por corrales de engorde y su relación
con la variación del pH y del porcentaje de carbono orgánico edáfico (COS).

MATERIALES Y MÉTODOS

Área de estudio

La investigación se centró en los corrales de engorde del establecimiento
agrícola ganadero “La Invernada”, localizado en el meridiano 61º 07´ de
longitud Oeste y el paralelo 34º 33´ de latitud Sur del partido de Junín (Argen-
tina). Pertenece a la región del Noroeste de la provincia de Buenos Aires,
conocida como Pampa Interior o Arenosa y, dentro de ella, a la subunidad
Pampa Plana o central (Ghersa y León et al., 1999; Fig. 1).

La Pampa Interior Plana se caracteriza por un relieve ligeramente ondulado,
con predominio de un paisaje rítmico de convexidades (lomas arenosas estabi-
lizadas) y cubetas, constituidas por sedimentos sueltos de textura livianas (areno
francos a franco arenosos) de origen eólico (Postplatense).

El clima dominante es templado subhúmedo, con temperatura media anual
(promedio últimos 30 años) de 16,9 oC. La precipitación media anual está
representada por 1012 mm a-1 y la evapotranspiración potencial (estable-
cida por el método de Penma-Monteith) es de 989 mm a-1, establecidas como
el valor medio anual de los últimos 30 años (Fig. 2; SMN, 2008). 
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Figura 1. Localización del establecimiento de producción (área de estudio).

Figura 2. Precipitaciones (PP), evapotranspiración potencial (EP) y superávit (EXC);
medias mensuales (periodo 1960/2007).
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En cuanto al ascenso freatimétrico los datos históricos registrados por el
SMN (2008) establecen que la variación del nivel freático oscila entre los
-4,0 y -1,5 m de profundidad, medido desde la superficie del suelo (Fig. 3),
exceptuando las grandes inundaciones, registradas en los años 1993 y 2001
(com. pers. L. Spescha, Cátedra de Climatología y Fenología Agrícolas de
la FAUBA), donde la capa freática pudo haber ascendido hasta casi la super-
ficie de los suelos en determinadas áreas de la región.

Es importante destacar que durante los años de actividad de este estable-
cimiento los corrales ubicados en las zonas alta y media del paisaje no fueron
afectados por las grandes inundaciones registradas en los últimos 15 años,
y se consideró como el máximo ascenso freático la profundidad de -1,5 m,
medido desde la superficie edáfica.

Los suelos de la Pampa Interior son Molisoles, desarrollados a partir de
depósitos eólicos de materiales arenosos recientes de espesor variable, bajo
regímenes de humedad normalmente údico (Moscatelli et al., 1980). En sitios
con relieve ondulado y espesor del manto arenoso profundo (Pampa Inte-
rior Plana) se han desarrollado suelos con las siguientes características: Textura
franco arenosa, reacción ácida a neutra, bien drenados, con contenidos mode-
rados a bajos de materia orgánica edáfica (MOS) y con baja retención de
humedad (Díaz Zorita y Grosso, 2000; Taboada y Damiano, 2000). Los
suelos han sido clasificados como Hapludoles típicos, Hapludoles énticos
y Haplustoles típicos (INTA, 1980). 
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Figura 3. Evolución de la capa freática, período (1998-2004; en vertical profun-
didad (m) y en horizontal tiempo).



Descripción del establecimiento y del sistema de producción

El establecimiento donde se llevó a cabo la investigación lleva 15 años
de producción constante e ininterrumpida. Presenta 18 corrales de engorde,
la mayoría de ellos situados en las posiciones topográficas más altas, presen-
tando una superficie que varía entre 6000 y 8000 m2. El paisaje generado
por los corrales se haya interrumpido por calles y caminos a través de los
cuales se realiza el movimiento de animales e insumos. La carga histórica
del establecimiento por corral es de 40 m2 cabeza-1, con una producción
media anual de 6000 cabezas. El tipo de servicio que brinda este estable-
cimiento es producción propia (cría) y servicio de hotelería para finalizar el
engorde. Los animales entran con un peso promedio de 150 kg y salen con
250 kg las vaquillonas y 350 kg los novillos. El tiempo de residencia en los
corrales varia entre 110 y 160 días. Los tipos de animales que se crían o
engordan son en su mayoría Aberdeen Angus (negro y colorado) y Criollo
Argentino.

En este establecimiento el agua de lluvia moja y escurre atravesando los
corrales (según la topografía natural del sistema) hacia las zonas de mínima
energía potencial (pendiente aproximada 1 %), acumulándose en alguna
cubeta de deflación próxima. Asimismo no se realizaron a lo largo de los 15
años tareas de limpieza de los corrales. No hay recolección de residuos y,
por consiguiente, tampoco hay un destino final para los mismos. Los resi-
duos orgánicos se acumulan año tras año sobre el suelo de los corrales de
engorde, interactuando con él. Por consiguiente, dentro de los corrales el
impacto sobre el suelo subyacente estuvo dado fundamentalmente por la
interacción del ganado con ese ambiente.

Diseño de muestreo

Para caracterizar el suelo representativo del área donde se hallan los
corrales (es importante destacar que no está caracterizado en el mapa de
suelo correspondiente a esta región) se trabajó en tres unidades experimen-
tales seleccionadas, es decir, en lotes testigo; estableciéndose como número
de muestras o réplicas, el número de lotes (3). En cada lote se realizó una
calicata que permitió analizar morfológicamente el perfil y extraer muestras
edáficas a partir de las cuales se efectuaron las determinaciones analíticas.
Para cada horizonte se extrajo una muestra compuesta conformada por la
combinación de 10 submuestras simples. Asimismo, se extrajeron muestras
sin perturbar con el fin de medir densidad aparente (Da).

Siguiendo el mismo procedimiento se realizó una calicata en cada lote
de corral para analizar morfológicamente el perfil en los corrales de engorde.
De cada estrato u horizonte se extrajo una muestra sin perturbar donde
también se midió la densidad aparente (Da).
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Para el análisis de la acumulación y distribución de Zn y Cu en las tres
unidades experimental de cada área de estudio (lote testigo o lote corral), y
para cada profundidad, se recolectaron 10 submuestras compuestas. Las
submuestras fueron recogidas (en áreas de 250 m2 cada una) aleatoria-
mente en una grilla que abarcó casi la totalidad del corral (se dejaron de
lado las áreas circundantes a los comederos y bebederos). 

Las submuestras compuestas consistieron en una combinación de submues-
tras simples de material perturbado, realizada mediante la técnica de cuarteo.
Cada submuestra simple fue extraída con un barreno hidráulico de acero
inoxidable, de 2,5 cm diámetro, que luego fueron seccionadas de acuerdo a
los horizontes o estratos presentes. Todas las muestras se acondicionaron
en bolsas plásticas, selladas herméticamente y mantenidas a 4 oC. 

En el laboratorio, después de establecer los valores de humedad gravi-
métrica de las distintas muestras compuestas, se secaron al aire, se tamizaron
utilizando una malla de 2 mm de diámetro y, finalmente, se conservaron en
bolsas plásticas para posteriores análisis. 

Técnicas de análisis empleados

Para realizar la descripción morfológica del suelo en las dos áreas de
estudio (lote testigo y lote corral) se caracterizó la estratificación del perfil a
partir de las siguientes variables: Espesor del horizonte, clase de límites, color,
determinación de textura y estructura (forma, tamaño y coherencia de los
agregados), determinadas en campo. 

La caracterización y clasificación del suelo nativo fueron realizadas basán-
dose en los procedimientos recomendados por USDA (2006). Para ello, en
las muestras perturbadas, se realizaron los análisis necesarios, aplicando los
métodos químicos estandarizados.

A continuación se describen los métodos de análisis empleados en la deter-
minación cuantitativa de las variables estudiadas en este trabajo: 

– Densidad aparente
Método de cilindro de volumen conocido (Dewis y Freitas, 1970). Después

de recoger las muestras con cilindros de acero se establece la relación entre
la cantidad de masa seca por unidad de volumen de la muestra en su estado
natural sin alterar (volumen del cilindro), obteniendo así la densidad aparente
(Da, en Mg m-3).

– pH edáfico en agua
Método potenciométrico (Dewis y Freitas, 1970). Se trabajó con un

pHmetro; se pesaron 10 g de suelo y se añadió 25 mL de agua destilada.
Se agitó 15 min y se dejó reposar 10 min. Se agitó la suspensión inmedia-
tamente antes de entrar en contacto con electrodos (pero no durante la
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medida) se introducen los electrodos en el líquido sobrenadante, evitando la
formación de burbujas y se mide el pH.

– Carbono orgánico edáfico (COS)
Método de pérdida por ignición (LOI; TMECC 05.07-A). Después de

someter a secado la muestra a peso constante (105 oC durante 24 h) la
MOS se sometió a una combustión a 500-550 oC, provocando la forma-
ción de CO2 y cenizas. El LOI se calcula entonces mediante las siguientes
ecuaciones:

(PM105 - PM550)
L0I550 =  –––––––––––––––––––––––––– X 100

PM105

donde: LOI550 representa el LOI a 550 oC (como porcentaje), PM105 repre-
senta el peso seco de la muestra antes de la combustión y el PM550 el peso
seco de la muestra después de la combustión a 550 oC (ambos en g).

La pérdida de peso debe ser, proporcional a la cantidad de COS presente
en la muestra. El contenido de MOS (obtenido mediante el LOI) y el conte-
nido en MOS (obtenido mediante técnicas químicas), se relacionan a partir
de un factor de conversión igual a 0,4. Este factor surge de considerar a la
expresión química que define la MOS como (CH2O)n, siendo su peso
molecular de 30. El COS indica únicamente la cantidad de C, siendo su peso
molecular de 12. Por lo tanto, el factor de conversión más probable entre
el COS y el LOI se obtiene mediante el cociente Cn/(CH2O)n; este factor
de conversión es 12/30 = 0,4.

– Determinación del contenido total de Zn y Cu 
Por mineralización húmeda y espectrometría de emisión atómica. Se

incorpora 1 g de suelo seco al aire en una cápsula de teflón; se realiza una
pre-digestión con 5 mL de ácido nítrico y, seguidamente, una digestión ácida:
(2 mL HClO4 y 10 mL HF) y, posteriormente, el residuo se disuelve en HCl.
Se trasvasa a un matraz de 50 mL y se cuantifica por espectrometría de
emisión atómica con plasma de acoplamiento inductivo (ICP-AES). Los valores
se expresan como µg Zn g-1 y µg Cu g-1.

Análisis estadísticas de datos

Para establecer el efecto tratamiento (suelo impactado por la actividad
feedlot y suelo no impactado) la estructura de los datos respondió a un diseño
de efectos aleatorios, jerárquico o anidado, con los niveles del factor B
anidado bajo los niveles del factor A, siendo el factor B las unidades de mues-
treo dentro de cada lote o unidad experimental y el factor A el lote (testigo
o corral). Para su análisis se aplicó el modelo de ANOVA anidado, bajo los
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supuestos de normalidad y homogeneidad de varianza. Se compararon las
medias de los diferentes tratamientos (testigo y corral), por cada horizonte,
con la prueba de t de Student. 

Para predecir comportamientos se realizaron relaciones funcionales entre
no se pueden tratar variables; no se pueden tratar estadísticamente porque
los datos de las variables medidas no son independientes, ya que pertenecen
a los diferentes horizontes del perfil edáfico. 

Los análisis estadísticos se realizaron con el programa GENSTAT 7.1
(Payne, 2003).

RESULTADOS

Caracterización del suelo nativo (testigo)

En las Tablas 1 y 2 se señalan los rasgos distintivos y las propiedades
que identifican a al suelo nativo (testigo). Según los datos establecidos este
suelo se caracterizó por tener un perfil poco diferenciado (AC); presentó un
epipedón mólico sobre el material no consolidado (limo y arena); el hori-
zonte mólico mostró tener un 2 % de MOS, con una relación C/N que indicó
un importante grado de humificación para suelos templados húmedos
(<17) y una elevada saturación de bases. El horizonte mólico pasa gradual-
mente, mediante un horizonte transicional (AC) al sustrato más arenoso
(C), que se estableció por debajo de los -70 cm de profundidad.

Tabla 1. Descripción morfológica del perfil del suelo nativo (testigo).
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Horizontes Descripción morfológica

A
0-25 cm, pardo muy oscuro (10YR2/2) en húmedo y pardo oscuro en seco
(10YR3/3), franco arenoso, bloques subangulares medios, límite claro,
suave. 

AC1
25-50 cm, pardo grisáceo muy oscuro  (10YR3/2) en húmedo y pardo oscuro
a pardo amarillento oscuro (10YR3,5/4) en seco, franco arenoso, bloques
subangulares medios muy débiles, límite difuso.

AC2
50-70 cm, pardo oscuro (10YR4/3) en húmedo y pardo amarillento oscuro
(10YR4/4) en seco, franco arenoso, estructura en bloques subangulares medios
débiles, límite claro, suave.

C
70a +120, pardo amarillento oscuro (10YR4/4) en húmedo y pardo amari-
llento (10YR 5/4) en seco, areno franco, estructura en bloques subangulares
medios, débiles y masivos, que rompe a grano simple, suelto.



Si bien la tendencia a adsorber cationes fue baja, el complejo de cambio
se mantuvo saturado y, por consiguiente, el pH edáfico osciló entre valores
cercanos a la neutralidad. Se observó un predominio de cationes divalentes,
fundamentalmente C2+, con ausencia de CaCO3. Es posible inferir que el
Ca proviene de la movilización biológica de los residuos orgánicos, ya que
es un suelo desprovisto de caliza y la hidrólisis de los feldespatos podría ser
despreciable por ser minerales poco intemperizables (Buol et al., 1986).

De acuerdo con los valores de conductividad eléctrica (CE) registrados en
el perfil estudiado no se observó acumulación de sales solubles en la solución
del suelo (muy inferiores a 4,0 dS m-1). Tampoco se observaron altas concen-
traciones de nutrientes, respondiendo a una intensa mineralización (caracte-
rística de climas templado-húmedos) y pérdidas de biodelementos favorecida
permeabilidad del suelo; esta última propiedad se vio reflejada en los bajos
valores de Da encontrados en todo el perfil, pues fueron semejantes al valor
medio representativo para los suelos de la región, 1,2 Mg m-3 (INTA, 1980). 

Tabla 2. Datos analíticos del perfil típico del suelo nativo (testigo).

x = Media para n = 3. Los desvíos estándar oscilaron entre el 5 y 16 % para las diferentes
variables. nd = no detectado. Fr.: franco; Ar.: arenoso.
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HORIZONTES A AC1 AC2 C

Profundidad (cm) 0 - 25 +25 - 50 +50 - 70 +70 - 120

PROPIEDADES

Materia Orgánica, %
C. orgánico, %
N total, %
Relación C/N
P total, mg g-1

1,97
1,16
0,11
10,5
387

0,83
0,49
0,05
9,6
362

0,63
0,37
0,04
9,3
320

0,32
0,19
0,02
9,5
273

Arcilla (< 2 mm), %
Limo (2 a 50 mm), %
Arena (50 a 250mm), %
Clasificación textural

9,0
25,5
65,5
Fr-Ar

9,0
23,0
68,0
Fr-Ar

9,0
18,5
72,5
Fr-Ar

7,0
15,5
77,5
Ar-Fr

CaCO3
Da, g. cm-3

Humedad grav., %
pH en agua 1:2,5
CE, dS. m-1

nd
1,18
9,2
6,5
0,30

nd
1,38
11,2
6,7
0,25

nd
1,38
11,1
7,0
0,31

nd
1,39
10,4
7,1
0,42

Ca2+ int., cmolq kg-1

Mg2+ int., cmolq kg-1

Na+ int., cmolq kg-1

K+ int., cmolq kg-1

8,4
2,9
0,8
2,4

5,9
3,6
0,6
1,7

5,3
4,0
1,0
1,7

4,9
4,2
1,1
1,7

CIC, Cmolq kg-1

Bases, Cmolq kg-1

Sat. de bases, % 
Sat. sólica, %

16,8
14,6
88,9
5,2

13,4
11,7
90,1
4,9

12,5
12,1
98,0
8,1

12,2
11,9
98,4
9,4



Caracterización física del suelo afectado por los corrales de engorde

A partir de las observaciones realizadas en campo fue posible establecer la
descripción morfológica del suelo afectado por los corrales de engorde. La Fig.
4 constituye la representación gráfica del perfil observado, donde se observó
la formación de una capa de estiércol (de color negro en húmedo; 10YR21)
ubicada sobre el suelo. El espesor de la misma varió entre 18 y 22 cm y, fue
resultado de la presencia ininterrumpida, durante 15 años, de ganado vacuno
en corrales de engorde (incluye la adición de heces y orina), y la acción mecá-
nica realizada por el peso y las pezuñas del animal. 

Al separar la capa de estiércol quedó al descubierto una superficie lisa, muy
fina, de sólo 2 mm de espesor, de color oscuro, expuesta sobre la superficie
del suelo, en forma masiva. La misma constituye una lámina o interfase
estiércol-suelo, debajo de la cual fue posible evidenciar el suelo nativo.

La Fig. 5 permite describir y comparar la Da edáfica en cada área de
estudio (testigo y corral). En los corrales de engorde fue posible observar
para los diferentes horizontes edáficos, subyacentes a la capa orgánica,
valores medios y desviaciones de la Da semejantes; es decir, que la Da se
mantuvo prácticamente constante con la profundidad, con un valor medio
de 1,39 g cm-3. 

Figura 4. Diagrama de estratificación física del suelo afectado por los corrales de
engorde. Las profundidades de las diferentes subcapas constituyen valores
medios (n = 3).
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En tanto que en el suelo testigo, el valor medio de la Da en el horizonte
A mantuvo una diferencia significativa (p <0,05) con respecto al resto del
perfil, y una diferencia con respecto al horizonte A del suelo en los corrales
de engorde, siendo más pronunciada en los primeros -5 cm. 

En el suelo testigo la diferencia establecida entre el horizonte A y el
resto del perfil (Fig. 5) estuvo relacionada con el mayor contenido de MOS
registrado en el horizonte A. El COS favorece la actividad biológica y,
como consecuencia, el desarrollo de la porosidad del suelo, reduciendo la
Da e incrementando la estabilidad de los agregados (Osterheld y León,
1993).

En los corrales de engorde la Da del horizonte A alcanzó un valor seme-
jante a los establecidos en los horizontes más profundos. Debajo de la capa
orgánica las limitadas condiciones de aireación alterarían la actividad bioló-
gica y, por consiguiente, la formación de agregados.

Variación de pH y COS en el perfil edáfico

La Fig. 6 representa la variación del porcentaje de COS en el perfil
edáfico testigo y del suelo afectado por los corrales de engorde. En términos
generales se observa que el porcentaje de COS disminuyó gradualmente
con el aumento de la profundidad, en ambos sistemas.
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Figura 5. Diagrama de caja de densidad aparente correspondientes al suelo testigo
y al suelo subyacente a la capa orgánica en corrales de engorde (n =3).



Es posible diferenciar tres estratos bien definidos. En el primero de ellos
se estableció el mayor porcentaje de COS y conforma la capa de residuos
orgánicos dispuestos sobre la superficie del suelo nativo; el valor medio
de COS de esta capa resultó ser de 4,9 %. El segundo estrato estuvo
formado por los horizontes A (a los -5 y -25 cm de profundidad) y AC1,
donde los porcentajes de COS fueron respectivamente superior en 1,7,
1,8 y 1,1 veces con respecto al testigo; y el tercer estrato lo conformaron
los horizontes AC2 y C, que no difirieron significativamente (p <0,05)
con el testigo. Estos resultados manifestaron que la actividad intensiva de
engorde en corral produjo un aumento del COS en el horizonte subyacente
a la capa de estiércol compactado, que alcanzó los -70 cm de profun-
didad (horizontes A y AC1).

En la Fig. 7 se observa la variación de pH en el perfil edáfico en las
dos áreas de estudio (testigo y corral). En el suelo nativo se presentó un
aumento en profundidad de 6,5 a 7,0 desde la superficie hasta los
-50 cm y luego se mantuvo prácticamente constante hasta la profundidad
analizada.

A diferencia del testigo el suelo afectado por los corrales presentó una
disminución estratificada de pH en función de la profundidad. En el estrato
superior el pH máximo fue de 8,6, y disminuyó linealmente hasta los 25
cm (capa orgánica y primeros -5 cm del suelo subyacente); en el siguiente
el pH se mantuvo constante frente a una gran variación de profundidad
hasta los -70 cm. A mayor profundidad esta variable disminuyó alcanzando
un valor que no difirió significativamente (p >0,05) con el testigo (pH =7,0),
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Figura 6. Varlor medio de los porcentajes de COS encontrados a diferentes profun-
didades del suelo afectado por los corrales de engorde y del suelo testigo;
se indican los desvíos estándar.



constituyendo el tercer estrato. Al igual que lo sucedido con el porcentaje
de COS, la actividad de engorde intensivo en corral afectó los valores de
pH hasta los -70 cm de profundidad (horizontes A y AC1).

Acumulación y distribución de Zn y Cu en el perfil edáfico

La Fig. 8 indica la variación de Zn total a través del perfil edáfico en las
dos áreas de estudio (testigo y corral). La distribución de Zn total en profun-
didad en el suelo afectado por los corrales presentó un comportamiento
similar al observado para COS y pH, diferenciándose tres estratos. La máxima
concentración se encontró en la capa orgánica superficial. El segundo estrato,
que corresponde a los horizontes A, AC1 y AC2, presentó variaciones de la
concentración de Zn con la profundidad bastantes más pronunciadas que
en la capa orgánica superficial. Los datos obtenidos indicaron diferencias
significativas (p <0,05) en la concentración de este metal con respecto al
suelo testigo hasta los -90 cm de profundidad, quedando excluido el hori-
zonte C, que constituyó el tercer estrato.

Para establecer el de Zn acumulado en el horizonte subyacente a la capa
orgánica se realizó un cálculo teniendo en cuenta la masa volumétrica de
suelo presente en cada horizonte (sólo se consideraron aquellos horizontes
donde la concentración de Zn manifestó diferencias significativas con el
testigo); posteriormente se calculó la masa real existente por m3 de suelo.
Para cada estrato se tuvo en cuenta las siguientes variables: Profundidad,
Da y variación de la concentración de Zn (mg Zn kg-1) (mg kg-1) con respecto
a la concentración base dada por el suelo testigo. De acuerdo a estos valores
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Figura 7. Valores medios de pH encontrados a diferentes profundidades del suelo afec-
tado por los corrales y del suelo testigo; se indican los desvíos estándar.



se obtuvo una acumulación de Zn a -70 cm de suelo (subyacente a la capa
orgánica) de 43,1 g Zn m-3 en 15 años de producción. Esta acumulación
correspondió únicamente a la cantidad incorporada por la actividad gana-
dera sin tener en cuenta el Zn existente al inicio de las mismas (nivel base).
La mayor acumulación se registró en el horizonte A, alcanzando un valor
por m3 de el suelo 2,26 veces más alto que al suelo testigo, en tanto que
en los horizonte AC1 y AC2 los valores registrados fueron 1,58 y 1,20 veces
mayor que el testigo.

En la Fig. 9 se puede observar que la distribución de la concentración de
Cu total en perfil edáfico bajo los corrales presentó un comportamiento
similar a la distribución de Zn, aunque el transporte en profundidad fue menor.

Así, la concentración de Cu total en el suelo testigo fue aproximadamente
el 79 % de la concentración en el suelo del corral en el horizonte A (0 - 25 cm).
A los -90 cm, ambos suelos no difirieron significativamente (p <0,05), alcan-
zando una concentración media de Cu igual a ~15 µg g-1. 

