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RESUMEN

La presencia de materiales geoldgicos ricos en sulfuros metalicos, como la pirita, es el principal
problema para la restauracion de los espacios mineros a cielo abierto, como los generados
durante la mineria metalica o la de extraccion de carbon. La oxidacion de estos materiales
provoca la acidificacion intensa de suelos y aguas, y favorece la disolucion de aluminio y otros
elementos toxicos. Por otra parte, los materiales piriticos pueden tener capacidad de retener
contaminantes, como metales pesados y metaloides, y, por tanto, pueden ser Utiles para evitar
su transferencia al medio hidrico y a la cadena trofica. El estudio de esta doble vertiente es
interesante, sobre todo cuando se realizan estrategias de restauracion y/o descontaminacion de
zonas afectadas por metales y metaloides.

En este contexto, la presente tesis doctoral se planted con los siguientes objetivos: a) estudiar,
a largo plazo, la evolucion edéafica y el riesgo de toxicidad por aluminio en una escombrera de
mina con presencia de materiales piriticos, sometida a distintas estrategias de restauracion, y b)
evaluar la adsorcién/desorcion simultanea de As(V)/P y As(V)/Cr(VI), y la competencia entre
ellos, en estériles piriticos, en comparacion con suelos y otros materiales residuales.

Para evaluar la evolucién edafica a largo plazo, se seleccionaron 9 parcelas, construidas con
distintas estrategias de restauracion, en la escombrera exterior resultante de la explotacién de
lignito de As Pontes. Estas estrategias consistieron en la construccién de superficies finales a
base de: a) materiales estériles sin pirita, previamente seleccionados, para su revegetacion
directa, b) materiales estériles seleccionados y aplicacion posterior de tierra vegetal y c)
materiales estériles sin seleccionar y aplicacion posterior de tierra vegetal. Las parcelas fueron
establecidas y muestreadas en 1992 vy, para este estudio, se realizaron dos muestreos
adicionales, en 2002 y 2012. En las muestras de suelo se realizaron determinaciones de los
parametros fisico-quimicos generales y fraccionamiento del Al, tanto en la fase sélida como en
la liquida. Los resultados confirmaron que la seleccion de materiales estériles, con bajo
contenido piritico, resultd ser la estrategia de restauracion mas efectiva en la escombrera de As

Pontes, proporcionando las condiciones fisico-quimicas mas favorables para el desarrollo
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vegetal a corto y largo plazo. Después de 20 afos, las parcelas restauradas de esta forma
mostraban las mejores condiciones &cido-base, los mayores valores de Ca cambiable y los
menores de Al, tanto en la fase sélida como en la disolucidn del suelo, incluidas las especies de
Al mas toxicas (AI** y AI-OH). Por el contrario, las parcelas construidas sin seleccion de
materiales estériles, incluso cuando fueron cubiertas con tierra vegetal, mantenian después de
20 afos, valores altos de acidez, conductividad eléctrica y concentraciones de SO4%, Ca, Mg y
Al en disolucion, como resultado de la oxidacion de la pirita y la fuerte alteracién mineral. El
presente estudio confirmo la importancia del manejo selectivo de los estériles piriticos en la
recuperacion de las escombreras de minas de carbon. En ausencia de estas practicas de gestion,
las condiciones iniciales desfavorables permanecen incluso después de 20 afios. Las estrategias
basadas en la gestion selectiva de estériles son, incluso, mas efectivas y recomendables que la
adicion de tierra vegetal, un recurso escaso.

Para el estudio de adsorcién/desorcion de As(V)/P y As(V)/Cr(V1) se realizaron experimentos
tipo bach, utilizando materiales piriticos, residuos agroforestales (serrin de pino, corteza de
pino, cafiamo), residuos industriales (ceniza de roble, material granitico, finos del procesado de
pizarras y concha de mejillén) y suelos de Galicia (forestales y de vifiedo), de forma individual
0 en combinaciones binarias. Los resultados mostraron que el material piritico y la concha
calcinada tenian una elevada capacidad de retencion de As(V) y P, con una afinidad similar por
ambos elementos y sin competencia entre ellos. Por el contrario, se observd una marcada
competencia As/P y una mayor afinidad por el P en la concha de mejillén fresca, serrin de pino,
material granitico, residuos de pizarra y los dos tipos de suelo. La adsorcion de As fue
claramente superior a la de Cr (hasta un 50%) en el material piritico, el suelo forestal y la ceniza
de roble, mientras que la de Cr fue marcadamente més elevada que la de As (hasta un 95%) en
la corteza de pino. La presencia de Cr increment6 la adsorcidn de As en el suelo de vifiedo y en
la concha de mejillén (hasta en un 30%), mientras que el As aumenté la adsorcion de Cr en la
ceniza de roble (hasta en un 33%). Los estudios de adsorcién permiten abordar una gestion
adecuada de materiales estériles y suelos, asi como el reciclaje de los residuos individuales o
combinados, en situaciones en las que se produzcan episodios de contaminacion por As(V)/P o
As(V)/Cr(V1) que incorporen concentraciones incluso tan altas como 6 mmol L.
Especificamente, la enmienda con corteza de pino podria usarse para aumentar la retencion de
Cren los suelos y material piritico, mientras que la concha de mejillon o la ceniza de roble son

buenos candidatos para la elaboracién de enmiendas que aumenten la retencién de As.
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RESUMO

A presenza de materiais xeol6xicos ricos en sulfuros metalicos, como a pirita, € o principal
problema para a restauracion dos espazos mineiros a ceo aberto, como 0s xerados durante a
mineria metalica ou a de extraccion de carbon. A oxidacién destes materiais provoca a
acidificacion intensa dos solos e augas, e favorece a disolucion do aluminio e outros elementos
toxicos. Por outra banda, os materiais piriticos poden ter capacidade de reter contaminantes,
como metais pesados e metaloides, e, polo tanto, poden ser Utiles para evitar a sta transferencia
ao medio hidrico e a cadea trofica. O estudo desta dobre vertente € interesante, sobre todo cando
se levan a cabo estratexias de restauracion e/ou descontaminacion de zonas afectadas por metais
e metaloides.

Neste contexto, a presente tese doutoral planeouse cos seguintes obxectivos: a) estudar, a longo
prazo, a evolucion edafica e o risco de toxicidade por aluminio nun vertedoiro de mina con
presenza de materiais piriticos, sometida a distintas estratexias de restauracion, e b) avaliar a
adsorcién/desorcion simultanea de As(V)/P e As(V)/Cr(VI), e a competencia entre eles, en
estériles piriticos, en comparacion con solos e outros materiais residuais.

Para avaliar a evolucion edafica a longo prazo, seleccionaronse 9 parcelas de seguimento,
construidas con distintas estratexias de restauracion, no vertedoiro exterior resultante da
explotacion de lignito de As Pontes. Estas estratexias consistiron na construcion de superficies
finais a base de: a) materiais estériles sen pirita, previamente seleccionados, para a sla
revexetacion directa, b) materiais estériles seleccionados e aplicacion posterior de terra vexetal,
e ¢) materiais estériles sen seleccionar e aplicacion posterior de terra vexetal. As parcelas
establecéronse e sondaronse en 1992 e, para este estudo, realizaronse dias mostraxes
adicionais, en 2002 y 2012. Nas mostras de solo realizaronse determinacions dos parametros
fisico-quimicos xerais, asi como o fraccionamento do Al, tanto na fase solida como na liquida.
Os resultados confirmaron que a seleccion de materiais estériles, con baixo contido piritico,
resultou ser a estratexia de restauracion mais efectiva no vertedoiro de As Pontes,

proporcionando as condicions fisico-quimicas mais favorables para o desenvolvemento vexetal
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a curto e longo prazo. Logo de 20 anos, as parcelas restauradas desta forma amosaban as
mellores condicions acido-base, os maiores valores de Ca cambiable e os menores de Al, tanto
na fase solida como na disolucion do solo, incluidas as especies de Al mais toxicas (AI** e Al-
OH). Pola contra, as parcelas construidas sen seleccion de materiais estériles, mesmo cando
foron cubertas con terra vexetal, mantifian despois de 20 anos, valores altos de acidez,
condutividade eléctrica e concentracions de SO4%, Ca, Mg e Al en disolucion, como resultado
da oxidacion da pirita e a forte alteracion mineral. O presente estudo confirmou a importancia
do manexo selectivo dos estériles piriticos na recuperacion dos vertedoiros de minas de carbon.
En ausencia destas practicas de xestion, as condiciones iniciais desfavorables permanecen
incluso despois de 20 anos. As estratexias baseadas na xestion selectiva do estériles son, polo
tanto, mais efectivas e recomendables que a adicion de terra vexetal, un recurso escaso.

Para o estudo de adsorcion/desorcion de As(V)/P e As(V)/Cr(VI) realizaronse experimentos
tipo bach, empregando materiais piriticos, residuos agroforestais (serraduras de pifieiro, cortiza
de pifieiro e canabo), residuos industriais (cinza de carballo, material granitico, finos do
procesado de lousa e cuncha de mexillén) e solos de Galicia (forestais e de vifiedo), de forma
individual ou en combinacions binarias. Os resultados amosaron que o material piritico e a
cuncha calcinada tifian unha elevada capacidade de retencion de As(V) e P, cunha afinidade
similar por ambas especies e sen competencia entre elas. Pola contra, observouse unha marcada
competencia As/P e unha maior afinidade polo P na cuncha de mexillon fresca, serraduras de
pifieiro, o material granitico, os residuos de lousa e 0s dous tipos de solo. A adsorcion de As foi
claramente superior & de Cr (ata un 50%) no material piritico, o solo forestal e a cinza de
carballo mentres que a de Cr foi marcadamente mais elevada que a de As (ata un 95%) na
cortiza de pifieiro. A presenza de Cr incrementou a adsorcion de As no solo de vifiedo e na
cuncha de mexillon (ata nun 30%), mentres que o As aumentou a adsorcién de Cr na cinza de
carballo (ata nun 33%). Os estudos de adsorcion permiten abordar unha xestion axeitada de
materiais estériles e solos, asi coma a reciclaxe dos residuos individuais ou combinados, en
situacions nas que se produzan episodios de contaminacién por As(V)/P ou As(V)/Cr(V1) que
incorporen concentracions incluso tan altas como 6 mmol L. Especificamente, a emenda con
cortiza de pifieiro poderia empregarse para aumentar a retencion de Cr nos solos e materiais
piriticos, mentres que a cuncha de mexillon ou a cinza de carballo son bos candidatos para a

elaboracion de emendas que aumenten a retencion de As.
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ABSTRACT

The presence of geological materials with metallic sulphides, such as pyrite, is the main
problem for the reclamation of minesoil which were generated during metallic or coal open
mining. The pyrite oxidation causes the intense acidification of soils and waters, and favors the
dissolution of aluminum and other toxic elements. On the other hand, pyritic materials may
have the ability to retain contaminants, such as heavy metals and metalloids, and, therefore,
may be useful to prevent their transfer to the water environment and to the food chain. The
study of this double aspect is interesting, especially when restoration and/or decontamination
strategies are carried out in areas affected by metals and metalloids.