Al igual que para el Zn se cuantificó el Cu acumulado en el suelo subyacente
a la capa orgánica, teniendo en cuenta únicamente los horizontes donde se regis-
traron diferencias significativas con el testigo. Se obtuvo una acumulación de
Cu a los -50 cm de suelo (horizontes A y AC1) de 7,54 g Cu m-3 en 15 años de
producción. Esta acumulación correspondió únicamente a la cantidad incorpo-
rada por la actividad, sin tener en cuenta el Cu existente al inicio de las mismas
(nivel base). La mayor acumulación se registró en el horizonte A, alcanzando
un valor por m3 que el de suelo 1,56 veces mayor al suelo testigo, en tanto que
en el horizonte AC1 el valor registrado fue 1,22 veces mayor que el testigo.
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DISCUSIÓN

Acumulación de Zn y Cu 

Conociendo la acumulación de Zn y Cu en el suelo subyacente a la capa
orgánica en los corrales de engorde y suponiendo que la misma fue el resul-
tado de 15 años de actividad constante e ininterrumpida, es inferir las tasas
de ingreso de estos metales al suelo subyacente a la capa orgánica. Las
mismas alcanzaron valores de 20,11 kg Zn ha-1 a-1 para el Zn y 2,51 kg
Cu ha-1 a-1 para el Cu. Estas cantidades resultan no comparables frente a
los aportes de nutrientes que brinda la agricultura. Así, un rastrojo de
maíz aporta una cantidad de Zn y Cu de 0,20 y 0,08 kg ha–1 respectiva-
mente (Casas, 2003), debiendo tener presente que el cultivo requiere un
promedio de 180 días para acumular esa cantidad de Zn y Cu en parte
aérea y raíces y, que a su vez, esto depende del rendimiento en grano. Para
un mismo período de tiempo estas últimas cantidades son 50 y 16 veces
menores a la cantidad que ingresa al suelo a partir del estiércol acumu-
lado sobre la superficie en los corrales de engorde. Asimismo la cantidad
Zn y Cu que ingresa anualmente al suelo a partir del estiércol supera amplia-
mente los requerimientos de un cultivo de grano de la zona (Casas, 2003).
Los resultados confirman que la cantidad que ingresó al suelo puede ser
significativa en una valoración de los recursos. A nivel productivo el suelo
subyacente a la capa orgánica acumuló más Zn y Cu que el suelo nativo,
resultando un balance positivo.
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Relación de Zn y Cu con el pH edáfico

En la Fig. 10 se establece una relación lineal entre las concentraciones
de Zn y Cu con el pH en el perfil edáfico afectado por los corrales de engorde
(se excluye la capa orgánica). Dicha relación puso de manifiesto que la varia-
ción de la concentración de Zn en profundidad se podría explicar en un
84 % (r2 = 0,84) por las variaciones de pH a lo largo del perfil. El Cu presentó
un comportamiento similar al Zn, estableciéndose una relación positiva,
con r2 = 0,87. Sin embargo, al comparar las pendientes (47,8 para la línea
de tendencia de Zn y 7,0 para la del Cu) se puede decir que la variación de
la concentración de Zn conforme a los cambios en el pH fue superior respecto
a la variación de Cu.

Si bien los puntos ajustan a una función lineal, es importante destacar que
para ambos metales se observan dos agrupaciones de puntos: Uno de ellos
cercano al pH 7,0; y el otro por encima de pH 7,7, que corresponden al
cambio abrupto de pH entre los horizontes AC1 y AC2 del suelo de los corrales
de engorde.

La variación de las concentraciones de Zn por encima de 70 µg Zn g-1, podría
responder a la formación de ZnOH+ favorecida por los elevados pH regis-
trados (7,7 a 9,1); esta forma de Zn tiende a formar complejos con la materia
orgánica, justificándose la acumulación en los horizontes A y AC1 del suelo.

Si el pH se encuentra cercano a 7,0 (lo cual se observa para los valores
de concentración de Zn por debajo de los 70 µg Zn g-1, horizontes AC2) la
especie que predomina es Zn2+, la forma más soluble (Alloway, 1995) y que
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podría estar sorbida en la matriz del suelo. Es bien sabido que el inter-
cambio iónico es uno de los principales mecanismos de retención de Zn. La
sorción de Zn en los suelos depende principalmente del pH; a valores rela-
tivamente neutros la fracción sorbida de Zn es mucho mayor que la fracción
soluble, situación que no se presenta a pH bajos (≤ 5,0), donde el proceso
de desorción ocupa un lugar relevante (Alloway, 1995). Por consiguiente, a
valores de pH cercanos a la neutralidad la forma química Zn2+ presente podría
estar retenida por el complejo de cambio del suelo. 

A diferencia del Zn la variación de la concentración de Cu en el perfil
analizado estuvo poco relacionada con la variación de pH; este resultado se
manifestó al analizar pendiente de la recta (Fig. 10).

Teniendo en cuenta las variaciones de pH en el perfil se estima que el
Cu(OH)2 es la principal forma química presente en la solución de este suelo
(Alloway, 1995). Es importante destacar que para este metal las especies
hidroxiladas comienzan a formarse a partir del pH = 5,0, a diferencia del
Zn donde la formación de hidróxidos se establece a partir del pH = 7,0
(Iwata et al., 1995).

Relación de Zn y Cu con el COS

En la Fig. 11 se expone la relación de las concentraciones de Zn y de Cu
con el COS (%) en el perfil edáfico de los corrales (se excluye la capa orgá-
nica). La Fig. 11 indica que las variaciones de las concentraciones de Zn y
Cu en profundidad se explican prácticamente del mismo modo en un 99 %
(r2 = 0,9971 y r2 = 0,9888 respectivamente) por la variación del porcen-
taje del COS en el perfil. Sin embargo, no se observan agrupaciones de
puntos como los encontrados en la Fig. 10. Este comportamiento podría
estar relacionado, por un lado, con la distribución de COS, no observándose
una estratificación tan marcada en el perfil del suelo como con el pH y por
otro con la mayoría de las concentraciones de los metales en estudio, que
provienen casi exclusivamente del estiércol, el cual, a su vez, aporta al suelo
de los corrales más del doble de COS desde el horizonte A hasta el AC2,
llegando a incrementar dicho porcentaje en más del 300% a los -45 cm de
suelo. Wallace (1998) reportó que la actividad de los metales pesados está
controlada por la MOS derivada de los desechos orgánicos. 

De manera semejante a las relaciones lineales de estos metales con el pH,
y comparando sus pendientes, la variación de la concentración de Zn con
respecto a la variación del COS fue mayor que los cambios en las concen-
traciones de Cu. Este comportamiento puso de manifiesto el grado de reten-
ción diferencial del COS por estos metales.

En los suelos el Cu es retenido principalmente en el componente orgánico,
luego por los óxidos de Fe y Mn y, en menor medida, por las arcillas (Griffin et
al., 1989; Iorio, 1999; Rendina et al., 2001). Estudios de sorción preferencial
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(Rashid, 1985) mostraron al Cu como el metal de transición que compite más
fuertemente por los sitios de unión del material húmico. La capacidad de Cu
para formar complejos solubles con la MOS juega un importante rol en la movi-
lidad de dicho metal, tanto para suelos ácidos como para alcalinos (Barna et al.,
2007). Asimismo, los minerales edáficos también intervienen en la retención
de Cu. Como consecuencia se dice que el Cu, al ser específicamente sorbido
en el suelo, es uno de los metales traza de menor movilidad (Alloway, 1995).

La variación en profundidad de la relación entre los cationes Zn/Cu,
comparando el comportamiento en ambos sitios de estudio (testigo y corral),
se muestra en la Fig. 12, donde es posible apreciar que la concentración de
Zn respecto a Cu es 4,8 veces mayor a los -25 cm y que dicha relación dismi-
nuye linealmente en profundidad, encontrándose que a los -140 cm la concen-
tración de Zn es 3,3 veces superior a la de Cu. Sin embargo, la relación
Zn/Cu en el suelo testigo no presentó variaciones, dando un valor promedio
de 3,02, inferior al valor medio (4,1) para el suelo en estudio en todo el perfil.

La disminución de la relación Zn/Cu se debe a que el movimiento de estos
metales dentro del perfil del suelo depende de sus características intrínsecas
y de su interacción con las distintas fracciones del suelo. Por ello el Cu, al
ser un elemento traza de baja movilidad en el sistema (Alloway, 1995), no
presentó grandes variaciones en profundidad como ocurrió con el Zn. El
comportamiento de este último elemento podría responder a un efecto másico,
dada la elevada concentración de Zn proveniente del estiércol, a una mayor
solubilidad de los compuestos de Zn (Bhon et al., 1993) y a una menor
estabilidad de los complejos. Como consecuencia de estos procesos, se esta-
blece una mayor movilidad de este metal en el perfil. 
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Figura 12. Relación de la concentración de Zn total respecto a la concentración
del Cu total (Zn/Cu) en el perfil del suelo bajo corrales de engorde y en
el testigo en función de la profundidad.

Implicaciones ambientales

Con respecto a las consecuencias de esta producción en el ambiente, y
considerando las normativas vigentes a nivel nacional argentino, se infiere
que este establecimiento ganadero se comporta como fuente de Zn y Cu al
sistema, pero con concentraciones que se encuentran dentro de los límites
aceptables. Si bien las concentraciones medias de Zn y Cu aumentaron en
el suelo afectado por corrales de engorde, los valores de las mismas están
por debajo de los niveles guías establecidos por la ley de Residuos Peligrosos
(Ley 24.051) del Derecho Ambiental Argentino. Dicha reglamentación esta-
blece como niveles guías para suelos con actividad agrícola los valores: 600
mg Zn g-1 para Zn y 150 mg Cu g-1 para Cu (sobre la base de peso seco). Estos
valores son superiores a los encontrados en los suelos bajo estudio.

No obstante los altos valores umbrales de Zn y Cu establecidos por la Ley
nacional (24051), la elevada y constante tasa de ingreso de estos metales al
suelo manifiesta un enorme potencial para el movimiento de los mismos en
los poros de los horizontes subsuperficiales, aunque a la altura de influencia
de la capa freática (-1,5 m), no implique en los tiempos de muestreo un
elevado riesgo de pérdida por lixiviación.

CONCLUSIONES

Los resultados de este estudio permitieron establecer la acumulación y
distribución de Zn y Cu en el suelo afectado por corrales de engorde y su
relación con la variación de pH edáfico y del COS. Esta actividad intensiva
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de engorde produjo un aumento significativo del porcentaje de COS en los
horizontes A y AC1 del suelo subyacente a la capa orgánica.

El pH edáfico fue afectado, siendo significativamente superior a los del
suelo testigo hasta los -70 cm de profundidad (horizontes A y AC1).

Las máximas concentraciones de Zn y de Cu se encontraron en la capa
orgánica superficial, evidenciando un aporte de estos elementos por la acti-
vidad ganadera. Asimismo, se produce una acumulación de estos metales en
el suelo subyacente a la capa orgánica superficial con respecto al suelo nativo.
El enriquecimiento de Zn en el suelo alcanzó el horizonte AC2 (-90 cm de
profundidad) y el de Cu llegó al horizonte AC1 (-70 cm de profundidad). Las
variaciones de las concentraciones de Zn y Cu en profundidad fueron expli-
cadas en un 85 % (aproximadamente) por las variaciones del pH a lo largo
del perfil. La variación de la concentración de Zn según cambios de pH fue
superior respecto a la variación de Cu.

Por otra parte, las variaciones de las concentraciones de Zn y Cu en
profundidad fueron explicadas en un 99 % por la variación del porcentaje
de COS en el perfil, siendo la variación de Zn mayor que la variación de
Cu. El Cu mostró menor movilidad en el sistema, por lo que evidenció menor
variación en profundidad que la del Zn.

Desde el punto de vista ambiental fue posible establecer que las concen-
traciones máximas encontradas en el sistema edáfico bajo los corrales se
encuentran por debajo de los niveles guías que establece la legislación argen-
tina y, además, que la distribución de estos metales en el suelo afectado no
alcanzó la zona de influencia de la capa freática. Estos resultados manifiestan
que al tiempo de las experiencias no se produjeron aun externalidades en
este sistema. No obstante, las elevadas tasas de ingreso de Cu y Zn al suelo
(comparadas con lo que deja un rastrojo) contribuyen al enriquecimiento
edáfico y, por ende, se convierte en potencial contaminante del agua subsu-
perficial.
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Resumen: El mar de Alborán es la única comunicación entre el océano
Atlántico y el mar Mediterráneo, por lo que es una zona potencialmente
expuesta a un vertido accidental de contaminantes. Se ha aplicado un
modelo numérico a la simulación de la dispersión de un vertido de metales
pesados que tenga lugar en el estrecho de Gibraltar. Como ejemplo de aplica-
ción numérica el modelo se ha particularizado para el estudio de la dispersión
del Pb. El modelo consiste en un módulo hidrodinámico (que proporciona la
circulación del agua), un módulo de transporte de sedimentos (que calcula
las concentraciones de materia en suspensión y razones de sedimentación)
y el módulo de dispersión de metales (que incluye, de forma dinámica, las
reacciones de adsorción/disolución de los metales entre las fases líquida y
sólida). Este modelo proporciona datos de concentraciones de los metales
pesados en agua y sedimentos en toda la zona marítima estudiada. Estas
concentraciones se han utilizado para la determinación de algunos tiempos
característicos en diversos puntos de interés, entre los que se encuentran
tiempos de tránsito y tiempos de residencia de los metales pesados.
También se han calculado velocidades de transporte características, así
como factores de dispersión; para ello se han utilizados técnicas estadísticas
de series temporales.

Palabras clave: Plomo, agua, sedimento, simulación numérica, series
temporales.

Modelling the dispersion of heavy metals in the Alboran Sea:
characteristic times

Abstract: The Alboran Sea is the only connection between the Atlantic
Ocean and the Mediterranean Sea and, because of this, is an area poten-
tially exposed to an accidental contamination spill. A numerical model has
been applied to simulate the dispersion of heavy metals after an accidental
release occurring in the Strait of Gibraltar. As an example, it has been
applied to study the dispersion of lead. The model consists of a hydrody-
namic module, that provides water currents; a sediment transport module,
that calculates suspended matter concentrations and sedimentation rates;
and the metal dispersion module, that includes adsorption/release reactions
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between the liquid and solid phases in a dynamic way. The model provides
metal concentrations in water and sediments over the domain. At some
locations of interest, these concentrations have been used to determine
characteristic times of the system, like transit and residence times. Trans-
port velocities and dispersion factors have been calculated as well. Time-
series analysis techniques have been applied for this purpose.

Key words: lead, water, sediment, numerical modelling, time-series.

INTRODUCCIÓN

Situación de la zona del estudio y objetivo

El mar de Alborán constituye la parte más occidental del mar Medite-
rráneo, siendo la única conexión de éste con el océano Atlántico, la cuál se
establece a través del estrecho de Gibraltar (Fig. 1). El Estrecho es un canal
de unos 40 km de longitud y una anchura mínima de unos 14 km. Toda la
zona tiene un alto valor tanto ecológico como económico, pues es un área
esencial en procesos migratorios de mamíferos y tortugas marinas, además
de albergar diversas especies endémicas. Por otra parte, muchos kilóme-
tros de playas atraen miles de turistas cada año y existen importantes núcleos
de población en las costas del Estrecho y del mar de Alborán. En conse-
cuencia, una descarga de contaminación en la zona puede provocar un
elevado impacto ecológico y económico.

El tráfico marítimo en el Estrecho es muy intenso, dado que es el único
paso entre el oceano Atlántico y el mar Mediterráneo. De hecho, unos
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70.000 buques navegan a lo largo de él cada año, el 30 % de los cuales
declara mercancías peligrosas. Sólo en el Estrecho más de 12.000 barcos
lo cruzan entre las costas norte y sur, la mayoría de ellos ferries de pasa-
jeros. Es muy usual encontrar condiciones meteorológicas adversas en el
Estrecho, con un 54 % de días con visibilidad reducida y un 13 % de días
con nieblas persistentes. Si al intenso tráfico le añadimos las dificultades
meteorológicas, el resultado es una navegación difícil en la zona. De hecho,
se han producido más de 80 accidentes en los últimos años, con 14 coli-
siones, y no sería sorprendente, por tanto, que se produjera un episodio
de contaminación en el Estrecho. Como se verá, la circulación del agua
en la zona transportaría los contaminantes hacia el mar de Alborán.

El objetivo de este trabajo es describir un modelo numérico de disper-
sión de metales pesados para el mar de Alborán, incluyendo el estrecho
de Gibraltar, y aplicarlo a la simulación de hipotéticos accidentes que puedan
suceder en el Estrecho. Los resultados del modelo serán analizados mediante
técnicas de análisis de series temporales para obtener diversos tiempos
característicos del sistema; éstos permiten disponer de una estimación
de, por ejemplo, el tiempo que tardaría una mancha de contaminación en
llegar a un determinado punto sensible (por ejemplo, una localidad costera),
el tiempo durante el cuál es esperable que ese punto se vea afectado por
la contaminación, la rapidez con la que se propaga la contaminación y la
dilución del contaminante a lo largo del mar, entre otros parámetros. Por
tanto, se proporcionará una información útil para la gestión de un episodio
de contaminación.

En esencia, el modelo consiste en tres sub-modelos. En primer lugar,
un módulo hidrodinámico proporciona las corrientes de agua en todo el
dominio, tanto las debidas a las mareas como la circulación residual (media).
Seguidamente, un modelo de transporte de sedimentos proporciona las
concentraciones de materia en suspensión y las razones de sedimentación.
Finalmente, el modelo de dispersión de metales pesados propiamente dicho
emplea las corrientes de agua, concentraciones de partículas y razones de
sedimentación previamente calculadas para simular la dispersión de los
primeros, incluyendo las transferencias entre la fases disuelta y sólida
(materia en suspensión y sedimentos del fondo) de una forma dinámica,
empleando para ello coeficientes de transferencia cinéticos. Los paráme-
tros numéricos del modelo se refieren al Pb y, por tanto, los resultados
numéricos corresponden a este metal. No obstante, el modelo se puede
aplicar a cualquier metal pesado, para lo que bastaría modificar los valores
de dichos parámetros.

En primer lugar se describirá brevemente las características físicas de la
zona estudiada. A continuación se presentarán los modelos empleados y se
definirán los tiempos característicos, velocidades y factores de dispersión que
se han calculado. Por último se expondrán los resultados más relevantes.
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Oceanografía del Estrecho de Gibraltar y el Mar de Alborán

La circulación en el Estrecho se caracteriza por una entrada (hacia el Medi-
terráneo) de agua atlántica en la superficie y una salida del agua Mediterránea
(más densa) por debajo de la primera. Los flujos intercambiados son del orden
de 106 m3 s-1, con un exceso de entrada de agua Atlántica de unos 0,05 m3 s-1

respecto a la salida de agua Mediterránea (Tsimplis y Bryden, 2000). Este
influjo neto compensa el exceso de evaporación en el Mediterráneo respecto
al aporte fluvial y precipitaciones. Tanto el Estrecho como el mar de Alborán
pueden simplificarse a un sistema constituido por dos capas de agua de distinta
densidad que fluyen en direcciones opuestas, aproximación que se ha empleado
con éxito en varios estudios (por ejemplo, Preller, 1986).

La circulación en el mar de Alborán consiste en lo siguiente: El agua atlán-
tica penetra en el Estrecho y se acelera hasta alcanzar velocidades del orden
de 0,6 m s-1. Este flujo forma una corriente de agua que entra en el mar de
Alborán en dirección Este-Noreste y que se desplaza a lo largo de la costa
española. Aproximadamente a unos 3,5º E se curva hacia el Sur. Una
parte se dirige hacia el Este a lo largo de la costa marroquí, pasando al Sur
de la isla de Alborán, mientras que otra gira hacia el Oeste, cerrando un
giro anticiclónico (Vélez-Belchí et al., 2005) conocido en la bibliografía como
WAG (de Western Alboran Gyre). Este giro es una estructura casi perma-
nente, con un diámetro de unos 100 km y una profundidad de unos 200 m.
Por otra parte, se ha encontrado que la salida de agua Mediterránea en la
capa profunda del mar de Alborán se produce esencialmente a lo largo del
talud continental marroquí (Bryden y Stommel, 1982).

La principal característica de las mareas (Tsimplis y Bryden, 2000) es que
pueden considerarse como barotrópicas (no hay efectos debidos a diferen-
cias de densidad). Tanto la amplitud de la marea, como las corrientes asociadas,
decrece muy rápidamente según entramos desde el Estrecho en el mar de
Alborán.

Esencialmente todo el fondo del mar de Alborán se halla cubierto por
lodos, con menos de un 7 % de material más grueso (>63 µm). Las partí-
culas litogénicas son introducidas principalmente por los ríos, deposición
atmosférica y, en mucha menor medida, erosión costera.

MATERIALES Y MÉTODOS

Para obtener las corrientes inducidas por las mareas se emplea un modelo
2D promediado en la dirección vertical pues, como se ha comentado arriba,
las mareas pueden considerarse barotrópicas. Para el cálculo de las corrientes
medias se utiliza un modelo bicapa. En ambos casos las ecuaciones se resuelven
numéricamente empleando esquemas en diferencias finitas con condi-
ciones de contorno apropiadas. Para el caso de las mareas, hay que especi-
ficar la amplitud y fase de la marea a lo largo de las dos fronteras abiertas.
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En el modelo bicapa se especifican los flujos de agua intercambiados entre
el Atlántico y el Mediterráneo a través del estrecho de Gibraltar.

Las corrientes producidas por estos modelos se guardan en ficheros que
después son leídos por los subsiguientes modelos de transporte. A modo de
ejemplo, en la Fig. 2 se muestra la circulación media en ambas capas. En la
capa superficial se aprecian claramente la corriente de agua Atlántica y el
WAG y en la capa profunda se observa el flujo de agua Mediterránea diri-
gido hacia el Atlántico a lo largo del talud marroquí.

El modelo de transporte de sedimentos esencialmente consiste en una
ecuación de advección/difusión a la que se le añaden varios términos: Aporte
de partículas desde los principales ríos, deposición, erosión del sedimento y
mezcla a través de la interfase que separa ambas capas de agua. Las razones
de sedimentación se obtienen a partir del balance entre los términos de depo-
sición y erosión del sedimento.

Se ha desarrollado una descripción de los procesos de transporte de conta-
minantes que suceden en un sistema bicapa. Además de los procesos de
advección/difusión y mezcla a través de la interfase (picnoclina), los metales
se fijan a las partículas en suspensión y a los sedimentos del fondo. Estos
procesos se describen mediante coeficientes de transferencia cinéticos. Así,
un coeficiente k1 gobierna la transferencia desde la fase líquida a la sólida y
un coeficiente k2 el proceso inverso. Estos coeficientes describen el distinto
comportamiento geoquímico de los diferentes metales pesados. Como
ejemplo, la ecuación cuya solución proporciona la evolución temporal de la
concentración de metales en disolución es:

(1)

donde el índice k =1,2 se refiere a las capas superficial y profunda, H es
el espesor de cada capa, Cd, Cs y As son las concentraciones de metales
en disolución, materia en suspensión y sedimentos respectivamente, u y v
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Figura 2. Circulación residual calculada con el modelo bicapa en las capas superior
e inferior (izquierda y derecha respectivamente).



son las corrientes en las direcciones de los ejes x e y, Kh y Kv son coeficientes
de difusión en las direcciones horizontal y vertical, m es la concentración de
partículas en suspensión y aparece una serie de parámetros que caracterizan
las transferencias entre las fases líquida y sólida. En particular, el coeficiente
cinético de adsorción es distinto para la materia en suspensión, km

1,k, y
para el sedimento, ks

1. Ecuaciones similares proporcionan las evoluciones
temporales de las concentraciones de metales en la materia en suspensión
y los sedimentos. Aunque no puede hacerse aquí una exposición detallada
de las ecuaciones y los parámetros que aparecen, todos los detalles pueden
consultarse en Periáñez (2008).

Los tres submodelos se han validado comparando sus resultados con medidas
en el mar de Alborán. Así, las mareas se han validado mediante comparaciones
de amplitudes y fases en varias localidades, las corrientes residuales se han
comparado con algunas mediciones disponibles y lo mismo se ha hecho con
las razones de sedimentación. En general, los resultados del modelo muestran
un acuerdo razonable con los datos experimentales.

Con respecto al modelo de dispersión de contaminantes, éste se ha apli-
cado, previamente, al estudio de la dispersión de dos radionúclidos artificiales,
137Cs y 239,240Pu, introducidos en el mar de Alborán por el fallout global. Se
han comparado las predicciones del modelo con medidas de estos radionú-
clidos en la columna de agua, a varias profundidades y en los sedimentos. De
nuevo se obtiene un acuerdo razonable entre los cálculos del modelo y las
medidas realizadas. A modo de ejemplo la Fig. 3 muestra la distribución
calculada de 239,240Pu en los sedimentos del fondo. En el caso del 137Cs (no
mostrado) la distribución es muy diferente debido al diferente comporta-
miento geoquímico de ambos elementos. Todos los detalles pueden verse en
Periáñez (2008), como se ha comentado.

Figura 3. Distribución calculada de 239,240Pu en sedimentos del fondo (Bq kg-1).
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Desde la década de los 80 (en la que comenzaron los estudios sobre los
tiempos característicos en los océanos y mares) se aplican diversas defini-
ciones, más o menos sofisticadas, para el cálculo de éstos (Takeoda, 1984;
Prandle, 1984; Delhez et al., 2004; Deleersnijeder y Delhez, 2007; Hall y
Haine, 2004). En este trabajo se definen los principales tiempos caracterís-
ticos de la forma siguiente:

En primer lugar, el intervalo temporal durante el cual un punto dado del
mar de Alborán se encuentra afectado por la contaminación viene dado por
el tiempo requerido para que la contaminación llegue a dicho punto, TL, y
el que tarda la pluma contaminante en abandonar dicho punto, Td. Estos dos
tiempos se obtienen directamente de la evolución temporal de la concentra-
ción de metales pesados en el punto seleccionado. Sus determinaciones según
recomendación de la USEPA, utiliza el programa QTRACER2 (USEPA,
2000).

Por otro lado, es interesante determinar el tiempo de tránsito, Tt, de la
mancha contaminante en su conjunto (entre el punto donde se produce la
evacuación y un punto dado). En este trabajo se define, concretamente, como
el intervalo de tiempo para el cual se da la mejor similitud entre las señales
(concentración del contaminante vs tiempo) entre dos localizaciones. De este
modo, dicho tiempo indica la rapidez con la que se desplaza de forma global
la mancha contaminante.

Así, en primer lugar, mediante el modelo numérico se obtienen los valores
de la serie de tiempo de la concentración del metal en el punto de evacuación
A (Bahía de Algeciras), CA(t) y, seguidamente, el modelo reporta la concentra-
ción en el resto de los puntos de interés Cj(t). A continuación el tiempo de trán-
sito se obtiene a partir del máximo valor de la función de correlación cruzada
entre la serie temporal del punto de evacuación y la serie de datos de cada
punto (Salomón et al., 1995; Miró y Periáñez, 2006). Esta función estima la
correlación R(k) entre dos series temporales CA(t) y Cj(t+k) donde k es el tiempo
de desfase entre ambas series En este caso, los desfases se calculaban en
intervalos de 1 día. Así la similitud entre ambas señales se cuantifica por la
función de correlación cruzada:

(2)

El máximo de la función de correlación cruzada Rmax ocurre para un valor
dado de k = kmax, el cual proporciona la evaluación estadística del tiempo
de tránsito entre dos puntos:

(3)
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El tiempo que informa sobre el paso del contaminante de la capa super-
ficial de agua a los sedimentos se ha estimado a partir del desfase entre la
señal, en un punto dado, en el sedimento con respecto a la señal en el
agua, Tlag. Cuando aumenta la concentración en los sedimentos simultáne-
amente disminuye dicha concentración en el agua; por ello este tiempo se
ha estimado a partir del máximo de la inversa de la función de correlación
cruzada entre ambas series de tiempo.

Otro tiempo característico de interés es el tiempo de residencia del
contaminante en una zona, el cual es una medida de la persistencia de la
contaminación en dicha zona. Concretamente, el tiempo de residencia en
cada uno de los medios analizados se ha estimado como el tiempo en el
que la concentración de metales pesados, tras el proceso de contamina-
ción, disminuye hasta la mitad (Periañez, 2003). Si la disminución de la
concentración total de metales pesados en un subsistema se produce a
partir de un instante ts, las series de tiempos que dan la evolución de
dicha concentración se ajusta, a partir de ts, a una curva de decaimiento
exponencial

(4)

donde Th, es el tiempo de residencia. Th y ts, así como sus incertidumbres,
se obtienen mediante ajuste por mínimos cuadrados a la curva exponencial
(Zar, 1984).

RESULTADOS

Para realizar el cálculo de los tiempos característicos se ha simulado un
accidente que sucede en el Estrecho, en concreto en la entrada de la bahía
de Algeciras (éste es uno de los puertos más importantes de Europa en cuanto
a volumen de mercancías).

El accidente produce una emisión líquida de metales pesados, los cuales
subsecuentemente se fijarán parcialmente a las partículas en suspensión y
al sedimento del fondo y serán, además, transportados hacia el interior del
mar de Alborán por la corriente de agua del Atlántico. Los coeficientes
de transferencia que se han empleado corresponden, a modo de ejemplo,
a los del Pb (metal relevante por su elevada toxicidad). Estos coeficientes
pueden determinarse a partir de los experimentos de Nyffeler et al. (1984),
que proporcionan el valor del coeficiente cinético de disolución, k2 =
1,16 x 10-5 s-1 y, a partir del coeficiente de distribución establecido para
el Pb en aguas costeras, siendo kd = 1 105 (IAEA, 2004). Los coeficientes
de adsorción para la materia en suspensión y el sedimento se determinan
a partir de estos dos parámetros, siguiendo el procedimiento descrito en
detalle en Periáñez (2008).
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La descarga de contaminación tiene una duración hipotética de 10 días
y se realiza una simulación de duración suficiente para que los metales
sean transportados a lo largo del mar de Alborán, alcanzando la frontera
Este del dominio. Se ha supuesto que durante esos 10 días la descarga
(medida en unidades arbitrarias) es constante en el tiempo. Durante la
simulación se obtiene la evolución temporal de la concentración de Pb en
diversos puntos sensibles, seleccionados por su interés ecológico, econó-
mico (como por ejemplo turismo) y/o por albergar núcleos de pobla-
ción. La localización de estos puntos puede verse en la Fig. 1. Las distancias
en línea recta desde cada uno de ellos al punto de evacuación se dan en
la Tabla 1.

A modo de ejemplo, en la Fig. 4 se muestran las distribuciones de Pb
calculadas por el modelo en distintos instantes de tiempo (5, 15, 25 y 35
días) tras el inicio del accidente en la columna de agua, para las capas supe-
rior e inferior. La Fig. 5 es análoga, pero para los sedimentos del fondo.

Así mismo, las Fig. 6 y 7 muestran la evolución temporal de la concen-
tración en la capa superficial de agua y en los sedimentos, respectivamente,
en los puntos de interés mencionados.

Tal como muestra la Fig. 1, en la capa superficial el Pb es transportado
hacia el Este por la corriente del Atlántico, dividiéndose la mancha de conta-
minación en dos partes hacia la isla de Alborán, si bien la mayor parte del
Pb abandona el dominio entre la isla de Alborán y la costa española. Además,
parte del Pb de la capa superficial se incorpora a la capa profunda conforme
la mancha superficial se desplaza hacia el Este. Esto ocurre en base a dos
procesos: Caída por gravedad del Pb incorporado a las partículas en suspen-
sión y difusión a través de la interfase (picnoclina) que separa ambas capas
de agua. No obstante, el agua mediterránea se mueve en dirección opuesta
(hacia el Oeste), aunque muy lentamente. Por ello el máximo de concentra-
ción de Pb en la capa profunda se encuentra desplazado hacia el Oeste
respecto del máximo en la capa superficial. 
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Punto Ubicación Distancia (km)

A Bahía de Algeciras* 0

B Marbella 74

C Nerja 137

D Roquetas 247

E Isla de Alborán 205

Tabla 1. Puntos donde se han obtenidos resultados del modelo (*Lugar del acci-
dente). Distancias desde cada punto al de Bahía de Algeciras en línea
recta.



Figura 4. Mapas de concentraciones de Pb (unidades m-3) 5, 15 25 y 35 días tras
el inicio de la descarga (de arriba a abajo) en las capas superficial y profunda.

Figura 5. Igual que la Figura 4, pero para concentraciones en el sedimento
(unidades kg-1).
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Figura 6. Evolución temporal de la concentración de Pb (unidades m-3) en la capa
superficial de agua en los puntos indicados en la Figura 1 y en la Tabla 1.

Figura 7. Evolución temporal de la concentración de Pb (unidades kg-1) en el sedi-
mento en los puntos indicados en la Figura 1 y en la Tabla 1.
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En cuanto a la contaminación en los sedimentos, tal como muestra la
Fig. 5, el pico de concentración esencialmente no se mueve a lo largo de
la simulación y aparece desplazado hacia el Este respecto al punto donde
sucedió el accidente. Ello se debe a que es necesario un cierto tiempo para
que la contaminación introducida en la capa superficial alcance el fondo a
través de la picnoclina, tal como se observa de la comparación en un
punto dado de las curvas de evolución de la concentración en agua y la de
los sedimentos (véanse Fig. 6 y 7 simultáneamente). Dicho tiempo es el esti-
mado por Tlag, definido en el apartado anterior.

Conforme la mancha superficial se desplaza hacia el Este, parte del Pb atra-
viesa la picnoclina y contamina los sedimentos. No obstante, tal como muestra
la Fig. 7, una vez que el sedimento es contaminado la concentración de Pb en
éste no disminuye de manera significativa con el tiempo como sería esperable,
debido a los procesos de redisolución, como se ha observado en otros medios
(Periáñez, 2003). Este efecto se debe a que el agua de la capa profunda se
desplaza en la zona Norte del dominio tan lentamente (véase Fig. 2) que la parti-
ción del metal entre las fases líquida y sólida se encuentra esencialmente en
equilibrio, por lo que la concentración se mantiene casi constante en el tiempo.

Una vez que se ha descrito el comportamiento de un metal (particulari-
zando el Pb), en el mar de Alborán (contaminado como consecuencia de un
accidente en el estrecho de Gibraltar), se procederá a presentar los tiempos
característicos del sistema. Estos se han obtenido a partir de la simulación
descrita. Por ejemplo, en la Tabla 2 se muestran los resultados numéricos
para los tiempos característicos definidos en la capa superficial de agua TL,
Td y Tt . Se ha considerado que estos parámetros, al tener un interés desde
el punto de vista de la protección de la salud, es en esta capa de agua donde
más utilidad reportarán sus resultados. Así mismo, se ha estimado la rapidez
con la que se transfiere el contaminante de la capa superficial a los sedi-
mentos, Tlag, debido a que posteriormente y debido a su desadsorción, los
sedimentos actúan como una fuente secundaria de contaminante.

Tabla 2.Tiempos característicos (días) para la capa superficial de agua (TL, Td y Tt) y
para la transferencia desde esta capa a los sedimentos (Tlag). FD es el factor de
dispersión a lo largo de la capa superficial de agua en los puntos considerados.
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Punto TL – Td (d) Tt (d) Tlag (d) FD

Bahía de Algeciras* 0 – 10 0 4 ±3 1,0

Marbella 2 – 14 2 ±1 2 ±1 1,7

Nerja 7 – 40 14 ±2 10 ±3 2,7

Roquetas 28 – 60 33 ±3 27 ±8 2,4

Isla de Alborán 20 – 45 24 ±3 19 ±5 1,8



Tal como se observa en la Fig. 6 en la capa superficial de agua hay, obvia-
mente, un desfase temporal entre la mancha de contaminante en el punto
de descarga y el resto de los puntos, desfase lógicamente más acusado a
medida que nos alejamos de la Bahía de Algeciras. Este desfase temporal se
cuantifica por los tiempos TL, Td y Tt, cuyos valores en los puntos de
interés pueden verse en la Tabla 2; se deduce que, para un vertido de dura-
ción de 10 días, la mancha permanece en Marbella 11 días, estimado a partir
de la diferencia entre Td y TL, 33 días en Nerja, 32 en Roquetas y 25 días
en la Isla de Alborán. El tiempo que tarda en desplazarse desde que se produjo
la evacuación en la Bahía de Algeciras a cada uno de los puntos viene dado
por el tiempo de tránsito, Tt, el cual resulta ser de 33 días en la localización
más alejada que hemos estudiado (Roquetas). Por otro lado el tiempo de trán-
sito de la capa superficial de agua a los sedimentos viene dado por Tlag que,
como se observa en la Tabla 2, es mayor a medida que nos alejamos del
punto de evacuación. 

A partir de los tiempos característicos pueden calcularse algunas veloci-
dades, siendo:

(5)

y

(6)

donde D es la distancia (en km), desde el lugar de evacuación al punto corres-
pondiente (Tabla 1). La primera velocidad es una indicación de la rapidez
con la que la mancha contaminante alcanza a cada uno de los puntos. Este
parámetro puede ser muy útil para que los responsables públicos de la gestión
de la contaminación y protección del medioambiente puedan hacer estima-
ciones conservativas. La segunda velocidad es una indicación de la rapidez
con que la mancha en su conjunto se desplaza. Los resultados promediados
a los puntos de interés muestran un valor de vL = 19 ± 13 (SD) km día-1,
oscilando los valores entre 37 km día-1 en el trayecto Bahía de Algeciras a
Marbella y 8,8 km día-1 en el de Bahía de Algeciras a Roquetas. Estos valores
son consecuentes con lo comentado en apartados anteriores; la corriente de
agua se desplaza con más rapidez en las cercanías del Estrecho (Fig. 1), donde
como se indicó, la velocidad de entrada al Mediterráneo podía alcanzar los
0,6 m s-1 (52 km día-1), que en puntos más alejados y, por tanto, el despla-
zamiento de la pluma contaminante sigue estas pautas, aunque a una velo-
cidad ligeramente inferior que la del agua.

En cuanto al movimiento de la mancha en su conjunto se obtiene un valor
promediado a todos los puntos de interés de vt = 4,3 ±0,8 (SD) km día-1. Es
decir, los valores son prácticamente constantes en los distintos puntos. Por otro
lado, esta velocidad resulta ser inferior a vL. Ello se debe a la deformación que
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sufre el pulso contaminante a medida que se va dispersando, lo cual hace
que, como se ha mencionado, aunque la mancha alcance con relativa rapidez
un punto (dando un valor alto de vL), parte de la mancha seguiría viajando a
otros puntos, pero otra parte permanece unos días en dicho punto (dando
bajos valores de vt).

Para la determinación de los tiempos de residencia del Pb en el mar de
Alborán se ha efectuado un experimento de simulación por el que se asigna
una concentración inicial de 1 unidad m-3 en la fase disuelta en ambas
capas de agua y se supone que las concentraciones en la materia en suspen-
sión y el sedimento están inicialmente en equilibrio con la disolución. Entonces
se deja que el sistema evolucione sin ninguna fuente externa y suponiendo
que el agua que entra a través del estrecho en la capa superficial y desde el
Mediterráneo en la capa profunda viene limpia.

A partir de los datos obtenidos de la simulación numérica sobre el conte-
nido total de contaminante en función del tiempo (para un tiempo total de
150 días) se determinarán los valores de los tiempos de residencia en
ambas capas y en los sedimentos, aplicando la ecuación 4. Los resultados
fueron de 43 ±1 días, 480 ±10 y 1350 ±30 días para el agua superficial,
profunda y el sedimento, respectivamente. Estos valores muestran claramente
tiempos de regeneración muy diferentes, con un gradiente positivo entre
capas.

Por último se ha calculado el factor de dispersión en los distintos puntos
de interés. El factor de dispersión en un punto j, FD se ha definido como:

(7)

donde AS es la concentración total evacuada en la Bahía de Algeciras y Aj
es la concentración total acumulada en j , la cual se determina a partir de la
expresión: 

(8)

Los valores de FD se muestran en la última columna de la Tabla 2.
Como puede observarse, en general, la dispersión es más acusada a medida
que nos alejamos del punto de evacuación. Sin embargo, dicha dispersión
es menor en Roquetas que en Nerja, a pesar de que este punto está más
próximo a la Bahía de Algeciras. Ello se debe al patrón de movimiento de
la mancha de contaminante, ya comentado, por el que la corriente de agua,
y por tanto la mancha de contaminante, aproximadamente a unos 3,5º W
gira hacia al Sur debido al WAG, “evitando” el punto de Nerja, pero poste-
riormente viaja hacia el Este alcanzando con más intensidad el punto de
Roquetas, tal como se ve en las secuencias de la Fig. 4.
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CONCLUSIONES

Se ha desarrollado un modelo para la dispersión de metales pesados en
el mar de Alborán. Aunque dicho modelo es válido para cualquier metal
pesado, como ejemplo concreto se han utilizado los parámetros numéricos
correspondientes al Pb.

Como ejemplo, se ha simulado el comportamiento de una mancha conta-
minante procedente de una evacuación accidental, de 10 días de duración,
que tenga lugar en la Bahía de Algeciras. El desplazamiento visual de la
mancha, tanto en la capa superficial como en los sedimentos, puede apre-
ciarse perfectamente en las secuencias de imágenes que se han reportado.

Los datos de salida del modelo se han procesado utilizando técnicas de
series temporales para evaluar los principales tiempos característicos de la
capa superficial de agua y de los sedimentos. Además se han estimado las
velocidades de transporte medias y los factores de dispersión. Así, por ejemplo,
el tiempo que tarda la mancha en alcanzar la localidad de Roquetas, la más
distante, es de 28 días, permaneciendo dicha contaminación 32 días en las
aguas de esta ciudad. En este caso el tiempo de tránsito de la mancha en su
conjunto, desde la Bahía de Algeciras, ha sido de 33 días, llegando diluida
en un factor 2,4 respecto a la evacuación total producida en el término fuente.
La mancha globalmente viaja a través de la zona estudiada a una velocidad
de unos 4,3 km día-1.

La capacidad de regeneración del sistema se ha determinado a partir de
los tiempos de residencia del Pb tanto en las dos capas de agua, superficial
y profunda, como en el sedimento, resultando ser de 43 días, 480 días y 3,7
años respectivamente.

En conclusión, el modelo aplicado, en combinación con las técnicas de
series temporales, resulta una herramienta potente para el estudio de la
dispersión de contaminantes y puede aplicarse a otros ambientes marinos,
estuarios o ríos así como a otros tipos de contaminantes.
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ESTABILIZACIÓN DE METALES EN SUELOS AFECTADOS
POR SEDIMENTOS DRAGADOS MEDIANTE LA APLICACIÓN

DE VERMICOMPOSTS
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E-mail: <premuzic@agro.uba.ar>.

Resumen: La aplicación de vermicomposts (LC) en suelos puede influir
en la dinámica de metales pesados como Pb, Cd y Ni. Se han realizado
ensayos con especies hortícolas para evaluar el efecto de dos LC (obtenidos
por acción de la lombriz Eisenia foetida sobre material de contenido
ruminal) incorporados a suelos afectados por sedimentos dragados del río
Reconquista (provincia de Buenos Aires, R. Argentina) contaminados con
metales pesados. El objetivo del estudio fue encontrar una metodología
para el tratamiento in situ de estos suelos mediante la evaluación del efecto
de la aplicación de dos LC (LCF y LCC), procedentes de distintos produc-
tores comerciales y con distinta capacidad de adsorción de metales, sobre la
biodisponiblidad de Ni, Cd y Pb y su bioacumulación en colza (Brassica
napus L.) y rúcula (Eruca sativa Mill.). Se establecieron tres tratamientos:
T0 (testigo, suelo con sedimentos, sin adición de vermicompost), T1 y T2
(suelo mezclado con LCF y LCC respectivamente, 20 % p/p). El cultivo se
desarrolló bajo cubierta. Los índices de germinación (IG) indicaron que
ninguno de los materiales utilizados produjo efectos fitotóxicos. La adición
de LC aumentó el rendimiento (peso fresco y seco) de ambas especies y
redujo la acumulación de Pb y Ni en hojas de rúcula y frutos de colza; sin
embargo, no se redujo la biodisponibilidad de Cd. La aplicación de LC
puede resultar útil para estabilizar Pb(II) o Ni(II) en el tipo de suelo ensayado. 

Palabras clave: Plomo, níquel, cadmio, biodisponibilidad, fitoestabilización.

Metal stabilization by addition of vermicomposts to soils affec-
ted by dredged sediments

Abstract: The addition of vermicomposts (LC) to soils may have
influence on the dynamics of heavy metals as Pb, Cd, and Ni. Trials
have been made with horticultural species in order to evaluate the effect
of two LC (obtained through the action of the earthworm Eisenia foetida
on cattle ruminal content) added to soils affected by dredged sediments
of the Reconquista River (Buenos Aires province, Argentina) contami-
nated by heavy metals. The aim of the study was to find a methodology
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for in situ treatment of these soils, through the evaluation of the effect
of the application of two LC (LCF y LCC) obtained from different
commercial producers and with different metal adsorption capacities,
on the bioavailability of Ni, Cd, and Pb, and their accumulation in
canola (Brassica napus L.) and rocket (Eruca sativa Mill.) cultivated in a
greenhouse. Three treatments were established: T0 (control, soil with
sediment, without vermicompost addition), T1 and T2 (soil mixed with
LCC and LCF, respectively, 20 % p/p). The germination indexes (IG)
indicated that none of the tested materials produced phytotoxic effects.
The addition of LC enhanced the yield (fresh and dry weight) of both
species and reduced the accumulation of Pb and Ni in leaves of rocket
and fruits of canola, but it did not diminish the bioavailability of Cd.
The addition of LC may be useful to stabilize Pb(II) or Ni(II) in soils
similar to those tested in this study.

Key words: lead, nickel, cadmium, bioavailability, phytostabilization.

INTRODUCCIÓN

La existencia de contaminación suele implicar la presencia de algún cons-
tituyente en el suelo acumulado por la actividad del hombre hasta una concen-
tración mayor que la normal (Adriano et al., 1997) y que suponga un
riesgo importante para la red trófica (Finney, 1987).

La contaminación del suelo puede manifestarse directamente, a través de
la disminución de la biodiversidad y/o pérdida de productividad e, indirecta-
mente, por la contaminación del aire, de las aguas superficiales y subterrá-
neas (Wong, 2003).