In this context, this doctoral thesis was proposed with the following objectives: a) to study long-
term soil development, and aluminum toxicity, in a mine dump with pyritic materials which has
been restorated with several strategies, and b) to evaluate the simultaneous
adsorption/desorption of As(V)/P and As(V)/Cr(VI1), and the competition between them, in
pyritic materials, in comparison with other waste and soil.

To evaluate the long-term minesoil development, nine field plots, which were built with
different restoration strategies, were selected in the dump from the As Pontes lignite open mine.
These strategies were based on the construction of final surfaces with: a) selected spoil-
materials without pyrite, for direct revegetation, b) selected spoil-materials plus topsoiling, and
c) non-selected spoil-materials plus topsoiling. These plots were established and soil was
sampled in 1992 and, for present study, two additional soil samplings were carried out in 2002
and 2012. General physical-chemical parameters of soil were determined, as well as the
aluminum speciation, both in the solid phase as in the liquid phase. The results confirmed that
the selection of spoil materials, with low pyritic content, for minesoil construction was the most
effective restoration strategy in the As Pontes dump, providing favorable physical-chemical
conditions for plant growth in the short and long term. After 20 years, the field plots restored
in this way showed the best acid-base conditions, the highest values of exchangeable Ca and

the lowest values of Al, both in the solid phase and in the soil dissolution, including the most
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toxic Al species (AI** and Al-OH). By contrast, the field plots made of sterile with a high pyrite
content, even when they were covered with topsoil, showed after 20 years, high values of
acidity, electrical conductivity and concentrations of SO4%, Ca, Mg and Al in solution, as a
result of the oxidation of pyrite and the intense mineral weathering. The present study
confirmed the importance of selective management of pyritic spoil materials for the reclamation
of coal mine dumps. Without these management practices, unfavorable initial conditions remain
even after 20 years. Strategies based on selective spoil materials management are even more
effective and recommended than adding topsoil, a limited resource.

For adsorption/desorption studies of As(V)/P and As(V)/Cr(\V1), bach experiments were carried
out, using pyritic materials, agroforestry residues (pine sawdust, pine bark, hemp), industrial
residues (wood ash, granite material, fines wastes from slate processing, fresh mussel shell) and
soils from Galicia (forest and vineyard), individually or in binary combinations. The adsorption
studies showed, among other results, that the pyritic material and the calcined mussel shell had
a high retention capacity of As(V) and P, with similar affinity for both elements and without
competition between them. On the contrary, both As/P competition and higher affinity for P
were observed in fresh mussel shell, pine sawdust, granite material, slate residues and the two
types of soil. The adsorption of As was higher than that of Cr (up to 50%) in pyritic material,
forest soil and oak ash, while the adsorption of Cr was higher than that of As (up to 95%) in
pine bark. The presence of Cr increased the adsorption of As in the vineyard soil and in the
mussel shell (up to 30%), while the As increased the adsorption of Cr in the oak ash (up to
33%). Adsorption studies improve proper management of waste materials and soils, as well as
the recycling of individual or combined residues, in situations in which there are episodes of
contamination by As(V)/P or As(V)/Cr(VI1) incorporating concentrations even as high as
6mmol L. Specifically, the pine bark could be used as amendment to increase Cr retention in
soils and pyritic material, while mussel shell or wood ash are good candidates for amendments

that increase As retention.
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1 INTRODUCCION

1.1 MINERIA DE CARBON A CIELO ABIERTO. PROBLEMATICA AMBIENTAL
El combustible fosil mas abundante a nivel mundial es el carbon, llegando a consumirse en la
actualidad mas de 7800 toneladas en diversos sectores para la produccion de hierro, acero y
cemento o la generacion de energia, siendo este combustible el responsable del 40% de la
electricidad en el mundo (Word Energy Council).
En Europa la mayor parte de la energia consumida procede de combustibles fosiles, pese a que
la demanda ha disminuido en los ultimos 10 afios debido a un descenso en el consumo de
energia, como consecuencia del incremento de energias renovables y del aumento de la
eficiencia energética. (Agencia Europea del Medio Ambiente, 2017). De todos modos, la
Comision Europea estima que los combustibles fdsiles representaran en el afio 2030 casi el 90%
del suministro energético total, siendo el carbon la segunda fuente (28%) después de petrdleo
(34%).
En los proximos afios la produccién de carbon disminuira en los paises industrializados, pero
aumentara su extraccion en Asia y Africa fundamentalmente. Esto hace que los estudios e
investigaciones de los efectos en el medio ambiente derivados de la mineria del carbon resulten
de gran importancia para su aplicacion en la tecnologia extractiva y conseguir disminuir asi los
efectos adversos derivados de su explotacion (Comision Europea).
La mineria de carbon a cielo abierto es una de las actividades antropogénicas que provoca un
impacto ambiental mas negativo a corto y largo plazo debido, entre otros, a la creacion de
grandes huecos de explotacion, producidos por la voladura y eliminacion del material que
recubre la capa de carbdn, el movimiento de grandes volumenes de tierras y la construccién de
escombreras de gran tamafio. Este tipo de mineria destruye el régimen natural de las aguas
subterraneas y superficiales (Mc Carthy, 2011; Okolo et al., 2018), emite grandes cantidades
de particulas a la atmosfera, debido a las distintas operaciones mineras, como el movimiento de
tierras, perforacion, voladura, transporte 0 manipulacién del carbon (Kumar et al., 1994; Ghose
y Majee, 2000; Chaulya, 2004), altera la topografia y la cobertura superficial (Martin-Moreno
et al., 2013; Masto et al., 2015), modificando de este modo el uso del suelo, el desarrollo de la
3
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vegetacion (Guzman et al., 2014; Lechner et al., 2014) y el paisaje (De Souza et al., 2013;
Milder et al., 2013; Pallavicini et al., 2015), y causa impactos sobre biodiversidad a escala local
en su entorno mas préximo (Suarez-Ruiz y Crelling 2008).

La mineria del carbon se encuentra asociada a depositos sedimentarios que, normalmente,
contienen sulfuros, particularmente pirita mineral. La pirita (FeS2) se oxida en contacto con el
agua produciendo acido sulfarico y sulfato ferroso en una primera etapa y, posteriormente,
hidroxido férrico (color rojo anaranjado) junto con mas acido sulfurico. La alteracion natural
de estos depositos minerales origina la formacion de aguas acidas a velocidades tan lentas que
permite su neutralizacion por procesos naturales. Durante la extraccion del carbon a cielo
abierto, la roca se fragmenta y se llega hasta estas capas, quedando grandes areas de este
material al descubierto. Los procesos naturales de neutralizacion son insuficientes,
produciéndose grandes cantidades de drenaje acido de mina que llega a las aguas subterraneas,
arroyos, rios y lagos. Por otra parte, al agua &cida aumenta la solubilidad del aluminio y de los
metales pesados presentes en la zona (Monterroso y Macias, 1998a; McCarthy, 2011),
acumulandose en el agua, el suelo, los sedimentos y los organismos vivos (Miretzky et al.,
2004).

Las aguas acidas no solo se originan en el frente de explotacion. Los estériles de mina que
contienen sulfuros son apilados en grandes escombreras exteriores que se encuentran sometidas
a los diferentes agentes meteoroldgicos. La escorrentia sobre estos materiales transporta
contaminantes hacia las aguas superficiales, contaminando y alterando las rutas de flujo de las
corrientes locales (Sivertun y Prange, 2003; Karan y Samadder, 2016). Por otra parte, el agua
de lluvia penetra a través de este suelo de relleno, disolviendo los componentes solubles,
aumentando la concentracion total de solidos disueltos (Seoane y Leiros, 1997; Karan y
Samadder, 2016) y llegando a producir la oxidacién de la pirita. Este sistema sufre ligeras
oscilaciones entre periodos secos y humedos (Monterroso y Macias, 1998a, 1998b), aunque
puede persistir durante siglos hasta producir la oxidacion total de la pirita existente (McCarthy,
2011). La calidad del agua de drenaje de la mina depende de varios factores, entre los que
destacan la geologia del sustrato, las caracteristicas hidrogeoldgicas, los parametros de
extraccion y el acopio de material estéril, lo que varia considerablemente de la explotacién de
una mina a otra. Doulati et al. (2010) mediante estudios geoquimicos, mineralogicos y
simulacion numérica demostraron en una escombrera de mina de carbon que la tasa de

oxidacion de la pirita disminuy6 considerablemente a profundidades en las que la concentracion
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1 Introduccién

de oxigeno también disminuia rapidamente, hecho que puede considerarse en el disefio y
ejecucion de estos acopios. Las escombreras de la mineria de carbdn, donde existe una
sobrecarga de azufre, pueden ser una fuente activa de drenajes acidos con un potencial muy
elevado de contaminar los suelos, las aguas superficiales y subterraneas y los ecosistemas
locales del entorno, principalmente aguas abajo (Adibbe et al., 2013).

La mineria es una explotacion temporal del terreno que supone un cambio de uso del suelo. En
un contexto de sostenibilidad es deseable y necesario lograr la recuperacion de las areas
afectadas y devolverlas a una condicién ambiental aceptable (Redgwell, 1992; Cao, 2007;
Adibbe et al., 2013). Para ello, se hace necesaria una correcta gestion del hueco de explotacion
y de los estériles de mina, garantizando condiciones de estabilidad, minimizando la huella en
la superficie y, en la medida de lo posible, alcanzando un nuevo uso del suelo ecolégicamente

estable y de elevado valor para la sociedad.

1.2 CONTEXTUALIZACION HISTORICA DE LA MINA DE AS PONTES

En 1790 aparece la primera referencia escrita en la que se alude a la existencia de lignito en As
Pontes de Garcia Rodriguez, pero no es hasta 1835 cuando se estudian las posibilidades de la
explotacion del yacimiento. En base a estos estudios, se produce un primer intento de
explotacion a comienzos del siglo XX que fracasa debido a las limitaciones tecnolégicas de la
época (Aréchaga et al., 2011).

Cuarenta afios después, el modelo energético del pais prima el consumo de los recursos
minerales autoctonos, convirtiéndose el carbdn en la fuente de riqueza de distintas zonas de la
peninsula (Fernandez, 2015). En esos momentos, la Empresa Nacional Calvo Sotelo (en
adelante ENCASO) aprueba el Plan de Actuacién para la Explotacion de Lignitos de la Mina
de As Pontes y en 1946 comienza su actividad (Figura 1). En el primer afio de explotacion, la
mina estaba formada por una corta circular en el Campo Oeste de la cual se obtuvieron 7707
toneladas de lignito.