Si bien es útil conocer el contenido total de metales como Cd, Ni o Pb
en suelos, no menos importante es evaluar la posibilidad de que los mismos
sean absorbidos por las plantas, ya que de ese modo pueden entrar en la
cadena trófica (Hue et al., 1988). Es necesario entonces establecer si están
presentes en el medio en forma biodisponible (Mathur y Levesque, 1988),
es decir, en condiciones de interactuar con macro y microorganismos (Peij-
nenburg et al., 1997). Lindsay y Norvell (1978) resaltaron la utilidad de
agentes quelantes como el DTPA (ácido dietilentriaminopentaacético) para
evaluar la disponibilidad de elementos traza. 

La inmovilidad de la mayoría de las plantas les obliga a desarrollar estra-
tegias precisas para sobrevivir en suelos con altos niveles de metales. La
mayor parte de las especies que resisten la presencia de metales en el
medio (impiden su absorción por las raíces y/o transporte a los tejidos foto-
sintéticos) reciben el nombre de excluidoras (Raskin et al., 2000). Otras espe-
cies acumulan metales en sus tejidos aéreos y los toleran en altas
concentraciones de las y algunas plantas (hiperacumuladoras) absorben canti-
dades extraordinariamente altas (EPA, 1996). La concentración final en las
plantas depende de la concentración total y disponible del metal en el suelo,
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de las propiedades de este último y de la especie y edad de la planta (Brooks,
1997; Chlopecka y Adriano, 1997).

Cuando la biodisponibilidad es muy alta, tanto los elementos esenciales
(Cu, Zn, Mn, Fe, Ni, Mo) como los no esenciales (Cd, Pb, Hg, Cr), pueden
ser tóxicos. La amenaza que ello supone para la salud humana y animal, así
como para la sanidad vegetal, se agrava por su persistencia en el suelo. 

Entre los procedimientos para la remediación de suelos contaminados
con metales pesados puede proponerse la estabilización a través de la
aplicación de materiales al suelo o sedimento con el objeto de reducir
la disponibilidad de los contaminantes en el entorno, al tiempo que se
mejoran las propiedades físicas y químicas del medio, para luego (en una
segunda etapa) lograr el establecimiento de plantas excluidoras o acumula-
doras de metales pesados, según el uso que se planifique para el sitio (que
puede ser productivo o paisajístico). El procedimiento que reúne los dos
efectos (estabilización y cultivo de plantas tolerantes) puede denominarse
entonces fitoestabilización.

Existen antecedentes de uso de sustancias húmicas para reducir la dispo-
nibilidad de metales en el suelo (Halim et al., 2003). Los vermicomposts (LC)
son materiales húmicos que se producen por la acción de lombrices (Eisenia
foetida) y de microorganismos en un proceso de descomposición, bioxida-
ción y estabilización de sustratos orgánicos, a partir de los que se obtiene
un producto humificado y mineralizado (Martínez, 1996; Bollo, 1999). Actual-
mente son comercializados como enmiendas orgánicas para suelos agrícolas,
como fuente para las plantas de N, P, K y S, así como para mejorar sus
propiedades físicas, químicas y biológicas (Purves, 1985). Los LC podrían
también ser utilizados para la remediación de suelos contaminados si contri-
buyen a disminuir la disponibilidad de metales pesados y sus efectos conta-
minantes (Tordoff et al., 2000), además de favorecer el crecimiento de las
plantas. 

Dada la heterogeneidad del origen de estos materiales su aplicación podrá
hacerse una vez que se haya confirmado la ausencia de componentes fito-
tóxicos. Un gran número de pequeños productores del cinturón hortícola
de La Plata y en el entorno de Escobar y Luján (provincia de Buenos Aires,
R. Argentina) se dedica a comercializar composts y LC a partir de distintas
materias primas como cama de caballo, de gallina o de conejo, así como
también de contenido ruminal (residuo de la industria cárnica), en algunos
casos mezclados con materiales ricos en lignina (como paja o serrín). 

La considerable disponibilidad de LC en el mercado hace atractiva la
opción de proponer su utilización como enmienda orgánica y con fines de
fitoestabilización en los suelos (como los de las riberas del Río Reconquista,
provincia de Buenos Aires) sobre los que se han depositado sedimentos
dragados, potencialmente contaminados con metales pesados. Antes de
decidir el uso de la enmienda (para el cuidado de la salud humana o animal)
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debe verificarse que en el vegetal cosechado los metales se encuentren en
concentraciones que no superen los límites aceptados.

Existen estudios que demuestran que distintas especies de la familia de las
Brasicáceas (a la que pertenecen la rúcula y la colza) toleran suelos conta-
minados con metales pesados (Salt et al., 1997; Baylock et al., 1997; Raskin
et al., 1994; Kabata Pendias y Pendias, 2001) y tienen, además, capacidad
de extraerlos del suelo y traslocarlos a órganos aéreos, capacidad inherente
a muchas especies silvestres de esta familia (Kumar et al., 1995).

El objetivo del trabajo fue proponer una metodología para el tratamiento
in situ de suelos afectados por sedimentos dragados del río Reconquista
(provincia de Buenos Aires) contaminados con Ni, Cd y Pb. Para ello se
evaluó el efecto de la incorporación de dos LC de contenido ruminal (LCF
y LCC) sobre la biodisponiblidad de Ni, Cd y Pb, y su acumulación en
tejidos de especies de Brasicáceas hortícolas.

MATERIALES Y MÉTODOS

a. Caracterización del suelo y de los vermicomposts

Se trabajó con un suelo de la ribera del Río Reconquista (provincia de Buenos
Aires, R. Argentina) afectado por sedimentos dragados del cauce y contami-
nados con Pb (150 mg Pb kg-1), Ni (50 mg Ni kg-1) y Cd (15 mg Cd kg-1).

Como enmiendas se utilizaron dos LC de distinto contenido orgánico
(Cuadro 1).

El suelo estudiado se secó al aire y se tamizó por malla plástica de 2 mm.
Los LC se utilizaron secos y molidos para facilitar una mezcla homogénea.
Se determinaron características físicas y químicas de esos materiales (pH,
porcentaje de arena, limo y arcilla; conductividad eléctrica, porcentaje de
materia orgánica (MO) a partir de la pérdida de peso por ignición, relación
C/N, C en ácidos húmicos y C en ácidos fúlvicos). Se calculó la relación
CAH/CAF (Cuadro 1) que informa acerca del tipo de humus (Orlov, 1995). Ese
valor fue 1,2 para LCF (indicando predominancia de humatos sobre fulvatos)
y de 0,8 para LCC (en el que prevalecerían fulvatos sobre humatos). Se evaluó
el índice de humificación (IH) para los dos LC calculado según la relación:

CAH x 100
IH = ————————

Co

Donde: IH: Índice de humificación; CAH: C ácidos húmicos (mg C kg-1);
y Co : C orgánico total (mg C kg-1).
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Ambos LC eran materiales orgánicos maduros que se diferenciaban
porque LCF tenía menor proporción de MO pero más humificada que LCC
(Cuadro 1).

Cuadro 1. Características del suelo seleccionado y lombricompuestos.

b. Ensayos de toxicidad

Se utilizaron semillas de colza y rúcula en cápsulas de Petri con papel de
filtro, a las que se añadieron 10 mL de extractos acuosos obtenidos del suelo
enmendado con LCF y LCC y del suelo sin enmendar. Los extractos acuosos
se prepararon utilizando una mezcla suelo:agua en proporción de 1:5, con
filtrado posterior. Se compararon los resultados con un testigo a base de agua
desionizada. Las cápsulas se mantuvieron cubiertas durante 5 días a 22 ±2 °C.
Se midió el porcentaje de germinación relativo (% G), el crecimiento de rela-
tivo de la radícula (ER) y el índice de germinación (IG; Gariglio et al., 2002).

c. Ensayos bajo cubierta

Se cultivaron plantas de dos Brasicáceas en macetas: Rúcula y colza.
Se llenaron macetas con 500 g de suelo o mezcla enmienda/suelo (20 %
p/p). La humedad de las mezclas se mantuvo al 80 % de la capacidad de
campo durante un mes, con el fin de permitir una redistribución de los metales
entre las distintas fracciones del suelo. Se inició el ensayo con tres plantas

271

Arena (%) Limo (%) Arcilla (%) Textura pH (H2O) MO (%)

27 53 20 Franco-limosa 7,9 2,5

Caracterización de LCF y LCC (lombricompuestos)

Características Unidades LCF LCC

Materia orgánica (%) 42,0 62,0

pH 7,0 6,8

CE (1:10) (mS cm-1) 1,9 0,2

CE (en pasta sat.) (mS cm-1) 3,6 0,7

CAH / CAF 1,2 0,8

C/N 11,6 16,8

Capacidad de adsorción de Pb(II) (mg Pb g-1 ) 51 35

Capacidad de adsorción de Ni(II) (mg Ni g-1 ) 18 9

Capacidad de adsorción de Cd(II) (mg Cd g-1) 9 6

IH (índice de humificación) 23 10,9



por especie y maceta, dejándose finalmente una por maceta. En cada ensayo
se establecieron tres tratamientos con cinco repeticiones distribuidas al azar:
T0, suelo afectado por sedimentos contaminados con Pb, Ni y Cd; T1, mezcla
de suelo contaminado y LCF 20 % (p/p); y T2, mezcla de suelo contami-
nado y LCC 20 % (p/p). Se controlaron las condiciones ambientales hasta
la cosecha. Al finalizar el ensayo se extrajeron las plantas de cada tratamiento
y se determinó su peso fresco (PF). El material vegetal se secó en estufa a
70 oC durante 48 h para determinar la materia seca (MS). Para su análisis
el material vegetal previamente molido se trató con mezcla de HNO3/HCLO4
(5:1 v/v). 

Al comenzar y al finalizar el ensayo se determinaron Pb, Ni y Cd totales
(en cada tratamiento) por espectrometría de absorción atómica, previa diges-
tión ácida del sustrato (HNO3, HClO4, HF). Se realizaron extracciones con
solución de MgCl2 1M y con DTPA (agente quelante; Lindsay y Norvell,
1978; Rendina et al, 2002) con el fin de evaluar la disponibilidad potencial
de Pb, Ni y Cd al iniciar y al terminar el ensayo.

Los datos se procesaron estadísticamente mediante Análisis de la Varianza
(ANOVA); cuando se observaron diferencias significativas se empleó el test
de Tukey (p <0,05) para comparación de medias.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Bioensayos de germinación

Considerando la alta proporción de MO que se incorporó al suelo (20 %
p/p) y dado que la aplicación de composts u otros materiales orgánicos, si
son inmaduros, puede aportar al medio de cultivo sustancias fitotóxicas se
realizaron ensayos de germinación con las semillas de colza y de rúcula. La
germinación es entre los procesos fisiológicos uno de los más sensibles a
distintos tipos de estrés (Miceli et al., 2003), por lo que se calculó el Índice
de Germinación (IG) de las dos especies para estimar posibles efectos tóxicos
del suelo o de los LC sobre la elongación de la radícula y del hipocótile de
las plántulas, teniendo en cuenta que bajas concentraciones de compuestos
solubles potencialmente tóxicos en los extractos puede influir en estos procesos
aunque no llegue a inhibirse la germinación.

Según Emino y Warman (2004) un IG menor de 50 indica un alta
fitotoxicidad del material, y entre 50 y 80 una moderada fitotoxicidad.
Estos valores siempre fueron superados en nuestros ensayos (Fig. 1). En
todos los casos los IG fueron mayores de 80, por lo que no cabe esperar
efectos fitotóxicos derivados de ninguno de los materiales utilizados. Sin
embargo, el valor de IG para los extractos del suelo afectado por sedi-
mentos contaminados (T0) fue significativamente menor para las dos espe-
cies (Fig. 1). Podría atribuirse este efecto a la presencia de ácidos húmicos
extraíbles en los LC, que (se sabe) pueden tener, al menos en parte, un
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efecto hormonal responsable del aumento en la germinación (Atiyeh et
al., 2002; Arancon et al., 2006).

Crecimiento y acumulación de metales pesados en las plantas

Para analizar el efecto de la aplicación de los LC sobre la disponibilidad
de los metales se determinó su contenido total en el medio de cultivo al iniciar
y al finalizar el ensayo. No se observaron diferencias significativas en las
concentraciones de Pb, Ni y Cd con ninguno de los tratamientos, lo que
indicó que las plantas extrajeron del medio cantidades muy bajas de metales,
que no incidieron significativamente en su concentración total (Fig. 2).

Por consiguiente, ninguna de las dos especies presenta un potencial de
fitoextracción apreciable para los metales considerados, entendido éste como
la cantidad total del metal extraída por hectárea (kg ha-1) en un solo ciclo de
cultivo y referida a MS (Kos et al., 2003). También podría pensarse que el
cultivo de colza y rúcula es igualmente posible sobre suelos contaminados con
Pb, Ni o Cd. Para ello es necesario conocer previamente su efecto sobre el
crecimiento y acumulación en los tejidos de la planta, así como la efectividad
de los tratamientos aplicados para su remediación (materiales húmicos del
tipo de los LC). Todo ello definirá el uso que pueda darse a suelos de este tipo. 

Las concentraciones de metales extraídos con Cl2Mg no pudieron deter-
minarse al estar por debajo de su límite de detección por absorción atómica.
El DTPA extrajo un 13 % del total de Pb en el tratamiento T0, y un 19 %
en los tratamientos T1 y en T2 (Fig. 2 y 3). La extracción de Ni fue algo
mayor en T0 (72 %) que en los tratamientos con LC (67 % y 65 %), aunque
las diferencias no resultaron significativas. En los tres tratamientos el Cd
extraído no difirió significativamente del total (15 mg Cd kg-1).
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Eruca sativa (rúcula).



La disponibilidad del Pb en el suelo es baja (McBride, 1994; Raskin
et al., 2000). Las extracciones con DTPA pretenden estimar la fracción
del total de los metales que podría ser liberada a la solución del suelo,
simulando la extracción ácida que realizan las raíces de las plantas; aunque
el DTPA es un quelante de mayor fuerza que los ácidos orgánicos de
menor peso molecular presentes en la solución del suelo (Meers et al.,
2005). Los resultados obtenidos parecen indicar que la adición de
enmiendas orgánicas con alta proporción de sustancias húmicas (como
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Figura 2. Pb, Ni y Cd totales en el medio de cultivo. Valor medio ±DS; N =10.

Figura 3. Pb, Ni, y Cd extraídos con DTPA del medio de cultivo. Valor medio ±DS;
N =10.



los LC) produce un aumento en la extractabilidad del Pb con DTPA que
no se relaciona con su absorción por la planta y su posterior traslocación
a la biomasa aérea, ya que en los tratamientos T1 y T2 la concentración
de Pb en las hojas de las dos especies fue significativamente menor que
en T0 (Fig. 4 y 5).

En el caso del Ni, con poca tendencia a ser fijado bajo formas no inter-
cambiables (Berrow y Mitchel, 1980; Emmerich et al., 1982), el DTPA extrajo
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una alta proporción del total pero, al igual que con el Pb, la concentración
del metal en hojas de los tratamientos con LC fue menor que en T0.

Por consiguiente, la aplicación de enmiendas orgánicas humificadas como
los LC parece eficaz para estabilizar Pb(II) y Ni(II) presentes en el suelo
como contaminantes, disminuyendo su disponibilidad para la planta (aunque
se trate de especies acumuladoras, como suelen ser algunas especies de
Brasicáceas, entre ellas se vincula la rúcula.

La adición de LC no produjo diferencias significativas en la concentra-
ción de Cd de las hojas de colza, pero las aumentó significativamente en el
caso de la rúcula. Por consiguiente, es posible que los LC aumenten la biodis-
ponibilidad de este metal en ciertas condiciones, aspecto a tener en cuenta
cuando se vayan a aplicar a gran escala.

La producción de biomasa aérea de ambas especies aumentó significati-
vamente en los tratamientos con adición de LC (Fig. 6), como era esperable,
debido a las mejoras que introducen estos materiales en las propiedades físicas
y biológicas del suelo, siendo fundamental además los nutrientes que aportan,
particularmente Ni y P, que contribuyen al aumento del rendimiento
(Karmegam y Daniel, 2000).

Los pesos frescos (PF) de las plantas de rúcula oscilaron en un intervalo
de 12,5-18,6 g/planta y las diferencias de PF de colza entre tratamientos
fueron consecuencia de un marcado aumento del peso de los frutos (Fig. 7)
en los tratamientos T1 y T2, hecho a destacar dada la importancia que
tiene en la Argentina la producción de aceite de colza.
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La producción de MS en los tratamientos con adición de LC también
aumentó (Fig. 8) verificándose una correlación positiva para ambas espe-
cies entre el peso fresco y el peso seco. Otros autores como Desai et al.
(1999), Patil y Sheelavantar (2000), Devi y Agarwal (1998) y Devi et al.
(1998) también han comprobado el efecto positivo de LC sobre la produc-
ción de MS de diversos cultivos.

El crecimiento de la rúcula en suelos afectados por sedimentos contami-
nados (T0) fue significativamente menor que el obtenido en los tratamientos
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con LC (T1 y T2). Fueron evidentes los síntomas de toxicidad (disminución
del crecimiento y clorosis; Fig. 9) que podrían explicarse de acuerdo con lo
observado por Kupper et al. (1999), quienes hicieron referencia a una
sustitución del Mg por Hg, Cu, Cd, Ni, Zn y Pb en la clorofila, lo que lleva
a una disminución de la fotosíntesis.

La concentración de Pb en hojas de rúcula (expresada sobre peso fresco)
fue en el orden de 10 veces mayor que en hojas de colza y las correspon-
dientes a Ni y Cd fueron también significativamente mayores (Fig. 4 y 5).
Las concentraciones de Pb y Ni tanto en rúcula como en colza fueron signi-
ficativamente menores en los tratamientos con adición de LC, lo que permite
suponer que se produjo una disminución en la disponibilidad de estos metales
en el suelo por efecto del material húmico.

A pesar de que la concentración total de Pb en el suelo (150 mg Pb kg-1),
es inferior al nivel guía de calidad de suelos más exigente indicado en la Ley
de Residuos peligrosos (375 µg Pb g-1, para uso agrícola; Ley 24.051; Decreto
831/93) para justificar una intervención para la remediación, la concentra-
ción del metal en hojas de rúcula superó el límite en alimentos fijado por el
Código Alimentario Argentino (Resolución MSyAS N° 184, 1995) que es
de 2 mg Pb kg-1 PF. 

Es de particular interés el efecto de la adición de LC sobre la concentra-
ción de los tres metales en el fruto de colza; se observó una disminución muy
importante para Pb y Ni, no detectándose presencia de Cd en los tratamientos
T1 y T2 (Fig. 10).
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Figura 9. Disminución de crecimiento en plantas de Eruca sativa (rúcula) en T0 con
respecto a T1.

T0

T1



Figura 10. Concentración de metales en frutos de Brassica napus (colza) expre-
sadas sobre preso fresco. Valor medio ±DS; N = 5.

CONCLUSIONES

La respuesta de dos plantas de una misma familia (Brasicáceas), Brassica
napus (colza) y Eruca sativa (rúcula), a la contaminación del suelo con Pb,
Ni y Cd fue diferente. La rúcula acumuló metales en hojas (superando los
límites aceptables en alimentos) a pesar de que la concentración total del
metal en el suelo fue inferior a la que indica la legislación para justificar una
acción de remediación.

La adición de las enmiendas orgánicas humificadas (LC) influyó de distinta
manera sobre la bioacumulación de los tres metales, disminuyendo la dispo-
nibilidad y absorción por la planta del Pb y el Ni, pero no del Cd.

Por tanto, la aplicación de LC al suelo contaminado podría ser un trata-
miento eficiente para la estabilización de Pb(II) o Ni(II).
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NUEVAS METODOLOGÍAS EFICIENTES DE REMOCIÓN Y RECUPE-
RACIÓN DE METALES PESADOS DE LAS SOLUCIONES RESIDUA-

LES INDUSTRIALES Y DE MINERÍA

Fernando Valenzuela, Claudio Araneda,
Carlos Basualto y Jaime Sapag-Hagar

Laboratorio de Operaciones Unitarias, Facultad de Ciencias Químicas y Farmacéu-
ticas, Universidad de Chile, Av. Vicuña Mackenna 20, Providencia, Santiago (Chile).
E-mail: <fvalenzu@uchile.cl>; <caraneda@ciq.uchile.cl>.

Resumen: Se revisan las principales tecnologías de remoción y/o recu-
peración de metales pesados de aguas residuales industriales y de minería,
empleadas en procesos prácticos de descontaminación. Se describen y
comparan con ellas dos nuevas metodologías que se encuentran aún en
estado de investigación a escala de laboratorio o a escala piloto, cuales son
las del empleo de Membranas Líquidas Emulsificadas (MLE) y la de Micro-
encapsulación de Extractantes (MCEx). Se revisa la forma experimental de
aplicarlas y se indican resultados de avance en su aplicación a soluciones
acuosas residuales reales o que las simulan. Se concluye que ambas meto-
dologías son muy prometedoras y de elevado potencial de aplicación indus-
trial debido a las ventajas técnicas y económicas que presentarían al emplear
compuestos comerciales de bajo costo, así como a la simplicidad y eficiencia
operacional que ofrecen.

Palabras clave: Iones Metálicos, Tratamiento de Agua, Hidrometalurgia,
Extractantes.

New efficient methodologies for removal and recovery of
heavy metals from industrial and mining waste solutions

Abstract: The main technologies used in these days in practical decon-
tamination processes for removing and recovering heavy metals from
industrial and mining waste waters are reviewed. Two novel methodolo-
gies are described and compared with those conventionals; these are the
use of Surfactant Liquid Membranes and Microencapsulation of Extrac-
tants, which are still in a laboratory or pilot-scale research stage. Their
experimental procedures are reviewed, indicating advance results of their
application to actual waste solutions or to solutions that simulate them. It
is concluded that both methodologies are promising having a huge poten-
tial for industrial applications due to their technical and economical
advantages, considering that both treatment systems employ commercial
and low cost compounds offering a simple and efficient operation.

Key words: Metallic Ions, Water Treatment, Hydrometallurgy, Extractants.

283



1. INTRODUCCIÓN

Es habitual en la práctica hidrometalúrgica, e industrial en general, la nece-
sidad de concentrar metales que se encuentran diluidos en las soluciones que
los contienen, tanto punto de vista metalúrgico para lograr la recuperación
de ciertos valores metálicos de interés, como desde el punto de vista ambiental
con el propósito de eliminarlos y cumplir así con las regulaciones vigentes.
Esa es, por ejemplo, la situación de las denominadas “aguas de drenajes
ácidos de mina”, también la de muchas soluciones de descarte de procesos
de flotación, extracción por solventes y de lixiviación química y bacteriana
de minerales y, en general, de todo tipo de aguas residuales de procesos de
manufactura industrial (riles). Muchos de los metales encontrados en este tipo
de soluciones pueden constituir, por un lado, una fuente potencial para la
obtención de metales valiosos, escasos de conseguir o en estado crítico por
su costosa explotación. Además, por otro lado, el contenido de estos metales
en solución pueden representar un peligro ambiental dada su toxicidad. 

En Chile, tanto en la actividad química industrial como en faenas minero-
metalúrgicas, se generan gran cantidad de soluciones acuosas residuales (riles)
que contienen gran variedad de contaminantes ambientales, incluyendo
variadas concentraciones de metales pesados y niveles de acidez y de aniones,
tales como sulfatos y cloruros, superando la Norma ambiental que rige el
vertimiento de desechos industriales a cuerpos de aguas continentales (Comi-
sión Nacional del Medio Ambiente, Chile. Decreto Supremo N° 90/2000).

De hecho, en casi todas las minas de Cu de Chile los drenajes de mina
suelen contener, además de su alta acidez, hasta 500 mg Cu L-1 de Cu, 100-
200 mg Zn L-1 de Zn y, en algunos casos, también Co, Ni, Fe, Mo, etc.,
pudiéndose estimar que de dichos drenajes se podrían recuperar cantidades
muy altas de estos metales, al considerar los flujos volumétricos (caudales)
generados. Sin embargo, en este tipo de soluciones, como también en general
en las aguas residuales industriales, las concentraciones de los iones metá-
licos valiosos o los que constituyen impurezas, son normalmente bajas, lo
que dificulta su remoción o recuperación técnica y económica para la gran
mayoría de las tecnologías hoy disponibles.

La actividad minera se desarrolla principalmente en la zona Norte y central
de Chile, generando problemas de contaminación en regiones donde los
caudales disponibles para dilución son nulos o muy pequeños. En relación
con el manejo de riles, más del 60 % de la descargas industriales se disponen
en la redes de alcantarillado, mezclándose con las descargas domésticas, y
se depositan en la cuenca a través del sistema hidrográfico y canales de riego,
o son vertidos al suelo o directamente al mar. Esta situación se ha visto aumen-
tada por el sostenido crecimiento económico y el desarrollo social experi-
mentado en el país a partir de la década de los 90, lo que ha generado
demandas cada vez mayores sobre los recursos hídricos. Se ha establecido
que, de la región Metropolitana al Norte, las demandas superan el caudal
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disponible, siendo la relación demanda-disponibilidad substancialmente
más favorable hacia el Sur de Chile. 

Entre las metodologías convencionales existentes de remoción y/o recu-
peración de metales pesados de las soluciones acuosas se puede indicar (entre
las de mayor uso) la precipitación química, el intercambio iónico con resinas
sólidas (IX), la extracción con solventes mediante extractantes líquidos (procesos
SX), el uso de adsorbentes naturales y métodos biológicos de biosorción,
todas las cuales a menudo presentan variadas dificultades.

En el caso de la precipitación química (Chen et al. 2008; Kravchenko
et al. 2008) los principales problemas son la redisolución de muchos preci-
pitados, lo inoperable en términos prácticos cuando se deben tratar solu-
ciones diluidas y la adición de un gran volumen de reactivos químicos que
pasan a constituirse en contaminantes secundarios. 

Los procesos de intercambio iónico con resinas sólidas (IX) (Galán et
al. 2008; Wormsa y Wilkinson 2008) en sí son engorrosos al tener que rege-
nerar permanentemente las resinas, la desorción posterior de los metales
de éstas es compleja y no siempre cuantitativa y la presencia de sólidos suspen-
didos y/o la existencia de compuestos orgánicos disueltos, frecuentemente
encontrados en este tipo de soluciones, torna su uso poco eficaz. En general,
presentan una baja selectividad en la extracción de iones metálicos, co-extra-
yendo y saturándose muchas veces con iones diferentes a los de interés. De
hecho, hoy sólo se emplean en ablandamiento de aguas y en pre-concen-
trar algunos metales en soluciones acuosas, previos a procesos más efectivos
como los SX. Existen algunas resinas IX de alta selectividad (Wu y Gorden
2008), pero sólo están disponibles para un limitado número de iones, y son
muy costosas dada su síntesis, siendo producidas sólo por pocas compañías
industriales transnacionales.

Los procesos convencionales de extracción por solventes en reactores
mezcladores-decantadores (Deligoz y Erdem 2008; Jung et al. 2008) corres-
ponden a una tecnología que se ha venido usando para la recuperación y
remoción de metales en hidrometalurgia (Ritcey 2006). De hecho en Chile
existen más de 35 plantas industriales asociadas a la actividad minera, espe-
cialmente de empleo en la extracción de Cu, Mo, Re y Au, entre otros. Este
proceso es una técnica atractiva para la separación y concentración de iones
metálicos de las soluciones acuosas, dado que es capaz de lograr separa-
ciones altamente selectivas y concentrar el metal de interés mediante un
extractante apropiado. Sin embargo, es una alternativa técnica no exenta de
dificultades, presenta limitaciones en tratamientos de soluciones diluidas,
requiere múltiples ciclos de extracción y retroextracción y precisan de una
gran área para obtener una separación favorable, lo que encarece sus costos
de operación; también precisa de un enorme inventario de solventes, sumada
a dificultades de funcionamiento (como son los problemas de pérdida de
solvente por formación de “crud” o borra en la interfase acuosa/orgánica
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debido a la presencia de partículas sólidas en suspensión), o bien por arrastre
mecánico de una fase en otra (entrainment), volatilización y degradación de
los reactivos orgánicos. 

El uso de muy variados adsorbentes naturales (Ulmanu et al. 2003;
Wan Ngah y Hanafiah 2008) ha sido también empleado en la remoción o
eliminación de iones metálicos de las aguas residuales. Existen hoy varios
materiales porosos adsorbentes de diversas especies contaminantes, incluidos
iones metálicos, factibles de emplear en el tratamiento de todo tipo de aguas.
Varios de ellos son eficientes pero caros o bien son poco selectivos y, si
bien en algunos casos su uso se justifica si sólo se trata de descontaminar,
impiden la recuperación de algunos de estos metales de valor económico.
En la literatura técnica se indican adsorbentes inorgánicos, tales como zeolitas
(Ostroski et al. 2008), varias arcillas, bentonitas, caolinitas, óxidos de Fe y
Al (Xu et al. 2008), adsorbentes orgánicos, como carbones activados (Khezami
y Capart 2005), quitosano (Crini y Badot 2008), celulosa (O’Connell et al.
2008) y adsorbentes organo-minerales incluyendo alofanes y alúminas modi-
ficadas con tensoactivos. Todos ellos con distintas propiedades y actividad
adsorbente y con aplicaciones comprobadas o potenciales para remover
preferentemente contaminantes de naturaleza orgánica y metales pesados.
Sin embargo, su extracción y concentración es costosa y suelen ser de apli-
cación colectiva y no específica de algún metal en particular. 

Entre ellos merece atención especial el uso del quitosano (Valenzuela y
Agulló 2004). Este compuesto es el derivado más importante de la quitina
(poli—b-1,4-desoxi-acetil-D-glucosamina) y ha atraído la atención de muchos
investigadores en los últimos años debido a su capacidad de adsorber iones
de metales pesados. Corresponde a un polímero natural que se encuentra
en el caparazón de crustáceos (como centollas, cangrejos, langostas, krill
antártico, etc.) y en algunos insectos y plantas inferiores y que presenta un
mecanismo de adsorción mixto basado en fenómenos físicos (hinchamiento
o swelling) y químico a través de sus grupos funcionales; es insoluble en agua,
aunque más soluble mientras más ácido es el medio, lo que limita su empleo
en muchos riles que presentan bajo pH, como suelen ser los de la minería.

Los métodos biológicos factibles de aplicar en este campo residen bási-
camente en los denominados procesos de biosorción (Apiratikul y Pavasant
2008; Krishnani et al. 2008), en el cual los metales pesados son adsor-
bidos sobre la superficie de biomasa de organismos vivos o muertos. La adsor-
ción puede ser física o química vía intercambio iónico. En la literatura técnica
es posible encontrar estudios con variados microorganismos tales como bacte-
rias, hongos y microalgas, entre otros. Corresponde a una tecnología de bajo
costo, que presenta algunas deficiencias operacionales cuya mayor limitante
es que actualmente sólo se entiende como una etapa final de remoción de
metales, necesariamente posterior a un pre-tratamiento por métodos conven-
cionales. Es decir, no es posible aplicarla directamente cuando los contenidos
de algunos iones metálicos superan los 20 mg L-1, nivel muy bajo en aguas
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de la minería, por ejemplo. Sin embargo, es una metodología interesante,
de fácil aplicación en columnas, que permite reducir los contenidos metá-
licos de acuerdo a las normas ambientales internacionales (Cotorás et al.,
U.S. Pat. 2008). 

Todas estas limitaciones de aplicación práctica de estas tecnologías hacen
necesario, por tanto, desarrollar cada vez más técnicas más eficientes para
la recuperación o remoción de metales básicos (más frecuentes) y metales
menos frecuentes, como son, por ejemplo, Cr, Cd, Hg, Pb, incluso tierras
raras, desde soluciones residuales industriales o de descarte de la minería. 

De especial interés (por su potencialidad de aplicación industrial, dada
su simplicidad y capacidad de tratamiento de grandes volúmenes de aguas),
se desea destacar, entre las nuevas metodologías, los procesos de
Membranas Líquidas Surfactantes y la de Microencapsulación de Extrac-
tantes no-específicos, ambas desarrolladas en extenso en nuestro grupo
de investigación aplicada.

El propósito de estos trabajos fue: 1) Recuperar o remover cuantitati-
vamente los metales; y 2) estudiar los fenómenos físicos y químicos invo-
lucrados, asociados a mecanismos de transferencia de masa con reacción
química y sustentados por los correspondientes modelos matemáticos. 

2. MEMBRANAS LÍQUIDAS SURFACTANTES

2.1. Procedimiento experimental

Existen dos tipos de Membranas Líquidas (ML) de uso posible en hidro-
metalurgia. Las denominadas de soporte sólido (MLSS) (Marchese et al.
2004; Valenzuela et al. 1999) constituidas por una matriz polimérica delgada
y de alta porosidad en la cual queda retenido por capilaridad el solvente orgá-
nico que contiene la molécula extractante transportadora del o los metales
presentes en solución; estas membranas aún presentan serias deficiencias
de operación, lo que limita su empleo. Y las membranas líquidas emulsi-
ficadas (señaladas en adelante como MLE) o membranas líquidas surfactantes
(Valenzuela et al. 2005-a; Valenzuela et al. 2005-b), las cuales corresponden
a una doble emulsión agua/aceite/agua, W/O/W (Water/Oil/Water), cuya
utilización en aplicaciones industriales es realmente prometedora.

El proceso mediante MLE presentaría la habilidad de satisfacer tanto
la posibilidad de extraer, separar y concentrar selectivamente o colectiva-
mente (dependiendo de los extractantes escogidos) metales presentes en
forma diluida en soluciones acuosas a una alta velocidad, utilizando una
delgada membrana líquida que presenta una gran área interfacial, en un
menor número de etapas y empleando sólo un volumen muy pequeño de
solvente orgánico. Por tanto, se puede anticipar que la aplicación de los
procesos mediante MLE será altamente apropiada en los campos de la
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hidrometalurgia y los procesos de tratamiento de aguas residuales, tanto
desde el punto de vista del reciclo de recursos industriales como de la conser-
vación de energía.

Experimentalmente, en la primera etapa, la fase orgánica y la solución
acuosa interna (de stripping) se combinan para formar una emulsión estable
mediante una intensa agitación mecánica, empleando habitualmente una
velocidad variable en el rango entre 1000 a 10.000 rpm, conformándose
así la emulsión primaria. Luego esta emulsión es contactada con la solución
dadora (de alimentación) que contiene los metales a extraer, mediante una
agitación moderada (200 a 400 rpm) de manera de formar pequeños glóbulos
de la emulsión al interior de la alimentación, constituyéndose así la doble
emulsión.

Una vez ocurrida la extracción del metal mediante transporte por
permeación la emulsión, cargada con el o los metales, se separa de la fase
de refino (alimentación residual pobre ahora en los metales) y se trans-
fiere a un sistema que provoque la ruptura de la emulsión para recuperar
tanto la solución acuosa interna (ahora cargada con los metales de interés),
como la fase orgánica. Una vez separado el metal en forma sencilla de la
solución de retroextracción (cristalización o EW) dicha fase y el solvente
orgánico se reciclan a la etapa inicial para formación de más emulsión.
Existen varias formas de lograr la ruptura de la emulsión. Entre ellas se han
probado la centrifugación, calentamiento, separación ultrasónica y métodos
electrostáticos, los más simples, eficientes y económicos de aplicar a escala
industrial.

Es claro que las MLE corresponden a una emulsión del tipo “agua en
aceite en agua” conocidas como doble emulsión W/O/W. Tal como se
observa en la Fig. 1 la solución de retroextracción (denominada común-
mente fase acuosa interna y que constituye la fase acuosa aceptora de los
metales) y la fase orgánica (extractante transportador y un surfactante en
diluyente orgánico) son emulsificadas mediante una altísima velocidad de
agitación hasta el punto de formar muy pequeñas gotas de la fase acuosa
interna dispersas o encapsuladas en el solvente orgánico. Este debe contener
un reactivo convencional SX escogido en forma selectiva o colectiva para
uno o más metales, de acuerdo a las isotermas de extracción, el cual faci-
lita el transporte del metal a través de la membrana orgánica al actuar como
transportador (“carrier”) de él mediante mecanismo facilitado o de trans-
porte acoplado.
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Figura 1. Esquema de los glóbulos de la doble emulsión.

La solución orgánica debe ser inmiscible con ambas soluciones acuosas
(alimentación y retroextracción) de modo que la emulsión sea estable. Normal-
mente se le debe adicionar un agente superficialmente activo (tensoactivo o
surfactante), el cual se emplea para estabilizar aún más la emulsión. Como
es conocido estos compuestos que se ordenan en la superficie de la gota
o glóbulo de la membrana emulsionada poseen una cabeza polar hidrofí-
lica (que se orienta al interior de las fases acuosas) y su “cola” apolar lipo-
fílica, constituida por largas cadenas alquídicas (orientada al interior de
la gota orgánica).

El empleo de extractores de MLE ofrecería, entre otras ventajas con
respecto a los extractores convencionales (SX), principalmente la de provocar
un enorme ahorro en el inventario de solvente (normalmente caros), al ser
necesario emplear un reducidísimo volumen de él, dada la operación simul-
tánea de las etapas de extracción y de retroextracción (lo que también provoca
un ahorro en el tamaño de la etapa de extracción de la planta).

2.2. Fundamentos teóricos asociados a MLE

La utilización de las MLE sería muy atractiva para la extracción y/o remo-
ción de metales desde soluciones diluidas. Quién primero las estudió fue Li
(1973), a quién se le adjudica su invención. Desde el año 1980 varios grupos
de investigación en USA, Japón y Europa han venido realizando varios
progresos en este campo, destacándose los aportes de Lorbach y Hatton
(1988) en MIT, Draxler y Marr (1986) en Austria, Völkel, Halwachs y
Schügerl (1980) en Alemania y Nakashio et al. (1988) en Japón. Inicial-
mente Cahn y Li (1976) se centraron en la separación de hidrocarburos y
en la remoción de constituyentes disueltos en soluciones acuosas, como ácido
fosfórico, nitrato de Na y amoníaco. También se ha propuesto el uso de MLE
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en la extracción de contaminantes (fenol, metales, ácidos orgánicos, etc.)
de las aguas residuales industriales.

Esta tecnología sería superior a la convencional de extracción con solventes
en reactores “mixer-settlers”, tanto desde el punto de vista del capital de
inversión requerido como respecto a los costos operacionales, debido a que
en MLE el número de etapas requeridas y la pérdida de solución orgánica
son menores que en el caso de SX. Por ejemplo, en un estudio de remoción
de Cu de las soluciones ácidas de lixiviación, a partir de pruebas de labora-
torio, la evaluación concluyó que la técnica mediante MLE para tratar una
solución ácida como la indicada con 2,5 g L-1 de Cu presentaría un 40 % de
ahorro en inversión respecto al proceso SX; en dicho estudio se indica que
los costos operacionales serían comparables y del orden de 1,7 centavos de
US$ por libra de Cu obtenido (unos 2,5 céntimos de euro por kg).

La extracción de iones metálicos mediante MLE se regiría por un proceso
de transferencia de masa con reacción química, de acuerdo al siguiente meca-
nismo químico:

I. Etapa I: El metal reaccionaría químicamente en la etapa de extrac-
ción con la molécula  extractante transportadora de acuerdo al tipo de
especie que el ion metálico esté formando en solución acuosa y a la
funcionalidad del extractante.

a) Si el metal está formando especies catiónicas se deberá escoger un
extractante ácido, con el cual sufrirá reacciones de intercambio
catiónico.

b) Si el metal está formando especies aniónicas en solución se deberá
escoger un extractante básico con el cual sufrirá reacciones de inter-
cambio aniónico.

c) Si el metal está formando especies neutras en solución el extrac-
tante a escoger deberá actuar mediante solvatación, extrayendo
simultáneamente catión y anión.

II. Etapa II: Producida la formación de la especie compleja metal-extrac-
tante en la fase orgánica su ruptura ocurriría en la interfase de strip-
ping en una etapa de retroextracción, siguiendo un mecanismo
coherente con la reacción de extracción (Etapa I). 

a) Si se emplea un extractante ácido la ruptura del complejo se debe
realizar con soluciones fuertemente ácidas.

b) Si se emplea un extractante básico la ruptura del complejo se
debe realizar con soluciones fuertemente alcalinas.

c) Si se emplea un extractante que actúa por solvatación la ruptura
del complejo se debe realizar preferentemente con soluciones
neutras.
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Desde el punto de vista del fenómeno de transferencia de masa involu-
crado, los iones metálicos son separados y concentrados desde la fase acuosa
externa (alimentación) hacia la fase acuosa interna aceptora en la emulsión
aceite en agua (O/W), de acuerdo al siguiente mecanismo ilustrado en la
Fig. 2:

1) Difusión de los iones metálicos hacia la superficie externa de los glóbulos
de la emulsión.

2) Formación del complejo metal/extractante mediante reacción inter-
facial en la interfase externa, de acuerdo a la Etapa I del mecanismo
químico (reacción de extracción).

3) Difusión del complejo metal-extractante (MR2) al interior de la fase
membrana líquida.

4) Ruptura del complejo metal-extractante en la interfase interna de la
emulsión O/W, de acuerdo a la Etapa II del mecanismo químico (reac-
ción de retroextracción).

5) Difusión del metal liberado hacia el seno de la fase acuosa interna y
difusión del extractante (HR) descargado del metal hacia la interfase
externa.

Se supone que el transporte (separación) selectivo del metal ocurriría en
la etapa 2 del mecanismo de transferencia de masa. Si se escogen acerta-
damente extractantes transportadores muy afines hacia los metales de interés,
los iones de estos permearán selectivamente hacia la fase acuosa aceptora
(interna de stripping), contra un gradiente de concentración, lo que se
denomina “transporte facilitado”. Si, además, ocurre en sentido inverso
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Figura 2. Representación esquemática de la permeación del metal en la MLE. Este
esquema supone transporte de metal catiónico M2+ y extractante ácido HR.

                Etapas Proceso Difusivo
                            (1)                (2)         (3)         (4)            (5)
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                                                                              H+
           Fase Acuosa Externa              Fase Orgánica             Fase Acuosa Interna
    (Alimentación)

Emulsión O/W (glóbulo)
Fi 2



el transporte de otras especies (ej., H+, OH-, aniones, etc.) se denomina
“transporte acoplado”, situación que es la normal al emplear moléculas extrac-
tantes que funcionan mediante intercambio iónico. Es claro que el éxito del
proceso se basa en conocer la especiación química en solución acuosa de
los metales a extraer, lo que define el tipo de extractante a usar en la MLE.

2.3. Resultados y discusión

De acuerdo a lo explicado la presencia de un reactivo surfactante es funda-
mental para lograr la estabilización de la membrana líquida. En un trabajo
reciente (Valenzuela et al. 2003), se estudió la influencia del tensoactivo no-
iónico monooleato de sorbitol (conocido comercialmente como Span-80),
sobre el transporte acoplado de iones Cu(II) en un reactor de membrana;
como transportador del metal se empleó el compuesto 5-nonilsalicilaldoxima
(LIX-860 NIC) disuelto en keroseno. El contenido inicial de cobre en la alimen-
tación fue de 800 mg Cu L-1. Los resultados indicaron que el surfactante
presentó una marcada actividad interfacial, mayor a la del extractante, el cual
también sería adsorbido en la interfase fase acuosa de alimentación/fase
orgánica constitutiva de la membrana líquida, generándose una competencia
por los sitios activos de adsorción. A partir de los resultados experimentales
se calculó el área interfacial ocupada por mol de tensoactivo, la constante
de equilibrio de adsorción y su concentración micelar crítica. El surfactante
por sí mismo no extrajo Cu, siendo la extracción de este metal beneficiada
por la disminución de la acidez de la fase acuosa de alimentación. El tensoac-
tivo, efectivamente, aceleró la permeabilidad del metal a través de la membrana
cuando se empleó una cantidad mínima en la fase orgánica. En tales condi-
ciones experimentales la velocidad de transporte del metal en la ML estuvo
controlada por la difusión de las especies químicas en ella. Además, se comprobó
que la aparente permeabilidad del metal aumenta con el aumento del conte-
nido del extractante transportador en la fase orgánica. Se propuso un meca-
nismo de transporte del metal en la membrana basado en la reacción interfacial
heterogénea que ocurre en la interfase acuosa/orgánica, acelerada por la
presencia del tensoactivo.

Esta información resultó ser muy valiosa en el estudio práctico de elimi-
nación de este metal desde un agua residual de la actividad minera de la zona
central de Chile mediante esta tecnología de membranas líquidas emulsio-
nadas (Valenzuela et al. 2005-a). En un principio se empleó un diseño expe-
rimental que permitió evaluar el efecto de las principales variables y sus
interrelaciones que afectan el proceso. Empleando el mismo extractante trans-
portador (LIX-860 NIC) y el mismo compuesto tensoactivo (Span-80), cuyas
estructuras se presentan en la Fig. 3, la membrana permitió una muy eficiente
remoción del metal desde la solución de alimentación (contenido inicial de Cu
de 1,0 g Cu L-1) que lo contenía hacia la solución de retroextracción (stripping)
donde se concentró, mediante un tanque agitado en batch. De los resultados
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experimentales se dedujo que las variables estadísticamente significativas en
el proceso fueron la concentración del extractante en la membrana y la velo-
cidad y el tiempo de agitación de la doble emulsión. Sin embargo, no es posible
aumentar en exceso el contenido del extractante en la ML, pues podría ocurrir
un aumento excesivo de la viscosidad de ésta, afectando la difusión de las
especies en el proceso y, por tanto, el proceso de transferencia de masa y
favoreciéndose la ruptura prematura de le emulsión. También un exceso de
la velocidad de agitación en el reactor produciría coalescencia de los glóbulos
de la emulsión afectando su estabilidad. Igualmente, un exceso de surfac-
tante en la ML tendería a disminuir el transporte del metal al contribuir a
aumentar la resistencia interfacial.

En otro trabajo (Valenzuela et al. 2005-b) se estudió la remoción de Cu
de una muestra de un drenaje ácido de mina (DAM) utilizando un contactor
de MLE y empleando el mismo extractante oxímico y el mismo tensoactivo
en keroseno. Los drenajes ácidos de mina corresponden a soluciones
ácidas muy dañinas, generadas por fenómenos de biolixiviación y lixivia-
ción química de depósitos sulfurados de Cu, Fe y otros metales, asociados a
yacimientos de metales de transición. El drenaje usado en este trabajo fue
obtenido de minas de Cu en nuestro país y corresponde a un agua natural
muy ácida y con una carga de metales pesados tóxicos y peligrosos, normal-
mente superando la Norma ambiental que los regula. Pero aún a concen-
traciones bajas la remoción es antieconómica por los procesos convencionales
nombrados en esta revisión. El empleo del reactor de MLE utilizado en este
estudio permitió una excelente remoción del metal, permitiendo su sepa-
ración y concentración en una solución de stripping, siendo sencilla su
recuperación final. Considerando que el proceso de transporte del metal
en la ML es controlado por un mecanismo de transferencia de masa con
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reacción química y que en el diseño de un reactor a escala industrial se requiere
conocer los factores que afectan la cinética del proceso, se procedió a estu-
diar las variables que la afectan. Se comprobó que la velocidad inicial de
extracción del metal era afectada por la concentración del extractante
transportador en la ML y por el pH y el contenido del metal (variable entre
200 a 600 mg Cu L-1) en el drenaje ácido, tal como se observa en las Fig.
4 y 5. Se requirió un mínimo de compuesto surfactante para estabilizar la
membrana. Se dedujo un mecanismo de transporte del metal basado en un
modelo difusivo que incluye la reacción química  de  extracción  entre el metal
y el transportador.