En 1949 se inaugura en las proximidades una central térmica de 32 MW que se abastece del
lignito procedente de la mina (que pasa a multiplicar por 8 su produccién), credndose una linea
férrea que transporta el carbdn hasta la central y el material estéril a la escombrera. La mina
avanza con su explotacion entrando en funcionamiento la primera rotopala en 1955.
(Monterroso, 1995; Aréchaga et al., 2011).
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Figura 1. Apertura de la mina en 1946 (Aréchaga et al., 2011)

La situacién politica, social y econdémica cambia totalmente en los afios 1970. En estos
momentos el Instituto Nacional de Industria (INI) reestructura ENCASO, y por aprobacion del
Consejo de Ministros el 4 de febrero de 1972, se integra a la Empresa Nacional de Electricidad
Sociedad Andnima (en adelante ENDESA) en la explotacion de As Pontes (Fernandez, 2015).
Los activos mineros y eléctricos pasaron de ENCASO a ENDESA que construyo una Central
Térmica de 1.400 MW vy adecud la explotacion minera para poder abastecer a la central
incorporando nuevo equipamiento que permitiese una extraccion a cielo abierto de 12 millones
de toneladas de lignito anuales. La mina de As Pontes se convierte en la explotacion a cielo
abierto mas grande del territorio espafiol, con una superficie de 15 km? (Monterroso, 1995;
Aréchaga et al., 2011). El método de extraccion elegido por ENDESA se denominaba en la
época "método aleman™ que consistia en una explotacién continua con excavadora de rodete
(rotopalas) depositado el material extraido en unas cintas encargadas de transportarlo al nudo
de transferencia. En este punto se derivaba el lignito a la central y el material estéril a la
escombrera (Monterroso, 1995; Aréchaga et al., 2011).

A partir de 1985, la produccién de lignito comienza a reducirse por el agotamiento de la
explotacion (estimada hasta 2011) (Aréchaga et al., 2011). La explotacion del carbén cada vez
resulta mas costosa, al consumir mas recursos para extraer un carbén de baja calidad (mayor
consumo de energia y de explosivos al existir mayores desniveles originando un mayor impacto

ambiental). Por otra parte, las nuevas politicas contra el cambio climatico y la entrada de Espafia
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en la Union Europea vienen acompafadas de legislacion ambiental’ mas restrictiva, que
estipula, entre otros aspectos, la reduccion de las emisiones de azufre en las centrales térmicas.
El carbon autdctono de la explotacion de As Pontes, con un alto contenido en azufre, no cumple
con estas exigencias, por lo que la central termica empieza a utilizar carbon importado. A partir
de 2008 las centrales térmicas existentes estaban obligadas a respetar unos limites de SO méas
restrictivos?, llegando a producirse el cierre de la mina en el afio 2007 (Rodriguez, 1995;
Fernandez, 2015; Aréchaga et al., 2011).

La mina de As Pontes abastecid a la central térmica con mas de 260 millones de toneladas de
lignito (que han producido més de 190000 GWh de energia eléctrica), para lo que fue necesario
la extraccion de forma simultanea de 697.3 millones de metros cubicos de sedimentos arcillosos
de la cuenca terciaria y pizarras del borde del yacimiento, ocasionando una afeccién ambiental

a 2400 ha de superficie en el municipio en el que se encuentra (Aréchaga et al., 2011).

1.3 CARACTERISTICAS DEL YACIMIENTO. ESCOMBRERA EXTERIOR

El yacimiento de lignito pardo de As Pontes consiste en una cuenca sedimentaria de edad
terciaria (aproximadamente de 40 millones de afios), formada por capas alternantes, con
frecuentes plegamientos de lignito y sedimentos arcillosos (en su mayoria caoliniticos) de
diferente espesor y calidad. En total tenia 19 capas de lignito con espesores entre 1y 28 metros.
El porcentaje medio de azufre total rondaba el 3% y se presentaba en tres formas: azufre piritico,
azufre en sulfatos y azufre organico (Monterroso, 1995; Aréchaga et al., 2011).

La explotacion contaba con una longitud aproximada de 7 km y una anchura de 3 km, con un
estrechamiento parcial en el centro (denominado umbral), que dividia el &rea de explotacion en
dos campos: Oeste y Este (Figura 2). La profundidad méaxima excavada fue de 288 metros en

el Campo Oeste y 235 metros en el Este (Monterroso, 1995; Aréchaga et al., 2011).

! Directiva Europea 2001/80/CE del Parlamento Europeo y del Consejo, 23 de octubre de 2001, sobre la limitacion de las
emisiones a la atmdsfera de los agentes contaminantes de las grandes instalaciones de combustion.
2 Orden PRE/77/2008, de 17 de enero, por la que se da publicidad al Acuerdo de Consejo de Ministros por el que se aprueba

el Plan Nacional de Reduccién de Emisiones de las Grandes Instalaciones de Combustién existentes.
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Figura 2. Vista general de la mina de As Pontes, 2006 (Aréchaga et al., 2011)

La geometria de la corta y las desfavorables condiciones geotécnicas no permitieron la
construccion de escombreras interiores hasta 1999. Por ello, la mayor parte de los estériles se
depositaron empleando un sistema de vertido con apiladoras en una Escombrera Exterior
ubicada en el borde suroeste de la Mina, fuera de la cuenca productiva, en el valle del rio

Almigonde (Figuras 3y 4).

Figura 3. Vista general de la escombrera exterior (a la izquierda) y de la mina (a la derecha) en 1993
(Aréchaga et al., 2011)
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Figura 4. Escombrera exterior vista desde el monte Forgoselo en 1989 (Aréchaga et al., 2011)

En 1999 comenzo el vertido de estériles en el interior del Campo Este de la explotacion,
coexistiendo de esta forma las dos escombreras, interior y exterior, hasta el afio 2002 momento
en el que se finaliza el laboreo en la escombrera exterior acopiando todos los estériles en la
escombrera interior. Fue asi como la actividad minera supuso la creacién de una escombrera
exterior de 720 Mm? (Figura 5), una escombrera enterior de 93 Mm? y un hueco final de
explotacion que llego a alcanzar 206 m de profundidad.

La superficie final de la escombrera exterior es de forma escalonada con bermas entre 60 y 100
m de anchura con una ligera caida hacia el interior de 2.5% y taludes de altura variable con una
pendiente aproximada del 20% (Arranz-Gonzéalez et al., 2019). Esta escombrera se convierte
en el mayor acopio artificial de tierras en Espafia con 720 Mm? de capacidad, 1200 ha de
superficie y 160 m de altura distribuidos en dos zonas, una zona Este cercana a la explotacion
minera que alcanza los 150 m de altura y otra zona Oeste de mayor extension y mas alejada

llegando a los 160 m de altura. EI material escombrado lo constituyeron sedimentos terciarios

9



IVANA MARIA RIVAS PEREZ

estériles limo-arcillosos (que aparecian intercalados entre las capas de carbén explotables),
filitas del borde de cuenca (entre el 15-20% del total) y cenizas y escorias procedentes de la
actividad de la central térmica (constituyeron aproximadamente el 10% del total). Tambiéen
fueron apilados algunos materiales cuaternarios y capas superficiales de suelo, empleados
posteriormente para mejorar las superficies externas (Monterroso, 1995; Aréchaga et al., 2011;
Arranz-Gonzalez et al., 2019).

Figura 5. Disefo de la escombrera exterior (Monterroso et al., 1998)

1.4 RESTAURACION DE LA ESCOMBRERA EXTERIOR

Las escombreras de la mineria a cielo abierto constituyen uno de los elementos de mayor
intrusion en el entorno, provocando cambios en la geografia fisica del lugar, en la
geomorfologia, efectos en el ciclo hidrolégico, pérdida de propiedades fisicas y quimicas de los
suelos, alteraciones en la fauna y en la vegetacion y la modificacion del paisaje. El plan de
explotacion condiciona la localizacién de la escombrera. Asi, se denominan escombreras
interiores cuando los materiales estériles se depositan dentro de los propios huecos de
excavados y escombreras exteriores cuando los materiales estériles se depositan en terrenos
préximos a la explotacién, normalmente debido a que la morfologia del yacimiento no permite
el relleno del hueco de explotacidon. Los materiales residuales o estériles que conforman las
escombreras son de litologias distintas y granulometria muy variable planteando problemas
fisicos y quimicos para la implantacion de la vegetacion (Ayala et al., 2004). Estos materiales

pueden causar un impacto local, cuando el estéril acopiado es inerte (como las arcillas), o
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impactos externos, cuando los estériles presentan sulfuros (como en la mineria de carbon),
susceptibles de oxidacion, que originan drenaje &cido de mina, con mayor 0 menor incidencia
dependiendo de la proximidad de los cauces y a la localizacion de las aguas subterraneas
(Oyarzun et al., 2011).

Los ecosistemas tienen la capacidad natural de resistir procesos de degradacion llegando a
recuperar el estado original cuando se ha producido una pequefia perturbacién en el medio, pero
a partir de cierta intensidad la resistencia de los ecosistemas se ve sobrepasada (Navarro-Cano
etal., 2017). La sucesion natural es, generalmente, muy lenta en areas degradadas derivadas de
la explotacion de minas de carbén. El suelo superficial de las escombreras es esquelético y
puede presentar problemas de toxicidad, lo que produce una escasa colonizacion por plantas
tolerantes, tardando cientos de afios en desarrollar un ecosistema rico en biodiversidad
(Bradshaw, 1999; Maiti, 2013), incluida la restauracion o regeneracion de suelos (Brevik, 2013;
Brevik y Lazari, 2014). En estos casos es necesario plantear actuaciones de restauracion que
aceleren el proceso de recuperacién y reparacion del dafio ocasionado al ecosistema,
minimizando los efectos negativos, alcanzando un equilibrio ambiental y consiguiendo la
integracion paisajistica de las areas restauradas y nuevos usos productivos de los suelos.

La importancia de las tareas de restauracion no concluye con la implantacion y ejecucion de las
mismas, es tan importante o mas comprender el grado alcanzado en la restauracion o
rehabilitacién con el paso de los afios. El proceso de restauracion concluye cuando se alcanza
el objetivo deseado Yy el area restaurada evoluciona satisfactoriamente hacia el ecosistema de
referencia permitiendo el automantenimiento del mismo (Navarro-Cano et al., 2017). El grado
de alteracion inicial de la zona limita el establecimiento de los objetivos propuestos con la
rehabilitacion (Werner et al., 1999; Arranz-Gonzélez et al., 2017; Arranz-Gonzélez et al., 2019)
puesto que las acciones encaminadas a recomponer el ecosistema previo a la actividad humana
pierden viabilidad cuando se parte de una gran perturbacion del sistema (Choi, 2007; Seastedt
et al., 2008; Arranz-Gonzalez et al., 2019), resultando mas satisfactoria una situacion en la que
se pueda establecer un nuevo ecosistema para la rehabilitacion de los terrenos mineros (Doley
y Audet, 2013).

En Espafia la Ley 22/1973, de 21 de julio, de Minas, recogia Unicamente en su articulo 5.3 que
“el Ministerio de Industria realizara los estudios oportunos para fijar las condiciones de

proteccion del medio ambiente”, pero no es hasta 1982 cuando aparece en la legislacion
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espafiola el primer Real Decreto® que recoge la obligacion por parte del titular a realizar un Plan
de Restauracion y a realizar trabajos de restauracion del espacio natural afectado por las labores
mineras.