Figura 4. Efecto de la concentración del extractante en la ML sobre la velocidad
inicial de extracción. 

Figura 5. Efecto del pH y la concentración del metal del DAM sobre la velocidad
inicial de extracción.
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El modelo supone que las gotas interiores de la doble emulsión, es decir
aquellas de la fase de retroextracción se mueven libremente dentro de la gota
orgánica que conforma la ML y, además, que la reacción de stripping es
instantánea. Los resultados experimentales se correlacionan bien con el
modelo, especialmente bajo condiciones experimentales donde las dificul-
tades de swelling y breakdown (ruptura) de la emulsión están controladas
(Valenzuela et al. 2008), tal como se observa en la Fig. 6, en la cual se
comparan los valores experimentalmente observados con los calculados
por el modelo.

La reacción química corresponde, en este caso, a un típico intercambio
de cationes entre el extractante transportador ácido y el metal en su especie
catiónica, de acuerdo con: 

Cu2+
(ac) + 2 HX (org) = CuX2 (org) + 2 H+

(ac) [1]

donde HX y CuX2 representan el extractante quelante oxímico y su complejo
con el metal, respectivamente. Los sufijos (ac) y (org) denotan fase acuosa y
fase orgánica.

Se observó que la reacción de stripping ocurre en forma muy rápida y
que la extracción del metal es independiente del contenido de ácido sulfú-
rico como agente de retroextracción en el licor de stripping, ambos factores
indicativos de que esta etapa no tendría efecto sobre la velocidad global del
proceso de extracción. El modelo teórico deducido interpretó muy bien los
valores experimentalmente observados, particularmente en condiciones de
más bajo pH del DAM y a menores contenidos del extractante en la ML. 

Se ha aplicado también con éxito el uso de esta tecnología en la remo-
ción de iones Zn(II) de un efluente acuoso de origen industrial (Valenzuela
et al. 2005-c). En este caso se empleó como extractante transportador el
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Figura 6. Comparación de los valores experimentales observados con los del modelo.
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compuesto PC-88A (mono-ester-2-etilhexil del ácido 2-etilhexilfosfónico)
y como surfactante el tensoactivo comercial Span-80, ambos disueltos en
kerosene, conformando la membrana líquida. Se empleó un reactor del
tipo tanque agitado en batch, lográndose en breves minutos un trans-
porte muy selectivo y eficiente del 99,32 % del Zn hacia la solución acuosa
aceptora. A partir del análisis de varianza de los datos experimentales obte-
nidos fue posible modelar matemáticamente el sistema de transporte del
metal mediante una ecuación de regresión. Confirmando lo obtenido en
el trabajo indicado anteriormente para Cu las variables estadísticamente
significativas fueron la concentración del extractante y la velocidad y el
tiempo de agitación durante la formación de la doble emulsión, tal como
se observa en la Fig. 7. El extractante jugó un papel fundamental en el
proceso de permeación del metal a través de la ML, aún cuando presenta
una menor actividad interfacial que el tensoactivo. Este estabilizó la emul-
sión por reducción de la tensión interfacial evitando la coalescencia de las
pequeñas gotas de la emulsión.

Se realizó un estudio similar de separación de iones Zn(II) de un drenaje
ácido de mina próximo a un depósito de Cu de la región andina de Chile
(Valenzuela et al. 2007). En este caso se empleó como transportador el di-
ester-2-etilhexil del ácido 2-etilhexilfosfórico, conocido comercialmente como
D2EHPA, de amplio uso en plantas industriales SX de recuperación de
diversos iones metálicos. Desde el punto de vista químico se estudió el efecto
de varias variables sobre el grado de extracción y sobre la cinética del proceso.
Se requirió un contenido mínimo de H2SO4 de 100 g L-1 en la solución acuosa
aceptora para asegurar un gradiente de acidez entre ambas fases acuosas
para promover la permeación de los iones cinc hacia el licor de stripping.
La extracción del metal se favoreció ajustando el pH de la fase acuosa de
alimentación a alrededor de 4,0, requiriéndose tan sólo un 3 % v/v de extrac-
tante en la ML, tal como se observa en las Fig. 8 y 9 referidas al equilibrio
y a la cinética de extracción del metal.
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Figura 7. Variables significativas en la extracción de Zn(II) con PC-88A.
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Es claro que al emplear ML se precisa un inventario de extractante muchí-
simo menor al requerido en una extracción líquido-líquido convencional,
confirmando una de las ventajas económicas de esta metodología. Los resul-
tados experimentales indicaron que a pH mayores la velocidad del proceso
estaría regulada por la difusión de las especies en la película de la fase acuosa
externa próxima a la ML, mientras que a pH menores a 3,0 la cinética del
proceso estaría controlada por la reacción química del metal y el extrac-
tante en la interfase externa de la membrana, representada en las siguiente
ecuación:

Zn2+
aq + 2 (HR)2 org

→← ZnR2. 2HR  org + 2H+
aq [2]

donde HR, (HR)2 y ZnR2.2HR representan el extractante ácido, el dímero
de él y el complejo con el metal, donde se observa que se requieren 2 moles
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del transportador para enlazarse al metal y dos más que solvatan la estruc-
tura del complejo formado (Sato et al. 1987). El mismo extractante trans-
portador y la misma sustancia surfactante se emplearon en la remoción de
Cd(II), metal muy tóxico y factible de encontrar en una serie de soluciones
acuosas residuales de procesos químicos industriales y de la minería (Basualto
et al. 2006). La Norma que regula su descarga a cuerpos de aguas superfi-
ciales y subterráneas fija como valor máximo de concentración en el ril de
20 mg Cd L-1 (Comisión Nacional del Medio Ambiente, Chile. Decreto
Supremo N° 90/2000). Los métodos convencionales de remoción hacen
muy complejo llegar a esos niveles; sin embargo, empleando un reactor de
MLE del tipo “celda agitada”, en el cual se reducen los riesgos operacionales
del tipo swelling (hinchamiento) o ruptura de emulsión (breakdown), se logró
dejar el agua tratada de acuerdo a la Norma, partiendo incluso de un amplio
rango de concentración del metal en la solución inicial. Las variables signi-
ficativas fueron la concentración del extractante en la ML, el contenido del
metal en la solución de alimentación y la fuerza iónica en la solución de retro-
extracción. En la Fig. 10 se presenta el efecto del contenido del transpor-
tador en la ML sobre el equilibrio y la cinética de extracción. A partir de los
resultados experimentales fue posible determinar la estructura del complejo
extraído y calcular la constante de equilibrio que regula el proceso.

Todos estos estudios demuestran la posibilidad práctica de remover o recu-
perar metales desde soluciones acuosas diluidas usando este método. Un
notable grado de concentración del metal se logra en la solución aceptora
de stripping, reduciendo la razón de volumen entre esta fase y la fase acuosa
externa de alimentación. Además, se requirió efectivamente un inventario
de solvente considerable menor al de los procesos SX. 
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Figura 10. Influencia del contenido del extractante en la ML sobre el equilibrio y
cinética de extracción.
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3. MICROENCAPSULACIÓN DE EXTRACTANTES (MCEX)

3.1. Metodología experimental 

Esta tecnología se basa en preparar mediante métodos simples y de bajo
costo microcápsulas (MC), las cuales consisten en una matriz polimérica
que contiene adsorbidos en su interior extractantes específicos para recu-
perar o remover determinados metales (Kondo y Kamio 2002). En sus
aspectos prácticos y de ingeniería un sistema de tratamiento continuo de
estas aguas mediante MC debe funcionar en columnas empacadas con
estas microcápsulas en una misma columna en ciclos sucesivos de adsor-
ción y desorción de los metales. 

El empleo de MC puede ser considerado como una tecnología limpia en
procesos de separación. Las MC a preparar son polímeros orgánicos porosos
dotados de una muy buena estabilidad mecánica que presentan un gran poten-
cial en aplicaciones a escala industrial, como también en extracciones croma-
tográficas a escala analítica. Sin embargo, la aplicación de este sistema de
MC en equipos a nivel industrial empleando una tecnología de columna fija
requiere de conocimiento previo del equilibrio y la cinética del proceso de
extracción del metal en ella. 

Respecto a la manufactura de estas microcápsulas se puede indicar que
existen básicamente dos métodos principales de potencial uso en hidro-
metalurgia (los cuales se han venido desarrollando por nuestro grupo de
investigación):

1) A través de un proceso químico simple de polimerización con
presencia del extractante “in situ”.

2) Mediante un proceso físico-mecánico basado en la impregnación
del extractante mediante la evaporación del solvente.

El procedimiento químico es simple y genera una matriz polimérica en
la cual los monómeros que conformarán su pared, junto con el extrac-
tante a encapsular, se disuelven en la fase dispersa constituida por un
solvente orgánico inmiscible con el agua. Se basa en la polimerización en
suspensión vía radicales libres de uno o más monómeros vinílicos (como,
por ejemplo, estireno y divinilbenceno), usando un iniciador adecuado.
La polimerización se logra por calentamiento ocurriendo la evaporación
del diluyente orgánico, permaneciendo el extractante retenido en las micro-
esferas producidas (Valenzuela et al. 2005-d). Esta síntesis permitiría un
control mucho mayor del tamaño de las microesferas y beneficiaría la esta-
bilidad de los extractantes en el interior de las MC. El uso de monómeros
tan comunes como de bajo costo (estireno, divinilbenceno) tornarían
también atractivo el método químico. La matriz orgánica conformada por
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ellos le impartiría la porosidad necesaria para constituirlas en buenos
adsorbentes. 

El método por evaporación del solvente es más sencillo aún. Se basa en
disolver el extractante y el polímero (ejemplo: Poliestireno, polidivinilben-
ceno) en un solvente orgánico, constituyendo la fase dispersa, la cual se
agrega a temperatura ambiente a la fase continua de naturaleza acuosa que
suele contener un dispersante, formándose una emulsión. Un posterior calen-
tamiento suave permite la evaporación del solvente orgánico, conformán-
dose las MC (Yang et al. 2004). En este caso es más complejo controlar el
tamaño de las microesferas obtenidas. 

Cualquiera sea el método empleado en la síntesis de las MCs el paso
siguiente es su separación de la mezcla reactante mediante una simple
filtración convencional. Una vez lavadas y secas se procede a determinar el
contenido del extractante inmovilizado en ellas de acuerdo a metodologías
químicas habituales.

En ambos métodos los monómeros o polímeros que constituyen los
materiales de la estructura (pared) de la MC deben ser hidrofóbicos, al igual
que los extractantes a encapsular. Estos compuestos comerciales, de amplio
uso en hidrometalurgia, poseen normalmente en su estructura largas cadenas
hidrocarbonadas lo que previene la pérdida de ellos desde la matriz poli-
mérica de las MC. Es claro que las MC actuarían como adsorbentes granu-
lares conteniendo un extractante líquido, alcanzando, por tanto, las
características tanto de las resinas IX como de los extractantes líquidos
usados en las plantas SX. 

Cuando se trata de separar dos o más metales contenidos en la misma
solución acuosa la elección del extractante debe ser tal que uno de ellos debe
ser retenido en la microesfera y el, o los otros, deben salir en el eluato de la
columna sin ser adsorbidos.

Al emplear esta tecnología se logra superar varias deficiencias propias
de los procesos SX e IX. Por ejemplo, la formación de una tercera fase,
tan común en procesos SX, durante el proceso de adsorción en MCEx es
prácticamente nula, reduciendo la pérdida de extractante. Las pérdidas
de extractante por solubilidad en la fase acuosa también se anulan, al inmo-
vilizar los extractantes a la estructura polimérica que conforman las
microcápsulas. A su vez, requieren de un inventario mínimo de solventes
orgánicos para una misma separación del metal, comparado con los de
una planta SX y sin presentar los problemas de separación de fases propios
de dicha metodología, dada la simple separación de fases sólido-líquido
producida. 

Estas microcápsulas separativas presentan una gran área interfacial
específica, una altísima y mejorada selectividad respecto a resinas IX y
de muchísimo menor costo y capacidad de re-utilización en múltiples ciclos.
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Al comparar esta técnica con el empleo de resinas IX para separaciones
de metales en este último caso se requieren necesariamente varias columnas
conectadas, unas para etapas de adsorción y otras para desorción o
regeneración. En MCEx el empleo de una simple columna empacada con
un adsorbente, el cual es solamente impregnado (no fijado) con extrac-
tantes, presentaría un gran potencial de uso industrial dada la simpli-
cidad de su método de preparación.

3.2. Fundamentos teóricos de la microencapsulación de extractantes

Desde los años 90 se ha venido desarrollando muy rápidamente el uso
de microcápsulas como soporte para el extractante como una tecnología
mejorada para la extracción de metales. Los primeros estudios de separa-
ción de metales utilizando microcápsulas (que contenían extractantes espe-
cíficos) corresponden a Yoshizawa et al. (1995). Durante los últimos años
varios grupos de investigación de Estados Unidos, Japón, Europa y China
han venido realizando varios progresos en este campo, destacándose los
aportes de Yang et al. (2005) en China, Kamio y Kondo (2002) en Japón,
Laguecir et al. (2002) en Francia, Ji et al. (2001) en Estados Unidos, entre
otros. 

Respecto a los mecanismos de adsorción del metal en la MC se deben
considerar, además de efectos difusivos del metal en la película acuosa en la
capa límite con la pared de la MC y la difusión intraparticular del complejo
formado en la superficie de la MC en el interior de ella, también la reacción
química de formación del complejo en la interfase líquido/superficie de la
MC, pudiendo afectar y llegar a constituirse cualquiera de ellos en la etapa
determinante desde el punto de vista cinético del proceso global. Los extrac-
tantes se unen al metal mediante formación de compuestos de coordinación,
formación de sales o bien formando pares iónicos, extrayéndolos así de la
solución diluida que los contiene (Valenzuela et al. 1999; Marchese et al.
2004).

El uso de un entrecruzante como el divinilbenceno o derivados del dime-
tacrilato, permite introducir un determinado grado de reticulación, depen-
diendo de la concentración inicial de éste, produciendo polímeros con
estructura de una red tridimensional porosa. Su flexibilidad estructural permite
obtener microesferas con mejor capacidad para la difusión a través de ella.
Asimismo, el uso de monómeros con mayor carácter hidrofílico (como el
estireno) permite cierto grado de hinchamiento de las MC y su mojabilidad
y, por ende, la facilitación de la adsorción de los iones metálicos desde solu-
ciones acuosas.

Preparadas las MC es necesario que éstas se pongan en contacto con
la solución que contiene el o los metales de interés, con el fin de micro-
encapsularlos y así separarlos de la solución inicial mediante un proceso
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de adsorción. La etapa final consiste en retroextraer el metal de las micro-
cápsulas mediante su desorción por contacto de ellas con una solución
de retroextracción, la cual constituye la fase acuosa aceptora de los metales
en la cual se van concentrando. A su vez en esta etapa se libera la
microcápsula de los metales para un nuevo ciclo extractivo. En este
caso la extracción de los iones metálicos se regiría también por un proceso
de transferencia de masa con reacción química, de acuerdo al siguiente
mecanismo:

Etapa 1: Difusión de los iones metálicos desde la solución acuosa de
alimentación hacia la superficie externa de las MC.

Etapa 2: Formación del complejo metal-extractante por reacción del metal
en la superficie de la MC con el extractante retenido en la MC mediante
adsorción con reacción química.

Etapa 3:  Difusión del complejo metal-extractante formado hacia el inte-
rior de la MC. 

Etapa 4: Ruptura del complejo metal-extractante en la estructura porosa
de la MC por contacto con la solución de retroextracción en una etapa de
quimiosorción.

Etapa 5: Difusión del metal liberado hacia el seno de la fase acuosa de
retroextracción.

La extracción selectiva o colectiva de uno o varios metales a la vez se
supone que ocurriría en la Etapa 2 del mecanismo, al escoger acertadamente
extractantes muy afines hacia los metales de interés, permitiendo que sólo
estos iones sean adsorbidos y sean transportados hacia la fase de stripping.
La elección del extractante a encapsular y del medio de retroextracción se
basan en las mismas consideraciones descritas en la sección anterior al emplear
las MLE. 

Desde un punto de vista cinético el mecanismo global del proceso puede
ser controlado:

1) por difusión del metal en la solución acuosa que lo contiene a través
de la película acuosa, o 

2) por reacción química de extracción en la superficie de la MC, o 
3) por difusión intraparticular del complejo metal-extractante hacia

el interior de la MC. 
En la Fig. 11 se presenta un esquema del mecanismo de adsorción-desor-

ción y transporte de los metales en la MC.
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Figura 11. Mecanismo de sorción en columnas de un metal M2+ mediante micro-
cápsulas que retienen un extractante ácido HR.

3.3. Resultados de avance logrados mediante MCEx

Una de las más interesantes aplicaciones de esta tecnología es la de remo-
ción y/o recuperación de bajos contenidos de algunos iones metálicos en
soluciones acuosas diluidas generadas en etapas propias de operaciones
químicas y metalúrgicas industriales. Tanto la capacidad de adsorción de
metales como su mejorada cinética al encapsular en su interior extractantes
líquidos hacen de estas microcápsulas una alternativa muy superior al uso de
resinas sólidas de intercambio iónico. La desorción de los metales de ellas
es también muy rápida y simple, permitiendo un número de ciclos extrac-
tivos muy superior lo que beneficia la economía del proceso. En uno de los
primeros trabajos desarrollados por nuestro grupo de investigación se estudió
la remoción de Zn(II) y Cu(II) de las soluciones acuosas ácidas empleando
microesferas sintetizadas por el método químico; es decir, mediante una
sencilla polimerización radicalaria in situ. Se utilizó en la preparación de la
matriz polimérica diferentes copolímeros de estireno y divinilbenceno, utili-
zando peróxido de benzoílo como iniciador de la reacción y tolueno comer-
cial como solvente de la mezcla (Valenzuela et al. 2005-d). Como extractante
a encapsular se utilizó el antes mencionado compuesto alquilfosfónico PC-
88A; es decir, todos reactivos industriales de amplio empleo comercial.
Este compuesto es capaz de extraer cada metal por separado, o bien ambos
en conjunto en forma colectiva, mediante ajuste de la acidez de las soluciones
que los contienen. 

La producción de microcápsulas es muy eficiente, obteniéndose en
promedio rendimientos superiores al 90 %, tomando como base de cálculo
los sustratos orgánicos empleados en la síntesis. Se requirió de un reactor
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sencillo dotado de agitación mecánica, cuya velocidad condiciona el tamaño
de las esferas a producir y mediante un calentamiento relativamente suave
en algunos casos o incluso innecesario en otros. 

La separación de las microcápsulas obtenidas de la mezcla reactante se
realiza sencillamente por filtración convencional, al conformarse matrices
insolubles en ella. En el mismo filtro se lavan y presecan para proceder a
determinar en ellas el contenido real de extractante encapsulado. Esta deter-
minación depende del tipo de extractante encapsulado. En este caso, dado
que PC-88A corresponde a un compuesto ácido débil, se empleó un método
de titulación potenciométrica mediante NaOH, previa difusión del extrac-
tante a una solución alcohólica durante algunas horas. En otros estudios en
que se han encapsulado extractantes básicos del tipo aminas de alto
peso molecular su determinación se efectúa mediante argentometría y dicro-
mato de sodio como indicador. En el caso de extractantes solvatantes,
como lo son tri-butil fosfato (TBP) y óxido de tri-octil-fosfina (TOPO), se
realiza mediante espectrofotometría de absorción UV (Cortina et al. 1995). 

Las pruebas de adsorción metalúrgicas se pueden efectuar en batch o,
preferentemente, en columnas continuas. A manera de ejemplo en la Tabla
1 se presentan los resultados de síntesis de estas microcápsulas con PC-88A
sintetizadas con diferentes proporciones de los monómeros estireno y divi-
nilbenceno y los resultados de la adsorción metalúrgica de Zn desde las
soluciones acuosas ácidas. En este caso, corresponden a experimentos
diseñados para eliminar y separar Zn(II) de Cu(II) a un pH aproximado de
4,0, habiéndose logrado una muy selectiva extracción para el primero
de ellos. En la Fig. 12 se presenta la determinación del extractante ácido
inmovilizado en las diferentes microcápsulas, comprobándose en este caso
que a mayor proporción de divinilbenceno respecto a estireno en la matriz
polimérica, menor es la retención del extractante en ellas. Sin embargo, este
monómero le aporta el carácter entrecruzante a la microesfera, favoreciendo
su insolubilidad en soluciones acuosas.

Tabla 1. Síntesis de microcápsulas con PC-88A y adsorción de Zn(II).

ST
(%)

DVB
(%)

Zn inicial
(mg/L)

Zn final
(mg/L)

pH
inicial

pH
equilibrio

Extracción
(%)

Zn extraído/MC
(mol/g)

84,24 15,76 87,3 1,07 4,09 3,02 98,8 1,32*10E-4

72,08 27,92 87,3 0,78 4,09 3,03 99,1 1,32*10E-4

55,00 45,00 87,3 1,07 4,09 2,99 98,8 1,32*10E-4

40,83 59,17 87,3 1,12 4,09 2,97 98,7 1,32*10E-4

29,85 70,15 87,3 2,59 4,09 2,90 97,1 1,30*10E-4

20,00 80,00 87,3 2,44 4,09 2,87 97,2 1,30*10E-4



Por otra parte, los distintos tipos de microcápsulas se caracterizan
morfológicamente a través de la  toma de imágenes mediante microscopía
electrónica de barrido (SEM) siguiendo un procedimiento habitual, el cual incluye
un recubrimiento previo con oro de las microcápsulas antes de su análisis con
el fin de evitar o minimizar eventuales efectos de carga de sus superficies. En
la Fig. 13 se presenta una imagen SEM de estas microesferas tomada en un
equipo JEOL, JSM 6380LV. Además, se puede analizar la distribución de
tamaños de las microesferas empleando para estos efectos microscopios
de alta resolución acoplados a cámaras fotográficas digitales y con la
ayuda de un programa computacional ImageJ. Otras muestras fueron también
analizadas mediante un equipo Malvern Ins. Mastersizer 2000.

Figura 12. Determinación del contenido del extractante alquilfosfónico inmovilizado
en la MC.

Figura 13. Micrografía electrónica de barrido (SEM) de una microcápsula con PC-
88A.
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También se ha empleado esta metodología para separar o recuperar
metales menos comunes desde soluciones acuosas en los cuales su concen-
tración es muy baja, lo que hace antieconómicas y técnicamente inaplicables
metodologías convencionales actualmente de uso corriente. Por ejemplo,
se ha estudiado la adsorción de Ga e In en microcápsulas con el mismo extrac-
tante alquilfosfónico (Kamio et al. 2005). Con el propósito de estudiar el
mecanismo de sorción se investigó el efecto del pH y la concentración de
los metales en la fase acuosa de alimentación y se compararon las veloci-
dades de adsorción respecto a las medidas en experimentos en un proceso
SX convencional. La etapa determinante desde el punto de vista cinético se
evaluó mediante determinaciones de energías de activación, observándose
que ambos procesos, la reacción química del extractante con los metales y
los procesos difusivos, afectan la cinética del proceso. La adsorción de los
metales seguiría un proceso secuencial que se inicia con la difusión de
los metales en la película acuosa próxima a la superficie de las MC, la forma-
ción de los complejos metal/extractante en la superficie de la microesfera y
la posterior difusión de los complejos metálicos a través de los poros de las
MC en un proceso de difusión intraparticular.