En base al marco legislativo que les era de aplicacion, ENDESA presenta ante la administracion
en 1983 un "Estudio de Impacto Ambiental de la mina de Puentes de Garcia Rodriguez" al
tiempo que comienza a adaptar las operaciones realizadas en la mina a las exigencias
ambientales. A finales de los afios 80, en colaboracion con la Universidad de Santiago de
Compostela, se desarrollan estudios sobre el material estéril ensayando con diferentes técnicas
de restauracion encaminados a establecer el mejor método de restauracion posible (Monterroso
et al., 1998). En estos estudios se encontraron serias limitaciones en los suelos mas antiguos de
la escombrera construidos con estériles que poseian elevadas concentraciones de sulfuro,
deficiencia de nutrientes, una elevada acidez, toxicidad, alta compactacion de materiales y
ademas sufrian anegamiento estacional debido a su impermeabilidad (Monterroso et al., 1998;
Arranz-Gonzalez et al., 2019).

Con el objetivo de minimizar el impacto negativo de estos materiales en el medio ambiente,
promoviendo su evolucion para alcanzar propiedades y funciones cercanas a los suelos
naturales, consiguiendo a la vez una integracion paisajistica, en 1988 se adoptaron los siguientes
principios en la metodologia de la restauracion de la escombrera: i) un disefio estable con
eliminacién facil y controlada de las aguas (incluso en condiciones de saturacion), ii) el estudio
de los estériles acopiados para favorecer su disposicion selectiva en las superficies finales,
considerando principalmente el contenido en azufre y su textura, iii) el acondicionamiento del
sustrato para facilitar el crecimiento de la vegetacion, aplicando al terreno distintos tipos de
enmiendas para la correccion de la acidez o bien su fertilizacion para el aporte de nutrientes y,
por dltimo, iv) la siembra de pratenses o plantaciones forestales, dependiendo del uso del suelo
asignado previamente. Los objetivos de la restauracion, los criterios adoptados, la descripcidn
de las limitaciones de partida y la metodologia utilizada han sido explicados de forma detallada
por Val-Caballero et al. (1988), Gil et al. (1990) y Val y Gil (1994).

3 Real Decreto 2994/1982 sobre restauracion de espacio natural afectado por actividades mineras que fue desarrollado por
la Orden de 20 de noviembre de 1984 y completado por el Real Decreto 1116/1984, hoy en dia derogado por el Real Decreto
975/2009 sobre gestion de los residuos de las industrias extractivas y de proteccion y rehabilitacion del espacio afectado por

actividades mineras que fue modificado por el Real Decreto 77/2012.
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En Monterroso et al. (1998) se presenta una evaluacion de la metodologia de restauracion
aplicada, constatando que la presencia de pirita era el principal factor que condicionaba las
tareas de restauracion, asi como la evolucion de los suelos a lo largo del tiempo, debido a la
susceptibilidad de generar drenaje acido como consecuencia de su exposicion atmosférica y
demés factores derivados del clima.

Las tareas de restauracion de la escombrera exterior de As Pontes se extendieron hasta finales
de 2012, momento que marca el final de la explotacion minera. La escombrera exterior, con
una extension de 12 kilémetros cuadrados, es la mayor area restaurada de la mineria en Espaia.
En la actualidad es un ecosistema donde coexisten pastizales, humedales, matorrales y
plantaciones forestales. Es un habitat en permanente transformacion colonizado por distintas

especies de animales y vegetacion espontanea.

1.5 TECHNOSOLESY MINERIA

Arranz-Gonzalez et al. (2019) recoge el concepto de suelo minero (minesoils) como aquel suelo
creado de forma casual, improvisada o planificada mediante el vertido o extendido en la
superficie de materiales geologicos fragmentados o no consolidados, capas de suelo o ambos.
En una escombrera de mina los suelos son construidos artificialmente y estan compuestos por
restos de material extraido durante la explotacion (artefactos) y, en ocasiones, escorias y cenizas
derivadas de la combustion del carbén. Estos suelos también aparecen denominados en WRB
(2014) como suelos urbanos o suelos de minas, en el sistema ruso de clasificacion de suelos se
reconocen como Technogenic superficial formations y en la clasificacion australiana de suelos
aparecen dentro de los Anthroposols. El suelo minero de una escombrera restaurada es un suelo
de origen antropico sobre el que se establece la vegetacion después de la aplicacion de diferentes
enmiendas y fertilizacion, esta definicion encaja perfectamente con la clasificacion de
Technosol realizada por la FAO (IUSS Working Group WRB, 2014).

La superficie de suelo afectada por actividades humanas ha crecido mucho en las ultimas
décadas (Ibafiez et al., 2015) y continua en aumento. En los parques urbanos los suelos son en
su mayoria Technosoles, rellenos de materiales urbanos como suelos profundos excavados
junto con material de construccion pudiendo contener en algunos casos materia organica o
residuos organicos de las ciudades (Rokia et al., 2014; Vergnes et al., 2017; Howard, 2017).
En zonas industriales los artefactos que componen los Technosoles son principalmente residuos

industriales (Huot et al., 2014), en las zonas mineras los estériles de mina compuestos por los
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fragmentos de rocas forman los Technosoles en las escombreras (Howard, 2017). El concepto
de Technosol también aparece asociado a actividades de recuperacion y rehabilitacion del suelo
(Slukovskaya et al., 2018; Santos et al., 2019), a la descontaminacion o a la evaluacion de la
propagacion de contaminantes (Macias y Arbestain, 2010; Moreno-Barriga et al., 2017) e
incluso a la valorizacion de residuos (Forjan et al., 2019).

Es deseable que los Technosoles evolucionen para conseguir en el periodo de tiempo més corto
posible caracteristicas y comportamiento similar a los suelos naturales. En esta linea aparecen
en los ultimos afios maltiples estudios encaminados el estudio edafogenético de Technosoles,
esto es, conocer su evolucién abarcando cambios en las propiedades fisicas, quimicas o
bioldgicas del suelo, junto con el estudio hidrogeoldgico y la colonizacion de la fauna en estos
suelos (Leguédois et al., 2016; Vergnes et al., 2017; Burrow et al., 2018; Ahirwal y Maiti,
2018; Epelde et al., 2019) para evaluar el futuro de estos sistemas, tener conocimiento de las
limitaciones, posibles problemas derivados de los mismos y adaptar y modelar los Technosoles
a las necesidades del entorno en el que se encuentre.

Los suelos construidos sobre la escombrera exterior en la mina de As Pontes, con el objetivo
de alcanzar la rehabilitacion de ese espacio, son, por tanto, Technosoles. En este
emplazamiento, las superficies finales fueron construidas con materiales estériles de distintas
procedencias y calidades, tratadas con distintas enmiendas edéaficas y, en ocasiones, se extendio
una capa de tierra vegetal procedente de los horizontes superficiales de los suelos naturales de
las zonas de avance de la explotacion. La diversidad materiales y tareas dio lugar a distintos

tipos de Technosoles, con caracteristicas y evolucion diferente.

1.6 EL ALUMINIO EN LOS SUELOS DE MINA

Durante la extraccion de carbon, los estériles de mina con elevados contenidos de sulfuros
generan una gran acidez como consecuencia de su oxidacién tras su exposicién a la intemperie.
Una acidez elevada afecta a la disponibilidad de los nutrientes, a la actividad bioldgica, a la
capacidad de formar agregados estables y, por ende, al establecimiento de la vegetacion. Los
datos de pH se han usado habitualmente como el principal discriminante en la calificacién de
los terrenos en las escombreras de carbon (Arranz-Gonzalez et al., 2019) puesto que condiciona
a otros factores que afectan a la revegetacion de estos espacios. A valores de pH inferiores a 5
la alteracion mineral se intensifica, lo que provoca la disolucion de metales pesados y aluminio.

La elevada solubilidad del aluminio y metales asociada a la acidez ocasiona un alto riesgo de
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bio-toxicidad que afecta, entre otros aspectos, al desarrollo radicular de las plantas (Monterroso
et al., 1998; Alvarez et al 2005; Nogueirol et al., 2015) o a la contaminacion de las aguas
superficiales, afectando a peces e invertebrados (Chamier et al., 2015; Arranz-Gonzalez et al.,
2019).

El grado de toxicidad del alumninio depende de la forma quimica o especie en la que se
presenta, por lo que la especiacion de aluminio en el suelo es un factor clave para su evaluacion.
En los suelos naturales de Galicia la mayor parte del aluminio presente en su fase liquida esta
unido a la materia organica, en forma polimeros, complejos y coloides (aluminio soluble en
acido) o formando mondmeros (aluminio no labil), o formando complejos con flGor siendo
todas ellas formas de baja toxicidad (Alvarez et al., 1992a, 1992b, 2002, 2005). Dentro de las
especies monoméricas inorganicas (aluminio de naturaleza labil), el A" y el AI-OH son las
consideradas mas toxicas en la disolucion del suelo por este orden (Alvarez et al., 2005; Kubova
etal., 2005; Chamier et al., 2015) pudiendo representar una amenaza tanto para la salud humana
como para el ecosistema natural del entorno. Ambas especies, junto con AIl-SOs, son
dominantes en las aguas de drenaje acido y disolucion del suelo en areas mineras (Monterroso
et al., 1994, Monterroso y Macias, 1998a, Marques et al., 2010) ya que las condiciones de bajo
pH, baja concentracion de carbono organico disuelto pero elevados valores de conductividad
eléctrica y concentraciones de sulfato favorecen la presencia de estas especies (Alvarez et al.,
1993; Simpson et al., 2014; Chamier et al., 2015).

Conocer la especiacion del aluminio en los suelos y en la disolucion del suelo es un paso previo
e imprescindible para conseguir la recuperacién del mismo con la revegetacion adecuada y la
adiccion de enmiendas previas idoneas para la creacion de Technosoles. Del mismo modo, el
estudio afios a posteriori del aluminio en los suelos permite valorar las tareas de restauracion y
la calidad de los suelos existentes.

El estudio del fraccionamiento del aluminio, tanto en la fase sélida y como en la disolucion del
suelo, en Technosoles es un paso previo e imprescindible para evaluar la aplicacién de
enmiendas idoneas, que permitan la revegetacion y el avance en la recuperacion de los servicios
ecosistémicos del suelo. Del mismo modo, su estudio a lo largo del tiempo permite evaluar el

éxito de las tareas de restauracion y la calidad de los suelos resultantes.
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1.7 CONTAMINACION POR ARSENICO

Como se ha comentado anteriormente, los estériles de mina con elevadas cantidades de sulfuros
provocan una eleva acidez debido a las reacciones oxidativas que sufren tras exponerse la pirita
al oxigeno atmosférico. En estas condiciones acidas los metales presentes en los estériles se
movilizan facilmente. Por ello, este tipo de actividad minera es una de las principales fuentes
de metales y metaloides para el medio ambiente. Este tipo de contaminacion suele ser
multielemental, siendo el As uno de los elementos mas frecuentes, el cual aparece
frecuentemente asociado a otros sulfuros metalicos (Zn, Cu, Pb, Cr etc.) (Dutta et al., 2018,
Han et al., 2018). Ademas de por la oxidacion de sulfuros, el aporte de As en las aguas de minas
se produce también por la alteracion de minerales secundarios procesados como los 6xidos de
As, los arseniatos y los arseniuros (Bowell et al., 2014).

El arsénico es un semimetal presente de forma natural en el medio ambiente, comun en la
atmosfera, en los suelos y en la hidrosfera, que procede de diversas fuentes como las emisiones
volcanicas, la meteorizacién de las rocas o la actividad biolégica. Generalmente aparece en la
litosfera en concentraciones entre 1.5 y 2 ppm, ocupando el puesto 52 en abundancia (Adriano,
2001), pero el fondo geoquimico depende de las distintas litologias, cuya concentracion de
arsénico presenta una gran variacion, siendo especialmente alta (>1000 ppm) en aquellas ricas
en arsenopirita. En suelos, sus niveles se encuentran entre 0.1- 50 ppm (Baker y Chesnin, 1975;
Stazi et al., 2015). En los suelos naturales gallegos la concentracion media de arsénico es muy
variable pudiendo aparecer valores desde 7 mg kg en rocas ultrabasicas hasta 44.5 mg kg™ en
las pizarras, llegando en zonas puntuales a valores superiores a los 60 mg kg™ en presencia
pizarras carbonosas (Macias y Calvo, 2008). Sin embargo, ciertas actividades antropogénicas
como la agricultura intensiva con el uso de pesticidas y algunos fertilizantes, el uso de
combustibles fosiles, los residuos organicos urbanos, la fabricacion de vidrio, la siderurgia vy,
como se ha comentado antes, la mineria, han incremento el As en el medio ambiente (Smith et
al., 1998; Jain y Ali 2000; Macias y Calvo 2008; Arco-Léazaro et al., 2016; Bisone et al., 2016),
el cual puede llegar a contaminar tanto a los suelos como a las aguas naturales, con posterior
entrada en la cadena tréfica (ver Figura 6). Esto supone un gran problema de salud, dado que
se trata de un elemento extremadamente toxico y acumulable en el organismo por exposicion

cronica.
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Figura 6. Distribucion y fuentes de arsénico en el medio ambiente (Wang y Mulligan, 2006)

Los efectos tdxicos del As son variados, por ejemplo, una intoxicacion aguda puede inhibir la
reparacion de los dafios en el ADN, provocar dafios irreversibles en los érganos o, incluso, la
muerte en casos extremos (Bissen y Frimmel, 2003). Los sintomas inmediatos de la
intoxicacion aguda por arsénico incluyen vomitos, dolor abdominal y diarrea. Estos son
seguidos por entumecimiento y hormigueo en las extremidades, y calambres musculares. Si la
exposicion a niveles elevados de arsénico inorganico es prolongada (por ejemplo, a través del
agua de bebida y los alimentos), los efectos pueden observarse en la piel, e incluyen cambios
de pigmentacion, lesiones cutaneas y manchas duras en las extremidades. (hiperqueratosis), que
puede desembocar en cancer de piel. Ademas, pueden aparecer otros canceres como el de vejiga
y pulmon (Hughes et al., 2011; OMS, 2018).

La toxicidad del arsénico depende de la especie quimica en que se encuentre en el medio
ambiente. Este elemento se presenta en los siguientes estados de valencia: -3, 0, +3 e +5, tanto
en forma organica como inorgénica, estando por tanto sujetos a procesos de oxidacion-
reduccion, precipitacion-disolucién, adsorcion-desorcion y metilacion organica y bioquimica.
Dentro de esos estados de oxidacion, los mas frecuentes en la solucién del suelo son el arseniato
As(V) (como H2As04% e HAsO4?a pH 4~10) y el arsenito As(I11) (como HzAsOs 0 H2AsOs™ a
pH 9~11), que varian dependiendo de las condiciones redox en el entorno geoldgico (Jain 'y Ali

2000; Nriagu et al., 2007; Barringer y Reilly, 2013) (Figura 7). En la mayor parte de los suelos
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naturales gallegos las especies que aparecen como formas estables son H>AsOs y a pH
superiores a 6 la forma mas estable serda HAsO4?".

Natural sources Anthropogenic sources
[
Bed rocks/Mineralization Industrial sources
Volcanic emission (dustivolatiles) Mine wastes and smelting
| CCaA wood preservatives
| Agriculiural pesticides
! Coal combustion
|
I
! (CH;3)3AS0+0, - (GHG]SASO
i (CH,),ASO(OH) ™|
| J
! T Local
Dry deposiion | Cycle
Precipitation ! Uptake (CHa)aAs
! (CH;),AsH
! Degradgation  }
\j Y
Aquatic environment (river, lakes, groundwater) Y Soil biomethylation 'Y
Ve —
H,As"0,” --Fe(OH), ‘ HAS”IDQ
Soils
Oxic conditions Sedimemary Environments Anoxic condifions

HAs"0, = H,As0,~ H,As'0,” = HAs"'O, = As,S,
and other sulfides

Methylated As = HAs"'O, ‘ 80,7 = H,S

Figura 7. Ciclo biogeoquimico del arsénico en el medio ambiente (Nriagu et al., 2007)

El arseniato (As") es la forma mas abundante en ambientes aerobios (Onken y Hossner, 1996)
y la mas frecuente a valores naturales de pH de los suelos gallegos, donde suele aparecer como
H2AsO4 v, a pH superiores a 6, como HAsO.* (Calvo et al., 2003; Macias y Calvo, 2008). En
este estado de oxidacion, el arsénico es retenido por el suelo. El arsenito (As®**) es la forma méas
toxica, desnaturalizando las proteinas por reaccion con sus grupos sulfhidricos, y la mas
abundante en condiciones anaerobicas (Wauchope, 1983, Stazi et al., 2015). En presencia de
otros metales, pueden formarse compuestos poco solubles que también afectan a la
disponibilidad del As por las plantas. Por Gltimo, existen formas organicas: todas ellas son

compuestos volatiles y toxico.
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1.7.1 Factores que condicionan la movilidad del arsénico en el suelo
La movilidad del arsénico esta influenciada por las propiedades fisicoquimicas de los suelos
como el pH y el potencial redox (Eh), y depende del tipo y cantidad de compuestos adsorbentes
del suelo como la mineralogia de las arcillas, la presencia de 6xidos e hidroxidos de Fe, Al y
Mn, del contenido de materia orgénica y de la concentracién de otros aniones como los fosfatos
(Bissen y Frimmel, 2003; Arco-Lazaro et al., 2016; Kim et al., 2019).

1.7.1.1 pH

El pH es un factor decisivo en la movilidad de los metales pesados. A pH acidos, la mayoria de
los metales, no se encuentran tan fuertemente adsorbidos por lo que estan mas disponibles,
aunque el As, junto con el Mo, Se y Cr, deja de estar retenidos tanto a pH fuertemente acido
como a pH alcalino (Galan y Romero, 2008). Se sabe que a pH<5 el As aumenta su movilidad
y solubilidad (Signes-Pastor et al., 2007), mientras que, a valores mas altos, se observo de nuevo
una mayor movilidad y absorcion por las plantas. EI pH también afecta a las reacciones de
adsorcion/desorcion de As y a la formacion de complejos de superficie entre el As y otros
componentes de suelo (O"Reilly et al., 2010; Quazi et al., 2011).

Los componentes de carga variable del suelo explicarian muchos de esos procesos (Kim et al.,
2020). Asi, los grupos funcionales de los bordes de los minerales arcillosos, materia organica y
oxihidroxidos de Fe, Al'y Mn se pueden cargar positivamente (protonar) o perder carga positiva
(desprotonar), pudiendo adquirir carga negativa. Con el aumento del pH del suelo la
desprotonacién es mas efectiva. Cuando el suelo esta protonado (pH<PZC) estas superficies
pueden retener aniones como el arseniato (AsO4>) o el arsenito (AsOz*) debido a las
interacciones de tipo electrostatico (Fitz y Wenzel, 2002); sin embargo, si el pH es muy bajo (<
2.5), el As(V) puede estar totalmente protonado (H3AsOa) por lo que no puede ser retenido en
el suelo (Zhang y Selim, 2008) De este modo, al producirse un aumento de pH se produce la
liberacion de los aniones de las posiciones de cambio, aumentando la movilidad del As en el
suelo, aunque hay que tener en cuenta que, en estas condiciones, la presencia de ciertos
compuestos como sulfatos y carbonatos pueden provocar una coprecipitacion con el arsénico
(Bissen y Frimmel, 2003; Garcia et al., 2009).
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1.7.1.2 Potencial Redox (Eh)
Las condiciones oxidantes o reductoras del medio ambiente, junto con el pH, condicionan las
especies de los distintos elementos en la solucion del suelo. En las capas superficiales del suelo
predomina el ambiente oxidante, donde las especies que prevalecen de arsénico son los iones
arseniato (As(V)), siendo las especies mayoritarias H,AsO4™ y HAsO4? entre un rango de pH
de 3a 1l (ver Figura8). Por otro lado, condiciones anaerdbicas del suelo favorecen la reduccion
del As(V) a As(lll), mayoritariamente en forma de H3AsOs, aumentando su toxicidad,
solubilidad y disponibilidad para la planta (Bakhat et al., 2019). Si las condiciones son
extremadamente reductoras el estado de oxidacion del arsénico es As® siendo la especie
predominante AsHs (Ferguson y Gavis, 1972; Wang y Mulligan, 2006b). De esta forma las
distintas reacciones de oxidacion reduccién involucran diferentes especies de arsénico

afectando a la movilidad y a la toxicidad del mismo.
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Figura 8. Diagrama Eh - pH para el arsénico a 25°C y a 101.3kPa (Ferguson y Gavis, 1972; Wang y Mulligan,
2006)
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1.7.1.3 Compuestos adsorbentes del suelo
La disponibilidad de As se ha relacionado con la presencia de ciertos componentes del suelo,
principalmente el contenido de 6xidos metalicos y de arcillas. Otros componentes, como la
materia organica y los carbonatos también influyen en la disponibilidad al participar en los

procesos de adsorcion de As (Millero et al., 2001; Kim et al., 2019; Barral-Fraga et al., 2020).

Oxidos y oxihidroxidos de Fe, Al y Mn

Los oxidos y oxihidroxidos de Fe, Al y Mn, a pesar de no encontrarse generalmente en grandes
cantidades en los suelos, presentan una alta reactividad y desempefian un importante papel en
las reacciones de adsorcion y desorcion de arsenito y arseniato (Carbonell et al., 1995; Masue
et al., 2007; Lee et al., 2020). EI mecanismo especifico de adsorcion del As por los
oxihidréxidos supone una protonacion y por tanto se da en condiciones de pH bajo. Este tipo
de adsorcion es muy dependiente del pH y es muy frecuente en suelos &cidos y ricos en 6xidos
e hidroxidos de Fe y Al (Carbonell-Barrachina et al., 2004). Asi, diversos autores han sefialado
una disminucion de la adsorcion del As(V) sobre la goetita, magnetita y hematita cuando
aumenta el pH (Gréfe y Sparks, 2006; Giménez et al., 2007). Varios estudios demuestran que
los Oxihidroxidos de Fe, incluyendo los no cristalinos, ademas de tener una muy alta afinidad
por el As, pueden oxidar el As(I1l), disminuyendo su disponibilidad y su absorcion por ciertos
cultivos como el arroz (Bakhat et al., 2017). Dentro de los 6xidos de Fe, varios autores indican
que la hematita muestra una mayor capacidad de adsorcion de arsenito que la goetita y la
magnetita y lo justifican por diferencias en su estructura (Giménez et al., 2007; Lee et al., 2020).
Jackson y Miller (2000) compararon la adsorcion de As por la ferrihidrita y por la goethita e
indicaron que la primera tenia una mayor afinidad por el elemento debido a su mayor superficie
especifica al ser una fase no cristalina; sin embargo la ferrihidrita seria mas inestable frente a
las variaciones de las condiciones ambientales que la goethita, de tal manera que o bien se
transforma en esta Gltima (disminuyendo su superficie especifica y por tanto la capacidad
adsorbente) o bien es disuelta (por ejemplo, a pH bajos), liberando el arsénico adsorbido
(Jackson y Miller, 2000).