También ha sido aplicada esta tecnología a la recuperación de algunos
lantánidos. Es conocida la importancia de estos metales en el desarrollo de
nuevos y avanzados materiales dotados de propiedades superiores. A escala
industrial se ha venido aplicado la metodología de extracción por solventes
convencional, particularmente de las aguas residuales de procesos minero-
metalúrgicos de metales comunes como Cu, Fe e, incluso, Au, dada la asocia-
ción estructural que elementos lantánidos presentan en depósitos minerales,
básicamente del tipo sulfurados. Sin embargo, los procesos SX requieren de
un gran número de etapas de equilibrio en una serie de extractores del tipo
mezcladores-decantadores para poder preparar productos de alta pureza,
debido a que las propiedades químicas y físicas de los elementos adyacentes
son muy similares entre los lantánidos y de estos con algunos de los de tran-
sición interna asociados estructuralmente a ellos. La eliminación de La, Sm
y Ev fue estudiada empleando microcápsulas con el extractante alquilifosfó-
nico PC-88A (Kamio et al. 2008). Ajustando las condiciones experimen-
tales de operación de las columnas cargadas con las microcápsulas, se logró
remover y separar cuantitativamente los metales indicados. Se empleó un
modelo cinético de extracción para predecir las curvas de remoción, basado
en un modelo de reacción interfacial acompañado de la difusión intraparti-
cular en la MC expresado a partir de la ley de Fick. Se determinaron las respec-
tivas constantes cinéticas, siendo los efectos del pH de la solución que contiene
los elementos lantánidos y la concentración de ellos en ella las variables que
mayormente afectan el proceso. Se concluyó que los mecanismos de extrac-
ción de los metales en las MCs son los mismos de la de los sistemas de extrac-
ción líquido-líquido. Toda esta información permite escalar el proceso a una
escala mayor de aplicación práctica efectiva. 
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Uno de los metales más tóxicos encontrado habitualmente en todo tipo
de agua residual industrial y minero es el Cd, asociados sus sulfuros a los yaci-
mientos de todo tipo de metales de transición, incluyendo Cu, Zn, Fe, Ni,
etc. Se ha logrado separar contenidos variables de este metal entre 100 a
200 mg L-1, absolutamente por encima de la Norma de descarga aceptada,
empleando microcápsulas preparadas mediante el método químico por copo-
limerización de estireno y etilen-glicol dimetacrilato (EGDMA); es decir, monó-
meros comunes y de bajo costo (Araneda et al. 2008). Como iniciador se
empleó peróxido de benzoílo y extractantes ácidos intercambiadores de
cationes. La síntesis resultó ser de alta eficiencia, lográndose una producción
de microesferas muy alta y con una retención del extractante elevada que
permitió una excelente adsorción del metal en un proceso cuya cinética
está controlada por un mecanismo de pseudo-segundo orden, tal como se
observa en la Fig. 14. De todas las matrices poliméricas estudiadas, las que
presentaron la más alta capacidad de adsorción del metal fueron aquellas
constituidas por un 65 % de EGDMA y 35 % de estireno, las cuales presen-
taron un suficiente grado de entrecruzamiento y un apropiado balance del
carácter hidrofílico-hidrofóbico.

Pruebas de descontaminación de Cr(VI) de las soluciones acuosas resi-
duales fueron efectuadas con éxito, lográndose remociones superiores al
92 % de este ion metálico tóxico. Se sintetizaron microcápsulas cargadas
con extractantes básicos del tipo aminas de alto peso molecular, mediante
el método físico de evaporación del solvente por un proceso de inversión
de fase con soluciones de polisulfona (PSf) y poliestireno (PS) en diclome-
tano y polivinilpirrolidona como aditivo. También se empleó otro método en
el cual las microesferas se sintetizaron mediante entrecruzamiento en emul-
sión usando silicona comercial como materia prima (Ochoa et al. 2006).
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Figura 14. Cinética de adsorción de Cd(II) y Cu(II) sobre microcápsulas extractivas.
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En otro estudio se removió el contenido de este metal mediante microcáp-
sulas preparadas por el método químico de polimerización in situ en base a
matrices de estireno (St) y derivados de monómeros del tipo dimetacrilato
(EGDMA), lográndose remociones cercanas al 100 %, partiendo de concen-
traciones de Cr(VI) en solución superiores a 100 mg L-1 (Valenzuela et al.;
Proyecto Fondecyt Nº 1070608: Diseño e implementación de un sistema
continúo de remoción de metales pesados desde aguas residuales indus-
triales y de la minería mediante microencapsulación de extractantes;
2007-2010). En la Tabla 2 se presenta un resumen de los diversos resultados
logrados en esta parte del estudio.

Todos los resultados confirman la factibilidad de aplicar el método de
microencapsulación de extractantes para la recuperación de metales valiosos
y la remoción de otros tóxicos y peligrosos desde soluciones acuosas resi-
duales industriales. La información recabada ha permitido diseñar columnas
continuas empacadas con MCs cargadas con extractantes apropiados de
prometedora aplicación real en procesos de descontaminación industrial. 

Tabla 2. Remoción de Cr(VI) de las soluciones acuosas ácidas con extractantes inmo-
vilizados en MC.

4. CONCLUSIONES

Como conclusión global se puede decir que ambas metodologías (la del
empleo de membranas líquidas emulsificadas y la de microencapsulación de
extractantes) son prometedoras y de alta aplicación en el tratamiento
de remoción y/o recuperación de metales pesados de las soluciones acuosas
residuales de procesos industriales y de la minería, debido a las ventajas que
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Aliquat-336 TOA

P(St-EGDMA)
(%)

Cr(VI)Ext.
(%)

PS-PSf
(%)

Cr(VI)Ext.
(%)

70-30 94,5 100-0 99,0

50-50 94,3 50-50 98,5

25-75 94,8 Alamine-336

0-100 94,24 PS-PSf
(%)

Cr(VI)Ext.
(%)

PS-PSf
(%)

Cr(VI)Ext.
(%) 100-0 99,0

50-50 98,5 33-67 98,4



presentarían frente a otro tipo de metodologías, entre ellas las de requerir
una mucho menor cantidad de extractantes y reactivos en general y emplear
compuestos y sustancias comerciales y de bajo costo. Desde un punto de
vista operacional ambos procesos son simples y de gran eficiencia, operan
en circuito cerrado y en operaciones en reciclo y simultáneas, lo que evita
la generación de efluentes secundarios. La variedad de extractantes que
pueden ser empleados en la preparación de las emulsiones o de las micro-
cápsulas permitirá también un amplio rango de aplicación para el tratamiento
de muchas soluciones de diferente origen, hecho por si sólo de gran interés.
A partir de las condiciones experimentales en que se aplican su empleo puede
estar orientado no sólo a la remoción colectiva de varios metales, sino también
a la recuperación selectiva de algunos de ellos (si su valor económico o
exigencia medioambiental lo justifica). 
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Resumen: En el presente trabajo se evaluó la distribución de los metales
Cr, Mn, Fe, Cu, Zn y Pb en agua y sedimento del Curso Alto del Río Lerma
(CARL; México). Las muestras fueron recolectadas trimestralmente durante
un ciclo hidrológico en 8 zonas de muestreo, distribuidas a lo largo del
CARL siguiendo el flujo del río. Las muestras de agua y sedimento fueron
analizadas por triplicado por espectrometría de Fluorescencia de Rayos X.
Los resultados obtenidos en agua muestran la siguiente variación: Fe, 98 a
8474 µg L-1; Mn, 9 a 788 µg L-1; Cr, Cu, Zn and Pb, <3 a 565 µg L-1, en
sedimentos fueron: Fe, 177 a 84771 mg kg-1; Mn, 21 a 2020 mg kg-1; Cr,
Cu, Zn, and Pb, <5 a 3384 mg kg-1. Se observaron diferencias estadísticas
en la concentración de estos metales entre las diferentes zonas de muestreo
y sólo en agua entre las 4 campañas de muestreo. Los resultados de corre-
lación indican una fuerte asociación entre algunos metales (p <0.05), por lo
que se pueden inferir orígenes comunes naturales o antropogénicos.

Palabras clave: Fluorescencia de rayos X; Cu; Zn; Fe; Mn; Cr; Pb; impacto
antropogénico.

Heavy metals in water and sediments
from the Lerma river, Mexico

Abstract: Distribution of Cr, Mn, Fe, Cu, Zn, and Pb in water and
sediment of the Upper Course of the Lerma River, Mexico (UCLR) were
evaluated. The samples were collected in 8 sites distributed following
the stream flow direction of the river. Four sampling campaigns were
carried out in each site in a year period. The water and sediment
samples were analyzed in triplicate by X-Ray Fluorescence. Results show
that the concentrations range of heavy metals in water is the following:
Fe, from 98 to 8474 µg L-1; Mn, from 9 to 788 µ L-1; Cr, Cu, Zn, and
Pb, from <3 to 565 µg L-1, in sediments is: Fe, from 177 to 84771 mg
kg-1; Mn, from 21 to 2020 mg kg-1; Cr, Cu, Zn, and Pb, from <5 to 3384
mg kg-1. There are statistical differences in the concentration of heavy
metals between the different sampling sites and only in water samples
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between different sampling campaigns. The correlation results indicate
strong correlation between some heavy metals, this significant correla-
tion (p <0.05) indicates a natural origin or/and a shared contamination
source for these metals. 

Key words: X-ray Fluorescence; Cu; Zn; Fe; Mn; Cr; Pb; anthropogenic
impact.

1. INTRODUCCIÓN

Los metales pesados se consideran entre los contaminantes más proble-
máticos en el medio acuático, ya que usualmente no se eliminan por
procesos naturales como ocurre con algunos de los contaminantes orgá-
nicos, pudiendo ingresar a las cadenas alimenticias a través de procesos de
bioacumulación, bioconcentración y biomagnificación. Los metales se
pueden encontrar difundidos en la naturaleza en forma de sales inorgánicas,
formando parte de los minerales; pero sólo en su forma soluble tienden a
migrar por acción pluvial hasta los ríos y lagos, sumándose a la contamina-
ción causada por el hombre. En estos ambientes parece existir una relación
entre las concentraciones de las especies químicas disueltas y las adheridas
a la superficie del sedimento, por fenómenos de adsorción superficial, con
formación de complejos químicos sobre el sedimento y reacciones químicas
que conducen de compuestos solubles a insolubles, dependiendo de la
composición de ambas fases (Baccini, 1989; Buffle y de Vitre 1994).

Así, en un cuerpo de agua las especies metálicas pueden estar disueltas,
en suspensión en la fase particulada, o bien sedimentadas. Los compuestos
en solución están formados básicamente por iones, coloides, materia orgá-
nica y, en general, cualquier sustancia o molécula de diámetro menor a
0.45 µm. La materia suspendida (también llamada particulada), está cons-
tituida por las diversas partículas inorgánicas como óxidos de hierro, arci-
llas y material orgánico proveniente de los detritus por descomposición
biológica; y, finalmente, los componentes insolubles están integrados por
aquellos compuestos que, por su naturaleza o acomplejamiento, han
pasado a formar parte del sedimento (Dekov et al., 1997).

El transporte de los metales en sistemas hidrológicos está controlado
principalmente por procesos de transformación física, química y biológica
que involucran reacciones que muchas veces ocurren en forma simultánea;
entre éstas se encuentran las de intercambio iónico, adsorción-desorción,
formación de complejos, coagulación, biodegradación, precipitación-disolu-
ción, oxidación-reducción, fotólisis e hidrólisis. Así mismo, la movilidad de
los metales en ríos está en función del modo de transporte que éste siga, la
variabilidad estacional, temporal y espacial, la relación existente entre su fase
soluble con la suspendida (particulada), la concentración, los volúmenes de
descarga, su distribución en los diferentes tamaños de grano del sedimento,
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la temperatura, evaporación, pH, etc. Lo anterior ilustra la complejidad de
las transformaciones de los contaminantes en el ambiente natural, donde
los sedimentos juegan un papel muy importante en el transporte de sustan-
cias tóxicas de naturaleza orgánica e inorgánica (Droppo y Jaskot, 1995;
Hansen et al., 1995; Dekov et al., 1998).

Los sedimentos juegan un papel importante en el esquema de la conta-
minación, ya que reflejan la calidad del sistema acuático y pueden emple-
arse para detectar la presencia de contaminantes que no permanecen en
la fase soluble. Además, actúan como acarreadores y posibles fuentes de
contaminación, ya que los metales no permanecen fijados a los sedimentos
y pueden resuspenderse en la columna de agua por cambios de las condi-
ciones ambientales como el pH, potencial de óxido-reducción o la
presencia de moléculas orgánicas acomplejantes. Por tanto, el análisis de
metales en sedimentos permite detectar contaminación que no se aprecia
en la fase líquida y da información de los sitios críticos (Vaithiyanathan et
al., 1993; Hansen et al., 1995 y Dekov et al., 1998 y 1997).

El estudio de los cuerpos de agua se vuelve más complejo cuando están
contaminados, debido a que, al interaccionar las sustancias antropogénicas
con las geogénicas, se incrementan las variedades fisicoquímicas y bioló-
gicas, cambiando las propiedades del ecosistema acuático como son el
oxígeno disuelto, pH, temperatura, demanda biológica y química de
oxígeno, etc., generándose así especies químicas que alteran la calidad del
agua y que pueden representar un riesgo toxicológico. Por ello, en el estudio
de las aguas naturales, no sólo es necesario considerar las características
físicas y químicas del agua sino además las de las especies químicas disueltas,
particuladas o suspendidas y las de los sedimentos (Niffeler et al., 1984).

El objetivo del presente trabajo de investigación fue realizar una evalua-
ción de la distribución de los metales Cr, Mn, Fe, Cu, Zn y Pb (de importancia
ecológica y toxicológica), su distribución en el agua y sedimento, así como el
establecimiento de los posibles orígenes de estos metales en el curso alto del
río Lerma (CARL) con el fin de conocer su comportamiento y servir de base
para la toma de decisiones en el control de la contaminación en la zona.

2. MATERIALES Y MÉTODOS

2.1. Área de estudio

El sistema hidrológico Lerma-Chapala-Santiago es uno de los más
importantes de México con una superficie estimada de 130,000 Km2.
Dentro de este sistema se encuentra el Curso Alto del río Lerma (CARL),
el cual se localiza en la región central de México, al Oeste del Estado de
México, entre los 19° 05´ y  20° 05´ latitud Norte y los 99° 25´ y 100° 15´
longitud Oeste, a una altitud de 2,700 m snm y con una longitud de 52 km.
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El valle que rodea al CARL es una zona industrialmente muy activa, con
una producción agrícola importante, así como un acelerado crecimiento
urbano e industrial que ha provocado una sobreexplotación de sus mantos
acuíferos, así como la contaminación de los cuerpos de agua por aguas resi-
duales y escurrimientos agrícolas. Consecuentemente, este río se ha conver-
tido en el principal colector de los desechos industriales y domésticos que
arrastran canales y arroyos. Debido a esta contaminación las condiciones de
calidad del agua y sedimento del río se han deteriorado gravemente provo-
cando una disminución de la calidad del agua, así como la alteración de las
cadenas tróficas y la desaparición de peces y otros organismos acuáticos,
(Ávila, et al., 2006; Fall, et al., 2006; Gobierno del Estado de México, 2000).

2.2. Muestreo

Con el objeto de determinar la concentración de los metales Mn, Fe,
Cu, Zn, Cr y Pb presentes en el CARL se recolectaron muestras de agua
superficial y sedimento suspendido y depositado en 8 zonas distribuidas a
lo largo de este cuerpo de agua, las cuales se describen en la Tabla 1. El
muestreo se realizó trimestralmente durante un ciclo hidrológico (2003;
Tabla 2). En cada zona de muestreo se tomaron muestras compuestas de
ambas matrices; de agua superficial se obtuvieron 4 L con un muestreador
tipo Van Dorn a -30 cm de profundidad; y de sedimento depositado se
tomaron 5,0 kg con una draga tipo Ponar. Todas las muestras se guar-
daron en refrigeración hasta su procesamiento y análisis.

Tabla 1. Descripción de las zonas de muestreo en el Curso Alto del río Lerma.
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No Zona de muestreo Latitud
Norte

Longitud
Oeste Observaciones

1 Laguna de
Almoloya del Río 19° 15’ 25” 99° 49’ 20” Sólo recibe contribuciones de aguas

residuales domésticas

2 Mezapa 19° 18’ 68” 99° 51’ 35” Recibe aguas residuales industriales y
de rastros de ganado ovino y porcino

3 Puente Carretera
México – Toluca 19° 27’ 66” 99° 52’ 23” Recibe aguas residuales industriales y

domésticas

4 Totoltepec 19° 36’ 51” 99° 54’ 42” Recibe aguas residuales principal-
mente de origen industrial

5 Puente Carretera
Toluca – Naucalpan 19° 37’ 70” 99° 55’ 50” Recibe aguas residuales industriales

y domésticas

6 Villa Cuauhtémoc 19° 38’ 84” 99° 58’ 03” Recibe aguas residuales industriales,
domésticas y aportes de ríos

7 Puente Carretera
Toluca – Temoaya 19° 41’ 55” 99° 62’ 37” Recibe aguas residuales industriales,

domésticas y aportes de ríos

8 Alzate 19° 46’ 66” 99° 70’ 64” No recibe contribuciones directas; zona
ubicada aguas abajo de la presa Alzate



Tabla 2. Fecha y observaciones de los muestreos de agua y sedimento del Curso
Alto del río Lerma (año 2003).

2.3. Preparación y análisis de las muestras

2.3.1. Agua

Para la determinación de metales totales las muestras se preservaron
con ácido nítrico ultrapuro (2 mL L-1) y se sometieron a un proceso de
digestión acelerada por microondas en un horno de microondas CEM®

modelo MarsX (ASTM, 1996). A una submuestra de 5 mL se le adicionó
Ga, como estándar interno; posteriormente se tomó una alícuota de 20
µL, la cual se depositó sobre un reflector de cuarzo y se secó con una
lámpara de luz infrarroja para su posterior análisis por fluorescencia de
rayos X en la modalidad de reflexión total (TXRF).

Con el objeto de separar la fase soluble de la particulada o en
suspensión un volumen de 800 mL de agua se centrifugó a 5000 rpm
durante 30 min; el precipitado se recuperó sobre un filtro Millipore de
0,45 µm de tamaño de poro (previamente tarado), que se dejó secar a
temperatura ambiente y se obtuvo el peso de la muestra para la poste-
rior determinación de metales en suspensión. Para la obtención de los
metales solubles el sobrenadante se filtró a través de un filtro Millipore
de 0,45 µm y se fijó con ácido nítrico concentrado (grado ultrapuro) en
la misma proporción que para metales totales. Se procesó de igual manera
que para metales totales (Vaithiyanathan et al., 1993; Dekov et al.,
1997).

2.3.2. Sedimento

El sedimento depositado se secó a temperatura ambiente y por tami-
zado a 250 mallas (63 µm); se obtuvo la fracción fina formada por partí-
culas con un diámetro menor a 63 µm: Arcillas y limos. Ambos tipos de
muestras se analizaron por fluorescencia de rayos X en la modalidad de
energía dispersiva (EDXRF; Vaithiyanathan et al., 1993; Dekov et al.,
1997; IAEA, 1997). 
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Muestreo Fecha (2003) Observaciones

1 Febrero Frío y Estiaje

2 Mayo Calor y Estiaje

3 Agosto Calor y Lluvias

4 Noviembre Frío y Lluvias



2.4. Análisis de Muestras

Con el propósito de determinar la distribución química de los metales
pesados Mn, Fe, Cu, Zn, Cr y Pb en las fracciones total, suspendida y
soluble del agua se analizaron las muestras empleando un espectrómetro
de Fluorescencia de Rayos X marca “Ital-Structures” modelo TX 2000.
Cada muestra se analizó por triplicado con un tiempo de conteo de 1000 s;
como fuente de excitación se usó un tubo de molibdeno a 40 kV y 30 mA.
Los rayos X fluorescentes derivados de la muestra pasaron por un detector
de estado sólido tipo Si-Li. La energía de resolución (FWHM) del detector
Si(Li) fue de 140 eV para la Kl del Mn (Dekov et al., 1997; IAEA, 1997;
ASTM, 1999).

El análisis de los espectros  y cuantificación de metales se realizó emple-
ando el programa EDXRF32; los métodos de cuantificación empleados
fueron “Sensitividades teóricas con estándar interno” para la modalidad
de TXRF y el de “estándar externo” para EDXRF.

Como control de calidad interno se analizaron materiales de referencia:
Urban Particulate Matter 1648, Nacional Institute of Standard and
Technology (NIST); SL-1: “Trace Elements in Lake Sediments”, Interna-
cional Atomic Agency; 149-C: “RLA 8031–RLA 2021 Minerales CC-
01”, CEPIS/OPS/OMS. Los resultados mostraron una variación menor al
10 % entre el valor obtenido y el certificado, lo cual garantiza la confiabi-
lidad de los resultados analíticos obtenidos.

Se procesaron los datos obtenidos aplicando el programa Statgra-
phics® V. 5 Plus para obtener la media, desviación estándar y límites
de confiabilidad. Con el fin de establecer si existían o no diferencias
significativas espaciales y temporales en la concentración de los metales
en estudio se aplicó el análisis de varianza (ANOVA). Los análisis de
varianza se realizaron con un nivel de confianza del 95 % (p = 0,05)
(Manugistics, 2000).

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Las Tablas 3 y 4 muestran las concentraciones máximas, mínimas y
promedio obtenidas para los metales Fe, Mn, Cu, Zn, Cr y Pb en la fase
total, soluble y particulada del agua, así como los límites máximos permi-
sibles establecidos en los Criterios Ecológicos para agua de riego y
protección de la vida acuática (SEDUE, 1989) y los valores considerados
como de referencia para ríos no contaminados (Salomos y Förstner,
1984). En la Tabla 5 se muestran los resultados para el sedimento depo-
sitado y su comparación con los criterios para la disposición de sedi-
mentos dragados.
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Tabla 3. Valor mínimo, máximo y promedio de Cr, Mn, Fe, Cu, Zn y Pb presentes
en la fase total en el agua del CARL. Concentraciones dadas en µg L-1.

LMPva: Límite máximo permisible para la protección de la vida acuática (SEDUE, 1989);
LMPar: Límite máximo permisible para agua de riego (SEDUE, 1989); NR: No reportado.