La adsorcion de As sobre hidroxidos de Al también es pH dependiente, considerandose un pH
en torno a 9 como el optimo para la inmovilizacion de As sobre estos compuestos (Kosmulski,
2009).
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Las cantidades adsorbidas de arseniato por oxihidroxidos de hierro pueden ser apreciables
incluso a bajas concentraciones de arsénico en la disolucion (Manning and Goldberg, 1996;
Hiemstra y van Riemsdijk, 1996); mientras que, en el caso de los oxihidroxidos de Al y Mn, se
requieren que estén presentes en concentraciones mas altas (Adriano, 2001).

Otro parametro que influye en la interaccion As-0xido es el factor tiempo de interaccion, siendo
maés fuerte la retencion cuanto mayor haya sido el tiempo de contacto entre el As y el 6xido
(Grafe y Sparks, 2006).

Efecto de los minerales arcilla

Aunque la retencidn de As en las arcillas es menos eficaz que sobre los 6xidos (Gréfe y Sparks,
2006), los minerales arcillosos también tienen un importante papel en la biodisponibilidad de
este elemento ya que pueden reducir la movilidad del As mediante procesos de complejacion y
adsorcién. Existen numerosos trabajos que estudian la adsorcion de las formas de As a la
superficie de arcillas tales como caolinita, montmorillonita e illita (Manning y Goldberg, 1996;
Lee et al., 2020). La adsorcion de arseniato a estas arcillas presenta un maximo en el rango de
pH entre 3y 7, mientras que para arsenito la maxima adsorcion se da en torno a 8, disminuyendo
en ambos casos a mayor pH (Goldberg, 2002). La montmorillonita es la que presenta una
adsorcién mas elevada debido a su mayor carga superficial y a su mayor superficie especifica,
lo que provoca que la adsorcion de As(l11) y As(V) aumente con el tiempo de contacto (Lin y
Puls, 2000; Lee et al., 2020).

La desorcidn del arsénico desde las arcillas se dificulta debido a que el arsénico inicialmente
adsorbido en la superficie de la arcilla, con el tiempo puede retenerse cada vez mas fuertemente
en la estructura del mineral, lo que es positivo si se pretende inmobilizar el contaminante (Lin
y Puls, 2000).

Materia organica
La materia organica, formada por complicados y heterogéneos componentes con varios grupos
funcionales, generalmente interactia con el As catalizando su reduccién y oxidacién, aunque
su papel en la interaccion con este elemento estd todavia en discusion y se necesita mas
investigacion. En general, los efectos de la materia organica sobre los elementos traza, como el
As, dependeran de su composicion cualitativa (Cui y Jing, 2019). La fraccion orgénica de alto

peso molecular retendra los elementos traza de forma efectiva, pero la mas soluble y ligera
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puede solubilizar elementos, ya sea por quelacion (metales) o por desplazamiento (aniones).
Dependiendo de la que domine en el suelo seran observables unos efectos u otros sobre la
fraccion disponible del suelo. Varios estudios indican que ciertos compuestos organicos pueden
retener As (Cui y Jing, 2019), siendo la complejacion mas fuerte con el As(I11) que con el As(V)
(Gao et al., 2016). Gadepalle et al., (2007) encuentran que la aplicacion de materia orgéanica a
los suelos ha conseguido disminuir la movilidad del arsénico. Contrariamente, en otros estudios
se ha observado una liberacion de As después de la aplicacion de compost (Mench et al., 2003;
Clemente et al., 2008). También se ha visto que algunos acidos organicos presentes en el suelo
pueden competir fuertemente con As(I11) y As(V) por los sitios activos de adsorcion sobre las
superficies minerales, pudiendo resultar en una disminucion de los niveles de As retenido,
especialmente en condiciones acidas (Wang y Muligan, 2006a). En esta linea, Jin et al. (2016)
demostraron que la adicion de materia organica labil en periodos de anaerobiosis, liberaba As
mediante procesos reductores de disolucion. Sin embargo, otros autores han demostrado que
algunos acidos humicos forman complejos arcillo-htimicos que tienen capacidad para retener
As (Saada et al., 2003). Esta disparidad de resultados probablemente se deba a la gran
heterogeneidad de la materia organica del suelo, lo que influye en la especiacion y modifica la

tendencia hacia la complejacion del As (Cui y Jing, 2019).

Concentracién de P y otros elementos en el suelo
La adsorcion del arsénico también puede estar condicionada por la presencia de iones
competitivos. En particular, el fosfato tiene un comportamiento geoquimico similar al del
arseniato, y ambos competiran por los lugares de adsorcion o sedes de intercambio en minerales
que posean grupos compatibles para la interaccion libres (Carbonell et al., 1995; Fitz y Wenzel,
2002; Masue et al., 2007). Segun Pigna et al. (2006), la introduccion de aguas con alta
concentracion de fosfatos (como las aguas residuales), puede causar el desplazamiento del As
de los sitios de adsorcion en sedimentos. DeVore et al. (2019) obtienen una elevada liberacion
de As de residuos solidos de mina tras la adicion de fosfato sodico. Estos autores sugieren que
la presencia de ciertos iones ambientalmente relevantes como el bicarbonato y, especialmente,
el fosfato, puede favorecer la liberacion de As a través de mecanismos de desplazamiento
competitivo. Dichos iones compiten en las posiciones de intercambio anionico, y también en

reacciones de complejacion o retencion en oxidos.
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Existen otros iones competidores menos eficaces que el fosforo en el desplazamiento del
arsénico de las posiciones de cambio, como silicatos (Luxton et al., 2008), materia orgénica
(Redman et al., 2002), CI" y NOz™ (Rubinos et al., 2011) aunque la importancia de estos dos
ultimos es escasa debido a que se adsorben de forma inespecifica sobre la superficie de los
coloides y se lavan rapidamente, mientras que fosfatos y arseniatos presentan una adsorcion
especifica (Moreno, 2010), esto explicaria la menor eficacia en relacion al fosfato en la
competencia con el arseniato. Otros oxianiones, formados a partir de molibdeno, selenio,

vanadio, etc., también pueden competir con el arseniato.

1.8 BIOADSORBENTES

Altas concentraciones totales y biodisponibles de arsénico en los suelos constituyen un riesgo
potencial de contaminacion de los mismos y de las aguas y pueden suponer la entrada de este
elemento en la cadena alimentaria (Arco-Lazaro et al., 2016). Los suelos contaminados con
arsénico se han tratado utilizando diferentes tecnologias como el lavado del suelo con reactivos
alcalinos, acidos organicos e inorganicos, fosfatos, biosurfactantes y procedimientos de
extraccion (Jang et al., 2005; Wang y Mulligan, 2009; Mukhopadhyay et al., 2015). En los
ultimos afios, se han realizado varios estudios sobre técnicas de eliminacion de arsénico de
distintos compartimentos ambientales. Los métodos que se estan utilizando actualmente son el
intercambio i6nico, la fitorremediacion, la adsorcion, la remediacion fitobiana, la precipitacion
quimica, los métodos electrocinéticos y la electrocoagulacion (Alka et al., 2021).

La eleccion del tratamiento adecuado viene determinada por diferentes factores, tales como:
restricciones para las tecnologias de tratamiento del suelo y el agua, requisitos de las
autoridades locales y nacionales, etapa de desarrollo de un pais, estrategias locales etc.

La adsorcion es una técnica de eliminacion de As adecuada, eficiente y economicamente
factible, y no requiere adicion de productos quimicos, constatandose eficacias de adsorcion
mayores del 95% para la eliminacion de arsenito y arseniato (Kumar et al., 2019); en ella se
utiliza un sélido como adsorbente para eliminar sustancias solubles en agua, que se unen a la
superficie por fuerzas electrostaticas o de Van der Waals. Los factores que influyen en la
eficacia de esta técnica son variados: el periodo de exposicion, el pH de actuacion, la presencia
de otras especies quimicas, la dosis de adsorbente, la concentracion inicial de arsénico y la
temperatura (Sarkar y Paul, 2016). En cuanto al tipo de adsorbente utilizado, éstos han sido

muy variados, tal y como sefialan Alka et al. (2021) en un articulo de revisién: 6xidos metalicos
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recubiertos de arena, sorbentes a base de 6xido de hierro, hierro de valencia cero, toba zeolitica
rica en clinoptilolita, compuestos de hierro/olivino, carbon activado, aluminio activado y
residuos agricolas. Dentro de este tipo de técnicas se encuentar la bioadsorcion, la cual consiste
en la captacion de contaminantes por una biomasa completa (viva 0 muerta) a traves de
mecanismos fisicoquimicos como la adsorcion o el intercambio iénico. La afinidad del sorbente
por el sorbato determina su distribucién entre las fases solida y liquida. La calidad del sorbente
viene dada por la cantidad de sorbato que puede atraer y retener en forma inmovilizada.
Debido a las numerosas ventajas de la bioadsorcién (alta eficiencia y bajo coste, sobre todo)
(Kapoor y Viraraghavan, 1998), en los ultimos afios se han realizado varios estudios utilizando
diferentes bioadsorbentes para la retencién de elementos toxicos, como las algas, bacterias,
lodos y distintos residuos agricolas e industriales.

En los estudios de contaminacion por un determinado elemento, es fundamental conocer la
capacidad de retencion/liberacion de dicho contaminante por parte de los suelos o de cualquier
tipo de material, incluso los que sean una posible fuente del contaminante como los estériles
resultantes de la actividad minera, sobre todo cuando estos estériles seran utilizados para
recuperar las areas degradadas. EI grado en que estos materiales actien como filtros, reteniendo
los contaminantes e impidiendo su paso al agua, va a depender, no solo del tipo de
contaminante, sino de propiedades del propio suelo/material, tales como pH, presencia de otros
iones en la solucidn, selectividad con respecto al metal, etc, lo que hace necesario un estudio a
este respecto. Hay que destacar que este papel de retencion vy filtrado de contaminantes puede
potenciarse mediante la adicién de sustancias con propiedades bioadsorbentes, tal y como se
comentd anteriormente. Se recomienda que, si los suelos/materiales no tienen una elevada
capacidad para retener contaminantes, se elijan como bioadsorbente residuos que se produzcan
abundantemente en la zona en la que se actuara, lo que facilitaria el aporte del adsorbente y la
valorizacion de dichos residuos. Por ejemplo, se ha verificado que la conjunta de concha de
mejillén, paja y lodos de depuradora a escombreras de mina con pirita aumenta la adsorcion y
retencion de Pb, Cu y Cd, debido al aumento del pH y de la capacidad de intercambio catidnico
(Vega et al., 2009). En el Departamento de Edafologia de la EPS-Lugo, se han realizado varios
estudios sobre la capacidad de adsorcion de diferentes materiales residuales provenientes de la
industria forestal, agricola e industrial en relacion a distintos metales y metaloides (As, Cr, Hg,
Cu, Cd...) (Seco-Reigosa et al., 2014; Nufez-Delgado et al., 2015; Cutillas-Barreiro et al.,

2016; Romar-Gasalla et al., 2018). Los resultados han sido muy satisfactorios con varios de los
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biomateriales utilizados, como la corteza de pino, conchas de mejillén y cenizas de fitomasa lo

que abre posibilidades de su utilizacién en la recuperacién de ambientes contaminados.
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2 JUSTIFICACION Y OBJETIVOS

2.1 JUSTIFICACION

La mineria a cielo abierto provoca un gran impacto ambiental, pues elimina completamente el
suelo, la cubierta vegetal y la biodiversidad y altera fuertemente el ciclo hidrolégico y el pasaje.
Ademas, esta actividad genera una gran cantidad de material estéril que se deposita en
escombreras, las cuales causan también una enorme intrusion en el entorno al tratarse de una
acumulacion de material muy dificil de revegetar y que puede contaminar los suelos y cursos
de agua circundantes.

La mina de lignito de As Pontes se exploto entre 1976 y 2007. La extraccion del lignito llevo
asociada la generacion de un gran volumen de material estéril que se deposito en una gran
escombrera exterior, que tiene una superficie de 1150 ha y alberga un volumen de estériles de
720 Mm3. Parte de este material presenta una elevada cantidad de sulfuros, mayoritariamente
pirita, que se oxidan tras su exposicion a la intemperie y provocan una elevada acidez, que
moviliza elementos contaminantes y afectan a la disponibilidad de nutrientes, a la actividad
bioldgica y a la capacidad de formar agregados estables. Todos estos parametros limitan el
establecimiento vegetal, que sera fundamental para la reduccién y control de la erosion, la
estabilizacion de material sin consolidar, la proteccion de los recursos hidricos y la integracion
paisajistica. En 1980 comenzaron las tareas de restauracion de esta escombrera para su
integracion en el paisaje, basadas en la gestion selectiva de materiales estériles (evitando la
disposicion superficial de los ricos en pirita), la adicion de tierra vegetal y de diferentes
tratamientos (cenizas, encalado, materiales organicos...) para mejorar sus propiedades y
facilitar la revegetacion. En 1992 se seleccionaron parcelas dentro de la escombrera, que se
habian construido con distintas estrategias de restauracion, con el fin de seguir la evolucion de
sus propiedades. En 1995 se present0 una tesis doctoral (Monterroso, 1995) que aporté los
primeros datos de las caracteristicas de estas parcelas, por lo que en el presente trabajo se

realizard un seguimiento de las mismas pasado un periodo 20 afios para estudiar su evolucion.
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Por otra parte, interesa conocer la capacidad que tienen estériles piriticos depositados en
escombreras de mina para retener contaminantes, tales como metales pesados y metaloides y
evitar asi su entrada en los cursos de agua y en la cadena trofica. En este sentido, en una segunda
parte de este trabajo, se estudiard la eficacia que tienen los estériles piriticos para retener
contaminantes como el As(V), elemento que puede liberarse al medio en los procesos de
extraccion minera o incorporarse a escombreras que se usan como vertederos. Se trata de un
semimetal o metaloide que puede presentarse tanto bajo forma organica como inorganica, y
dentro de esta Ultima son el As(I11) y el As(V) las especies mas frecuentes, predominando la
ultima en medios bien aireados. Es un elemento conocido desde hace siglos por su toxicidad
debido al riesgo que conlleva para plantas, animales y el ser humano. La movilizacion de este
elemento esta regulada por los procesos de adsorcidon-desorcion sobre oOxidos metalicos,
especialmente 6xidos de hierro, abundantes en los estériles piriticos. Estos procesos dependen
principalmente de las caracteristicas del material estéril, del tipo de contaminante, del pH y Eh
del medio, de la presencia de otros iones en la disolucion del suelo y de la selectividad respecto
al metal/metaloide. En este estudio se pretende conocer la capacidad que tiene el material
piritico para retener As(V) a la vez que P o Cr(V1), comparandola con la de distintos suelos de
Galicia y con otros materiales que se pueden utilizar como adsorbentes de contaminantes.

Por tanto, este trabajo se estructura en dos partes que tienen como nexo en comun el estudio de
materiales estériles provenientes de la mineria cielo abierto. En una primera parte, se tratara de
conocer la evolucion en un periodo de 20 afos, de las propiedades fisico-quimicas de
Technosoles formados a partir de esos materiales de escombrera, a los que se aplicaron distintas
técnicas de restauracion. El estudio se centrara en los cambios sufridos en los pardmetros
fisico-quimicos generales, asi como en el fraccionamiento del aluminio tanto en la fase sélida
como en la liquida, a lo largo de esos afios; el seguimiento de los metales pesados fue objeto de
otro estudio realizado dentro del grupo de investigacion. En una segunda parte se tratard de
conocer la capacidad que presentan estos materiales de escombrera para adsorber/desorber
As(V) y P o As(V) y Cr(VI) incorporados simultdneamente en sistemas binarios. Lo resultados
se compararan con los de otros adsorbentes (varios residuos agro-forestales e industriales) y

con dos suelos de Galicia (forestal y de vifiedo).
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2.2 OBJETIVOS
Los objetivos especificos de este trabajo son:

1-En la escombrera de la mina de As Pontes, realizar un seguimiento de la evolucion a lo largo
de 20 afios de las caracteristicas fisico-quimicas la fase solida y liquida del suelo, centrando el
estudio en las fracciones y especies de aluminio de parcelas sometidas a diferentes estrategias
de restauracion. Estas estrategias consisten en la construccion de superficies finales a base de:
a) materiales estériles sin pirita, previamente seleccionados, para su revegetacion directa, b)
materiales estériles seleccionados y aplicacién posterior de tierra vegetal y c) materiales
estériles sin seleccionar y aplicacion posterior de tierra vegetal. Ademas, se realiz6 el mismo
seguimiento en parcelas control, en las que no se efectud ninguna de estas intervenciones (ni

seleccion de estériles, ni adicion de tierra vegetal).

2-Comparar la adsorcion/desorcion simultanea de As(V)/P y As(V)/Cr(VI) que presentan
estériles piriticos de mineria a cielo abierto, con la de suelos de Galicia (forestales y de vifiedo)
y otros materiales residuales (material granitico, concha de mejillén, ceniza de roble, corteza
de pino, serrin de pito, residuos de cafiamo y finos de pizarra) y estudiar la competencia del
As(V) con el Py conel Cr(VI) y por los sitios de adsorcion.
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3 MATERIAL Y METODOS

3.1 RESTAURACION DE LA ESCOMBRERA DE AS PONTES
En este apartado se aporta informacion de cada una de las parcelas que han sido objeto de
estudio, para facilitar la comprensién de los resultados obtenidos en los estudios del

seguimiento de la evolucion de las propiedades de estas parcelas a lo largo de 20 afios.

3.1.1 Localizacion de la escombrera
La Escombrera Exterior de la mina de As Pontes esta localizada en el municipio del mismo
nombre dentro de la comarca del Eume en la provincia de A Corufia (Figura 1). Se encuentra
en la depresion de As Pontes situada en el valle del rio Eume, aproximadamente en la mitad de
su recorrido, entre su cabecera en la sierra de O Xistral y su desembocadura en la ria de Ares.
Ocupa la antigua cuenca del arroyo Almigonde y esta apoyada sobre las masas graniticas de la

sierra de O Forgoselo. Tiene una superficie aproximada de 1500 ha.
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Figura 1. Mapa de situacion (fuente SigPac)
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3.1.2 Parcelas de estudio

La escombrera de As Pontes se dividid en &reas que difieren en edad, tipo de materiales estériles
acumulados y técnicas de restauracion aplicadas (Val et al., 1988; Gil et al., 1990). El material
estéril depositado consiste, principalmente, en sedimentos terciarios ricos en arcillas carbonosas
(originalmente situados entre las capas del lignito explotado), sedimentos cuaternarios de
origen aluvial o coluvial, asi como pizarras y filitas del borde de la cuenca sedimentaria. Parte
de este material contiene altas cantidades de pirita. Las tareas de restauracion se iniciaron en la
década de 1980 y fueron evaluadas posteriormente en un estudio piloto (Monterroso et al.,
1999).
Con el objetivo de valorar la eficacia de los procesos de restauracion, en 1992 se establecieron
11 parcelas de seguimiento, momento en el que se realizd un primer muestreo de suelo
(Monterroso, 1995). La seleccion de las parcelas se realizé considerando los siguientes criterios:

e el tipo de material apilado

e el tiempo de exposicion del material a la intemperie

e el manejo realizado después del apilado del estéril: enmienda bésica con ceniza o caliza,

abonado organico y/o mineral, extendido en superficie de una capa de tierra vegetal

e la vegetacion establecida
Para estudiar la evolucién de las superficies restauradas a largo plazo, en el presente trabajo se
seleccionaron 9 de las parcelas iniciales (Figura 2), realizandose nuevas campafias de toma de
muestra de suelo los afios 2002 y 2012.
A continuacion, se resume las principales caracteristicas de las parcelas seleccionadas
ordenadas por antigtiedad (Monterroso, 1995):
Parcela CSA. Construida en 1972, los materiales dominantes son sedimentos terciarios muy
ricos en materia carbonosa (arcillas carbonosas), con alto contenido piritico y reaccion acida.
En 1982 se llevd a cabo una plantacién de especies arboreas en hoyos de tierra vegetal y
posteriormente, en 1983, para mejorar las condiciones superficiales, se aplico una capa de suelo
natural de 20 cm (2000 m® ha*), una enmienda caliza (dosis de 3 Mg ha') y fue abonada con
NPK (8-15-15) una dosis de 0.7 Mg ha™. La vegetacion dominante en 1992 era bosque de
Betula pubescens y distintas especies de eucalipto. El desarrollo arbdreo era aceptable, sin
embargo, el suelo permanecia desnudo en mas de un 50% de la superficie de la parcela. La
cobertura era muy baja especialmente en la parte inferior del talud, en la que las condiciones de

drenaje eran malas y afloraban a la superficie aguas de condiciones de acidez extrema producida
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por la oxidacion de los sulfuros contenidos en el material subsuperficial. La cobertura era mayor
hacia la parte superior del talud, a medida que las condiciones de drenaje mejoraban y la capa

de tierra vegetal se hacia més potente.