Tabla 4. Valor mínimo, máximo y promedio de Cr, Mn, Fe, Cu, Zn y Pb presentes
en la fase soluble y suspendida en el agua del CARL.
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Elementos Cr Mn Fe Cu Zn Pb

Valor mínimo <5,0 125 391 13 58 < 3,0

Valor máximo 56 788 8474 225 565 30

Valor promedio 21 300 2566 66 211 16

LMPar  (SEDUE, 1989) 100 200 5000 200 2000 500

LMPva  (SEDUE, 1989) 50 NR 1000 50 20 30

Valor referencia 
(Salomos y Förstner, 1984)

0,5 6,0 50 2,0 10 0,2

Valor máximo / LMPar
Valor promedio / LMPar

0,5
0,2

4,0
1,5

1,7
0,5

1,1
0,3

0,3
0,1

0,06
0,03

Valor máximo / LMPva
Valor promedio / LMPva

1,1
0,42 NR 8,4

2,5
4,5
1,3

28,2
10,5

1,0
0,5

Valor máximo / Valor referencia
Valor promedio / Valor referencia

112
42

131
50

169
51

112
33

56
21

150
80

Elementos Cr Mn Fe Cu Zn Pb

Metales solubles (µg/L)

Valor mínimo <5.0 11 98 10 23 <3,0

Valor máximo 19 298 984 40 220 14

Valor promedio 8 158 413 20 95 6

Metales suspendidos (mg/kg)

Valor mínimo <12 16 177 <5,0 12 <6,0

Valor máximo 100 845 17820 107 485 70

Valor promedio 32 172 4244 29 146 16



Tabla 5. Valor mínimo, máximo y promedio de Cr, Mn, Fe, Cu, Zn y Pb en el
sedimento fino depositado del CARL. Concentraciones dadas en mg kg-1.

NR= No reportado.

3.1. Hierro y Manganeso

El Fe soluble presentó las concentraciones más altas en el área
comprendida entre Totoltepec y Mezapa, siendo en esta última zona donde
Fe soluble presentó sus máximos valores, lo cual se debe principalmente a
las contribuciones provenientes del arroyo Mezapa que recibe los desechos
(incluyendo la sangre) de más de 1000 cabezas de ganado ovino diarias,
sin considerar al bovino, porcino y aves de corral. Suponiendo que el Fe
de origen terrígeno o litogénico se encuentra mayoritariamente como
particulado, se puede considerar que el Fe soluble en esta zona es princi-
palmente de origen antropogénico, lo cual es de esperar, ya que es esta
sección del CARL la que recibe los principales aportes de aguas residuales
(Fall et al., 2007).

El Fe se presentó principalmente en forma particulada (>70 %) durante
los 4 muestreos en todas las zonas; durante el tercer muestreo (que se
desarrolló en el mes de Agosto), en plena temporada de lluvias, con
caudales promedio de 15 m3 s-1 (Ávila et al., 2007) se observó un aumento
en la concentración del Fe, Mn y Pb en el último tramo del CARL (Fig. 1);
este incremento se debe principalmente a la contribución por arrastres de
suelos y de sedimentos de los ríos tributarios Xonacatlán, Otzolotepec,
Santa Catarina, Verdiguel y San Lorenzo, que contribuyen con materiales
origen terrígeno y litogénico. Así mismo el Fe en la fase total del agua
presentó una correlación positiva con el Fe y Pb presente en el sedimento
suspendido (r = 0,91; p ≤0,05). La correlación positiva (r = 0,58; p ≤0,05)
con Mn y Pb en la fase soluble, sugieren un mismo origen, principalmente
natural.
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Elementos Cr Mn Fe Cu Zn Pb

Valor mínimo 103 278 19443 23 78 13

Valor máximo 661 2020 84771 905 3384 116

Valor promedio 297 831 47808 153 595 43

EPA (EPA, 1975) 75 500 25000 50 200 60

MEC (MEC, 1993) 28 NR NR 28 150 42

Valor máximo/Criterio EPA
Valor promedio/Criterio EPA

8.8
4.0

4.0
1.6

3.4
2.0

18.1
3.0

17.0
3.0

2.0
0.7

Valor máximo/Criterio MEC
Valor promedio/Criterio MEC

23.6
10.6 NR NR 32.3

5.4
22.5
4.0

2.7
1.0



Figura 1. Distribución espacial y temporal de Fe en la fase total del agua del Curso
Alto del río Lerma.

Las zonas con mayor acumulación de Fe en el sedimento depositado
fueron Mezapa, Totoltepec, V. Cuauhtémoc y Alzate, que son las que
reciben mayores aportes de Fe y que, en condiciones oxidantes y pH
neutro a alcalino, tienen una baja movilidad (Hansen et al., 1995); si,
además, hay presencia de azufre, el ión Fe+2 tiende a asociarse con este
elemento formando compuestos sulfurados que son altamente insolubles y
que viajan a través del material particulado, para finalmente depositarse en
el sedimento y conferirle un color negro intenso y un olor fétido típico
(Salomons y Förstner, 1984). 

Estos resultados, soportados con resultados de morfología y composi-
ción química de las partículas de sedimento (Zarazúa et al., 2006), indican
que el Fe puede tener dos orígenes: Uno principalmente antropogénico
entre las zonas de Mezapa y Totoltepec (Fig. 2b), donde no hay ríos impor-
tantes que contribuyan con sus afluentes, pero (como se comentó anterior-
mente) son importantes las descargas de aguas residuales provenientes de
rastros e industrias; y otro principalmente natural en la última sección del
CARL, donde se tienen contribuciones fluviales importantes, entre las
zonas de Toluca-Naucalpan y Alzate (Fig. 2a).

El Mn presentó un comportamiento similar en la fracción total del agua y
en el en el sedimento suspendido (r = 0,9, p ≤0,05). En la zona de Almo-
loya y Alzate es donde se presentaron las concentraciones más altas de Mn
durante el presente estudio, lo cual se debe a la presencia de oxígeno (≥3,9
Mn L-1) que favorece la formación de especies oxidadas del Mn (Mn+4), las
cuales son insolubles y permanecen en el sedimento suspendido, o bien se
depositan en el lecho de los cuerpos de agua. Por otro lado, como se
observa en la Fig. 5, desde la zona de Mezapa y hasta Temoaya este metal
estuvo presente en la fase soluble (≥60 %); ello se debe a que en esta
sección del CARL la concentración de oxígeno disuelto fue menor a
0,5 mg L-1, es decir, condiciones prácticamente anóxicas, lo cual favorece
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la formación de las especies reducidas (Mn+2) solubles en medios acuáticos
(Förstner y Wittmann, 1979; Salomons y Förstner 1984).

El Mn presente en el sedimento depositado, al igual que el Fe, presentó
las concentraciones más altas en Totoltepec (963 Mn kg-1), V. Cuauh-
témoc (1583 Mn kg-1) y Alzate (1212 Mn kg-1).

Tanto en agua como en sedimento suspendido el comportamiento
desde el punto de vista temporal fue similar para Mn y Fe, observán-
dose diferencias significativas del muestreo de Agosto con relación a los
otros tres muestreos (p ≤0,05): Agosto > Mayo > Febrero > Noviembre
(2003). Este resultado, junto con lo anteriormente descrito, muestra la
influencia de los ríos tributarios Xonacatlán, Otzolotepec, Verdiguel,
San Lorenzo y Santa Catarina, los cuales están aportando materiales
terrígenos y litogénicos.
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ba

Figura 2. Micrografías de partículas compuestas (principalmente por Fe y O)
presentes en el sedimento suspendido del CARL.

b) Zona de Mezapa: Partícula irregular rugosa
de origen antropogénico

a) Zona de Temoaya: Partícula tetragonal
semicúbica de origen natural (Huerta, 2005)
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Figura 3. Distribución espacial de Mg en la fase total y soluble del agua del CARL.



3.2. Cobre, Zinc, Cromo y Plomo

Las Fig. 4 a 7 muestran la distribución de los metales Cu, Zn, Cr y Pb,
en la fracción  total del agua a lo largo del CARL durante las 4 campañas de
muestreo. En general las concentraciones de los metales Cu, Zn, Cr y Pb en
agua y sedimento fueron más altas en la zona intermedia del CARL, que
corresponde al área geográfica con mayor aporte urbano e industrial, ya que
recibe el agua residual de 30 municipios, 10 zonas y 12 parques industriales
y 4 plantas de tratamiento de aguas residuales (Gobierno del Estado de
México, 2000), lo cual muestra claramente que las actividades antropogé-
nicas en al área circunvecina a la zona de estudio tienen un impacto impor-
tante en la calidad del agua y de  los sedimentos del CARL.

Analizando los resultados obtenidos en agua (y al igual que para el Fe)
Mezapa siguió presentando concentraciones importantes de Cu, Zn, Cr y Pb.
Sin embargo, la zona de México-Toluca presentó las concentraciones más
altas de estos metales; esto se debe a los aportes de los afluentes del parque
industrial Ocoyoacac, Barrio de Guadalupe, Colector II Sur y, principalmente,
al de San Mateo Atenco, el cual descarga aguas residuales con altos conte-
nidos de estos metales, ya que en este municipio se ubica un gran número de
industrias artesanales dedicadas a la curtiduría, manufactura de calzado, artí-
culos de piel y metal-mecánica (torno, herrajes, etc.) que vierten sus aguas
residuales sin tratamiento al CARL (Gobierno del Estado de México, 2000).

Para el caso de los metales presentes en el sedimento depositado, los
resultados del tratamiento estadístico indican que no hay diferencia
temporal entre las concentraciones de los metales en estudio (p ≤0,05), lo
cual se debe principalmente al método de muestreo aplicado, el cual no
permite la separación de estratos o muestreo en columna. Por otro lado
las concentraciones más altas se registraron en la zona de Totoltepec,
entre 962 y 3384 mg kg-1, seguida de Mezapa, entre 740 y 1133 mg kg-1;
en general las concentraciones más bajas se registraron en Almoloya y en
Alzate. Estas cuatro zonas presentan diferencia estadísticamente significa-
tiva (p ≤0,05) con el resto del CARL.

En la zona de Totoltepec (aunque recibe aportes domésticos e indus-
triales importantes) se observó una disminución de la concentración de
metales en agua; este resultado contrasta con lo encontrado para el sedi-
mento fino (Fig. 8), ya que en esta matriz es donde se dio la máxima
acumulación de todos los metales en estudio, siendo significativamente
diferentes al resto del CARL (p ≤0,05). Este comportamiento puede
deberse a que la zona comprendida entre el dren San Faustino y 500 m
aguas arriba del arroyo Totoltepec se encontraba totalmente cubierta de
lirio acuático (Eichhornia crassipes) durante todo el periodo de estudio, el
cual actuó como una barrera física, cambiando no sólo las condiciones
hidrodinámicas del sistema al disminuir la velocidad de flujo y favorecer
los procesos de sedimentación, sino que, también, al tener la capacidad
de bioacumular metales pesados (hasta 10 g metal kg-1 biomasa seca)
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contribuyó a la disminución de la concentración de éstos en el agua
(Rosano-Ortega et al., 2007). De esta manera Totoltepec puede conside-
rarse como la principal zona de acumulación de los metales Mn, Fe, Cu,
Zn, Cr y Pb (Fig. 8). 

Durante el tercer muestreo, en la zona de Toluca-Naucalpan, se dio un
aumento en la concentración de todos los metales en estudio; ello se observó
tanto en agua y en el sedimento suspendido. Generalmente, cuando se da
aumento inusual de este tipo en un cuerpo de agua, se debe a un incremento
en el volumen de descargas de origen antropogénico y/o aumento en los
caudales de ríos tributarios (Förstner y Wittmann, 1979; Salomons y Förs-
tner 1984). En este caso esta contribución puede ser de origen natural, al
provenir de arrastres de suelos y fluviales de río Xonacatlán, así como de
origen antropogénico por las descargas que recoge el arroyo Totoltepec de
los parque industriales Exportec I y II, San Antonio Buenavista y de la Planta
Toluca-Oriente, que trata el agua de la zona industrial de la ciudad de Toluca.
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Figura 4. Distribución espacial y temporal de Cu en la fase total del agua del
CARL.

Figura 5. Distribución espacial y temporal de Zn en la fase total del agua del
CARL.



Figura 6. Distribución espacial y temporal de Cr en la fase total del agua del
CARL.

Figura 7. Distribución espacial y temporal de Pb en la fase total del agua del
CARL.

Figura 8. Distribución espacial de Mn, Fe, Cu, Zn, Cr y Pb en el sedimento fino
depositado del CARL.
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Tomando en cuenta lo discutido anteriormente se puede inferir que
el Cu, Zn, Cr y Pb provienen, principalmente, de fuentes antropogé-
nicas; estos resultados se apoyan con lo observado por microscopía
electrónica de barrido en el sedimento suspendido y depositado, en los
cuales se aprecian partículas con un alto contenido de metales (> 40 %)
como Ag, Al, Bi, Ce, Cu, Hg, Pb, Sn, W y Zn  de origen antropogénico
(Fig. 9 y 10).

Por otro lado, comparando los resultados obtenidos con los LMP
para agua de riego y protección de la vida acuática establecidos en los
Criterios Ecológicos de la Calidad del Agua (SEDUE, 1989), se observa
que para agua de riego sólo el Mn total rebasó el LMP (200 µg Mn L-1)
hasta en 4 veces y para la protección de la vida acuática el Fe, Cu y Zn
rebasaron el LMP, en promedio 2,5, 1,3 y 10,5 veces respectivamente.
En cuanto a lo valores de referencia todos los metales los rebasaron más
de 21 veces.
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Figura 9. Espectro EDS y micrografía a 4000X de una particula irregular de 7 µm
con una composición característica de acero inoxidable (Cr, Fe y Ni).

Figura 10. Espectro EDS y micrografía a 1000X de un grupo de partículas de
sedimento suspendido de forma semicúbica de 1 µm,  compuestas
principalmente por Sn, Fe, O y S.



Si se toman en cuenta los valores base para ríos del mundo conside-
rados como no contaminados, se observa que la concentración promedio
de Fe y Mn rebasan este valor 50 veces, la del Cu, Zn y Cr 33, 21 y 42
veces respectivamente y, finalmente, la del Pb 80 veces.

Comparando las concentraciones de los metales en estudio obtenidas
con los criterios internacionales, se observa que el Cr, Mn, Fe, Cu y Zn en
todas las zonas rebasaron el criterio establecido por la EPA. En el caso del
Pb, sólo en las zonas de México-Toluca y Totoltepec se rebasó este criterio.
Aplicando el criterio MEC se puede apreciar que también es superado por
estos metales. Para ambos criterios el Cu es el metal que rebasó más veces
los criterios antes citados (hasta 32 veces el MEC y hasta 18 veces el de la
EPA) y sigue la serie Zn > Cr > Mn > Fe > Pb.

Considerando lo anteriormente expuesto se puede concluir que el
agua del CARL no cumple para el propósito de riego agrícola y supera
los valores de referencia de Fe, Mn, Cu, Zn, Cr y Pb, así como los repor-
tados en otros ríos del mundo, de tal manera que este cuerpo de agua
podría considerase entre los ríos más contaminados por actividades
antropogénicas.

4. CONCLUSIONES

En el cauce alto del río Lerma la química del Mn estuvo regida básica-
mente por la presencia o ausencia de oxígeno disuelto, por lo que en las
zonas de Almoloya y Alzate este metal se encontró asociado a material
particulado, mientras que en el resto del CARL predominó en forma
soluble. El Fe, Cr y Pb se encontraron principalmente asociados a la fase
particulada, mientras que el Cu y Zn tuvieron tendencia hacia la fase soluble.

Almoloya y Alzate fueron las zonas que en general presentaron las
concentraciones más bajas de Cu, Zn, Cr y Pb y fueron significativamente
diferentes al resto del CARL (p ≤0,05). En esta zonas las contribuciones
fueron principalmente de origen natural (autígeno, biogénico, terrígeno y
litogénico).

El área geográfica comprendida entre las zonas de Mezapa y V. Cuauh-
témoc presentó las concentraciones más altas de Cu, Zn, Cr y Pb. La
correlación positiva (r ≥0,6, p ≤0,05) entre estos metales el tipo de
afluentes que descargan sus aguas en esta área permitió inferir todos que
estos metales tienen el mismo origen, principalmente antropogénico.

Totoltepec fue la principal zona de acumulación de Fe, Mn, Cu, Zn, Cr
y Pb en sedimento depositado, presentando el mayor enriquecimiento
(junto con los de las zonas de Mezapa y México-Toluca).

El Fe y Mn (considerados como elementos terrígenos) fueron principal-
mente de origen natural y se observó que tienen un impacto importante en
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la última sección del CARL, entre las zonas de Toluca-Naucalpan y
Temoaya, debido a los aportes de suelos y arrastres fluviales.

En el agua del CARL se observaron diferencias temporales en la concen-
tración de metales pesados entre la época de estiaje (Febrero y Mayo) y la
de lluvias (Agosto y Noviembre). El Fe y Mn, considerados principalmente
de origen natural presentaron la mayor concentración en el periodo de
lluvias, mientras que la mayor concentración  de los metales potencialmente
tóxicos (Cu, Zn, Cr y Pb) se registró durante la época de estiaje.

El metal que presentó la mayor biodisponibilidad en el agua del CARL
fue el Mn, ya que en la zona intermedia del CARL se encontró práctica-
mente en forma soluble, seguido del Zn, Pb, Cu y Cr; el menos disponible
fue el Fe.

Sólo el Mn rebasó (hasta 4.5 veces) el LMP (200 µg Mn L-1) para agua
de riego establecido en los Criterios Ecológicos de la Calidad del Agua
(SEDUE, 1989). El Fe, Cu y Zn rebasaron el LMP (1000, 50 y 20 µg L-1,
respectivamente) para la protección de la vida acuática establecidos en los
Criterios Ecológicos de la Calidad del Agua.

El Cr, Mn, Fe, Cu y Zn presentes en el sedimento fino depositado del
CARL rebasaron los criterios establecidos por el Ministerio Ambiental de
Canadá (MEC) y por la Agencia de Protección Ambiental de los Estados
Unidos (EPA) para sedimentos dragados, por lo que se pueden considerar
como contaminados y, de acuerdo al  criterio MEEO para la protección de
la vida acuática, estos sedimentos pueden ocasionar efectos de ligeros a
severos sobre la biota y, de no mejorar las condiciones de calidad, se
podría alterar la cadena trófica.

Los resultados del presente trabajo permiten concluir que las zonas de
mayor contribución y acumulación de Cr, Mn, Fe, Cu, Zn y Pb (y que se
pueden considerar zonas de alerta) son Mezapa, Totoltepec y México-
Toluca, por lo que son estas zonas las que requieren acciones de preven-
ción, control y recuperación de manera prioritaria.

5. REFERENCIAS BIBLIOGRÁFICAS

ASTM (1996). Standard test method for on-line measurement of low level particu-
late and dissolved metals in water by X-Ray Fluorescence (XRF). American
Society for Testing and Materials, D 6502-99.

Ávila-Pérez P., Zarazúa G., Barceló-Quintal I., Bussy A. y Díaz C. (2006). Distribu-
tion mercury in the water and bottom sediment of the J.A. Alzate Dam,
Mexico. International Journal of Environment and Pollution, 26: 174-
186.

Ávila-Pérez P., Zarazúa G., Carapia L., Tejeda S., Díaz-Delgado C. y Barceló-
Quintal I. (2007). Evaluation of heavy metals and elemental composition of

328



particles in suspended matter of the Upper Course of the Lerma River.
Journal of Radioanalytical and Nuclear Chemistry, 273: 625-633.

Baccini P. (1989). The control of heavy metals fluyes from the antrophosphere to
the environments. En: Heavy metals in the environment. J.P. Vernet (edt.).
Elsevier, New York.

Buffle J. y De Vitre R. 1994. Chemical and Biological Regulation of aquatic
systems. Lewis Publ., New York. 393 pp.

Dekov V.M., Komy Z., Araújo F., Van Put A. y Van Grieken R. (1997). Chemical
composition of sediments, suspended matter, river water and ground water
of the Nile (Aswan–Sohag ). The Science of the Total Environment, 201:
195-210.

Dekov V.M., Araújo F., Van Grieken R. y Subramanian V (1998). Chemical
composition of sediments, suspended matter from the Cauvery and Brahma-
putra rivers (India). The Science of the Total Environment, 212: 89-105.

Droppo I. y Jaskot C. (1995). Impact of river transport characteristics on contami-
nant sampling error and design. Environ. Sci. Technol., 29: 161-170.

Environmental Protection Agency of United States (1975). Regulations gover-
ning discharge of dredged or filled material in navigable waters. Federal
Register 40-41: 292-298. EPA, Washington D.C.

Fall C., Hinojosa P. y Carreño C. (2007). Design of a monitoring network and
assessment of the pollution on the Lerma river and its tributaries by waste-
waters disposal. The Science of the Total Environment, 373: 208-219.

Fall C., Hinojosa P. Jiménez C. y Carreño C. (2006). Wastewaters discharge
impact on an important river of the Lerma-Chapala watershed. Transactions
on Ecology and the Environment, 95: 79-90.

Förstner U. y Wittmann G. (1979). Metal pollution in the aquatic environment.
Edward D. Goldberg. Springer Verlag, Berlín. 486 pp.

Gobierno del Estado de México (2000). Atlas ecológico de la cuenca hidrográ-
fica del río Lerma. Tomo V: Industrial. Comisión Coordinadora para la
Recuperación Ecológica de la Cuenca del Río Lerma. México. 353 pp.

Hansen A., León A. e Inclán L. (1995). Fuentes de contaminación y enriqueci-
miento de metales en sedimento de la Cuenca Lerma, Chapala. Ingeniería
Hidráulica en México, 10: 55-69.

International Atomic Energy Agency (IAEA). (1997). Sampling, storage and
sample preparation procedures for X-Ray fluorescence analysis of environ-
mental materials. IAEA-TECDOC-950. 55 pp. IAEA, Viena.

Manugistics INC (2000). Statgraphics Plus. Versión 5. Manugistics. Statistical
Graphics Corporation. USA. 405 pp.

Ministry of the Environment of Canada (MEC) (1993). Cadre Législatif de
gestion des sédiments au Québec. Plan d’action Saint-Laurent. Sediment
quality criteria for the disposal of dredged material. M.E.C., Otawa
(Canadá).

Nyffeler U., Li Yuan y Santschi P. (1984). A kinetic approach to describe trace-
element distribution between particles and solution in natural aquatic systems.
Geochimica et Cosmochimica  Acta, 44: 1513-1522.

329



Rosano-Ortega G., Ávila-Pérez P., Zavala G., Santiago P., Canizal G., Ascencio J.
(2007). Inorganic nanoparticles induced naturally in water hyacinth: Struc-
tural and chemical study. Inter. J. of Bionanoscience, 9: 51-59.

Salomons W. y Förstner U. (1984). Metals in the hidrocycle. Springer Verlag,
Berlín. 350 pp.

Secretaría de Desarrollo Urbano y Ecología (SEDUE) (1989). Criterios ecológicos
de la calidad del agua. CE-CCA-001/89. Diario Oficial de la Federación.
Diciembre 2 de 1989. México. 11 pp.

Vaithiyanathan P., Ramanathan A. y Subramanian V. (1993). Transport and distri-
bution of heavy metals in Cauvery River. Water, Air and Soil Pollution, 71:
13-28.

330



OBRAS EDITADAS Y PUBLICADAS POR LA SIFYQA:

“Actas de Resúmenes”. IV Congreso Iberoamericano
de Física y Química Ambiental (SiFyQA, Cáceres 2006). 

“La Captura de Carbono en ecosistemas terrestres
iberoamericanos” (SiFyQA, Salamanca 2007)

“Medio ambiente en Iberoamérica” (3 vol.; SiFyQA,
Badajoz 2006).

“Contaminación en Iberoamérica: Xenobióticos y
Metales pesados” (SiFyQA, Salamanca 2008). 

Próxima obra (título provisional):

“Emisiones de gases en Iberoamérica” (SiFyQA, Salamanca 2009). 