Figura 2. Localizacion de las parcelas, afio vuelo 2010 (fuente sigpac)

Parcela CSP. Junto con la parcela CSA son las parcelas mas antiguas, ambas construidas en
1972. El material escombrado presentaba gran heterogeneidad, y estaba formado por una
mezcla de sedimentos terciarios m&s o menos ricos en materia carbonosa, cuaternario de origen
aluvial o coluvial, restos de suelos naturales de la zona y cenizas y escorias derivadas de la
combustion de lignito, con predominio de unos u otros segln la zona de la parcela. Al igual que
la parcela CSA, en 1983 se aplicé una capa de suelo natural de 20 cm (2000 m3 hal), una
enmienda caliza (dosis de 3 Mg ha?) y fue abonada con NPK (8-15-15) una dosis de
0.7 Mg ha. La vegetacion dominante en 1992 era bosque de Pinus radiata y Castanea sativa,
plantados en 1982. Su desarrollo arbdreo era bueno y el suelo estaba cubierto por vegetacion
herbacea en mas de un 50% de la superficie, s6lo permanecian sin cubrir aquellas areas donde
predominaban las arcillas carbonosas.

En la actualidad se mantiene la misma plantacion arbérea (Pinus radiata y Castanea sativa) y
presenta un sotobosque con helechos, brezales, arbustos leguminosos y gramineas.
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Parcela P104. Constituida por pizarras del borde de la cuenca con alto contenido en sulfuros y
acidez extrema. En 1987 la superficie fue enmendada con cenizas procedentes de la combustion
de lignito (300 m® ha) y se abond con NPK 8-15-15 (1 Mg hat); en 1991 se realiza una segunda
cobertura con cenizas (1000 m® ha!) y se abona con NPK 15-15-15 (0.7 Mg ha). En 1992 la
vegetacion era pradera mixta con una cobertura vegetal satisfactoria.

En la actualidad la vegetacion es pradera con un denso entramado de matorral y monte bajo
(Ulex, Cytisus y Rubus) y algun pie aislado de abedul.

Parcela P205. Formada por pizarras seleccionadas del borde de la cuenca, en 1987 fueron
encaladas con 3 Mg de CaCOs por hectarea y abonadas con 35 m® ha! de purin y NPK
8-15-15 (0.5 Mg ha), cubierta posteriormente con una capa de 20 cm de tierra vegetal. Se
repite la adicion de NPK en 1988 y en 1990 con dosis de 15-15-15 (0.3 Mg ha!) en cada afio
respectivamente. Se realiza una siembra de pratenses en 1987 existiendo un aprovechamiento
de la pradera establecida en 1989 y 1990.

En la actualidad predominan las pratenses junto con matorral y monte bajo (Ulex y Cytisus) y
pies aislados de Quercus rubra y Betula pubescens.

Parcela P206. Al igual que en la parcela anterior el material vertido fue pizarra, pero de peor
calidad en este caso. Las dificultades presentadas para el establecimiento vegetal un afio
después de su construccion, llevaron en 1987 a enmendar con un fertilizante inorganico (NPK,
8-15-15, una dosis de 1 Mg ha) y posteriormente en 1988 a cubrirla con 30-40 cm tierra vegetal
(aproximadamente 4000 m® hal), y a afadir una segunda dosis del mismo fertilizante
inorganico (0.5 Mg ha). La vegetacion en 1992 era de arbolado (Castanea sativa, Quercus
rubra y Betula pubescens) plantado en 1990. Veinte afios después el sotobosque consistia
principalmente en helechos (Dryopteris sp. y Pteridium sp.), brezales (Erica sp., Daboecia
cantdbrica y Calluna vulgaris), arbustos leguminosos (Ulex sp. y Cytisus sp.) y gramineas
(Agrostis sp. y Dactylis glomerata) que cubrieron el 95% de la superficie.

Parcela THO02. Formada por pizarra de mala calidad original y cubierta por una capa de tierra
de 10-15 cm (1500 m® hal) en 1988 a la vez que se encala con 4 Mg ha™* de CaCOs. En 1989
es abonada con NPK 8-24-16 (0.5 Mg ha?), repitiendo un afio mas tarde con NPK 15-15-15
(0.3 Mg hal). En 1992 la vegetacion dominante era Pinus insignis (plantado en 1988)
presentando un desarrollo arbdreo es bueno y con una cobertura del suelo casi total, aunque
existian algunas calvas de vegetacion en aquellas areas donde aflora a la superficie la pizarra

original.
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En la actualidad no sobrevive ningun pie aislado, predominando las pratenses, el matorral y
monte bajo (Ulex, Cytisus).

Parcela THO3. Al igual que en el caso anterior el material base es pizarra cubierta en 1989 por
una capa de tierra vegetal de 20-30 cm (3000 m® hal) y abonada con NPK 8-24-16
(0.5 Mg hal) en 1989. Se repite el abonado un afio mas tarde con NPK 15-15-15
(0.3 Mg ha). La vegetacion dominante en 1992 era bosque de coniferas (Pinus pinaster y
Pinus radiata) plantados en 1989 con una cobertura total del suelo. En la actualidad permanecen
pies aislados del bosque de coniferas (5 pinos) siendo la vegetacion dominante el Cytisus.
Parcela THO4. Formada por pizarra considera originalmente de buena calidad. Se encald en
1989 con 5 Mg de CaCOs ha* y aboné con purin de gallina (6 Mg ha) y abono mineral NPK
8-24-16 (0.7 Mg hal). En 1990 se abond de nuevo con NPK 15-15-15 (0.3 Mg ha?). La
vegetacion dominante en 1992 era pradera mixta, (Trifolium repens, Festuca arundinacea y
Dactylis glomerata en proporcion aproximada 1:2:2) con una buena cobertura vegetal. En 2012
las predominan las pratenses, Ulex y Cytisus.

Parcela A25. Es un talud construido a partir de una mezcla de materiales preseleccionados,
formada por sedimentos terciarios sin materia carbonosa, pizarras del borde de cuenca y
cenizas. En 1989 se siembra con una mezcla de especies pratenses (Dactylis glomerata, Festuca
arundinacea y Trifolium repens, en proporcion 2:2:1) y leguminosas (Ulex sp y Cytisus sp)
abonando con NPK 8-24-16 (0.7 Mg ha) siendo la cobertura total. En la actualidad soporta
una plantacién de abedul.

No se aplicé ningun tratamiento adicional a las parcelas durante el periodo de estudio (1992-
2012).

3.1.3 Muestreo

En todas las parcelas seleccionadas se llevo a cabo un muestreo intensivo en los afios 2002 y
2012 para realizar una caracterizacion quimica y comparar los resultados con los obtenidos del
muestreo de 1992.

Se tomaron ocho muestras compuestas en dos rangos de profundidades (I=0-15 cm,
11=15-30 cm). Cada muestra compuesta estd formada por diez submuestras tomadas en diez
puntos situados en transectos marcados a lo largo de cada parcela.

La muestra tomada en superficie (I) es la mas afectada por las tareas de restauracion y, con

frecuencia, representa el material extendido a posteriori del apilado del estéril, es decir, tierra
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vegetal o ceniza. La muestra en subsuperficie (11) representa, generalmente, el estéril original,
esta muestra servird como referencia para evaluar las modificaciones introducidas en superficie
por medio de las tareas de restauracion. En P206 la cantidad de tierra vegetal colocada hace que
en las muestras tomadas a profundidad Il incluyan capar superior del suelo mezclada en
ocasiones con materiales estériles.

En cada uno de los muestreos, todas las muestras de suelo se secaron a 40°C, se tamizaron a
través de una malla de 2 mm y se homogeneizaron, utilizando siempre los mismos métodos

analiticos y equipamientos cientificos equivalentes.

3.1.4 Métodos
En los dos muestreos realizados en las parcelas de la escombrera de la mina de As Pontes (1992,

2012), se siguid la misma metodologia. Los parametros determinados son los siguientes:

Fase solida
pH. Este parametro se determin6 en agua y KCI 1 M, utilizando en ambos casos una relacion
suelo:disolucién de 1:2.5, tras diez minutos y dos horas de contacto respectivamente (Guitian-
Ojea y Carballas, 1976), mediante un pH-metro de la marca CRISON, modelo 2001.
Carbono, nitrégeno y azufre totales. Se han determinado mediante un autoanalizador
elemental LECO 2000.
Caracterizacion del complejo de cambio. Para el desplazamiento de los cationes del complejo
de cambio (Ca, Mg, Na, K y Al) se ha utilizado una disolucion de NH4CI 1 M sin tamponar
(Peech et al., 1947). En los extractos se determinaron Ca, Mg y Al por espectrofotometria de
absorcién atdbmica y Na y K por espectrofotometria de emision, mediante un espectrofotometro
Perkin-Elmer 2280. La capacidad de intercambio catidnico efectiva se obtuvo mediante la suma
de los cationes basicos mas el aluminio (Kamprath, 1970).
Fosforo disponible. Se determin6 por el método Olsen (Olsen y Sommers, 1982). Consiste en
pesar 2.5 g de suelo y afiadir 50 mL de NaHCOs 0.5M a pH 8.5 agitando durante 30 minutos y
filtrando a continuacién. El fdésforo extraido se determind por espectofotometria visible
empleando molibdato aménico para la formacién de un complejo fosfo-molibdico de color azul,

usando como reductor acido ascorbico.
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Fraccionamiento aluminio en la fase sélida. Las formas de aluminio se estimaron a partir de
la extraccién con distintas disoluciones selectivas. La nomenclatura que se utiliza para cada
fraccion es la propuesta por Urrutia et al. (1989) y (Garcia-Rodeja y Macias, 1986).

Aluminio no cristalino total (Alo). Se estimo a partir de la extraccion con oxalato amonico acido
tamponado a pH 3 (Blakemore, 1978). A 1 gramo de suelo se le afiadieron 100 mL de oxalato
amonico tamponado a pH 3 y se agitd durante 4 horas a oscuras. Al extracto resultante se le
afiadieron 5 gotas de superfloc al 0,25% y se centrifugo a 2000 r.p.m. durante 10 minutos. En
el extracto de oxalato acido se determiné el aluminio por espectrofotometria de absorcion
atdbmica. Con este método se extraen complejos coloidales, distintos 6xidos amorfos e
hidratados, aluminosilicatos no cristalinos, aluminio de las intercapas minerales y formas
ligadas a la materia organica.

Aluminio ligado a la materia organica (Alp). Se estimd a partir de la extraccion con pirofosfato
sodico a pH 10 (Bascomb, 1968). La extraccion consistié en agitar 1 g de suelo con 100 mL de
pirofosfato sédico durante 16 horas. Al extracto obtenido se le afiadieron 2 gotas de superfloc
al 0.25% vy tras centrifugar a 2000 r.p.m. durante 15 minutos se determino el aluminio por
espectrofotometria de absorcion atomica.

Aluminio no cristalino inorganico (Alop). Se obtuvo por diferencia entre las extracciones
realizadas con oxalato &cido y pirofosfato sédico (Garcia-Rodeja y Macias, 1986).

Aluminio ligado a la materia organica en forma de complejos de estabilidad media y baja
(Alcu). Se estimo a partir de la extraccion con CuClz 0.5 M (Juo y Kamprath, 1979). El método
consistio en afiadir a 5 g de suelo, 50 mL de la disolucidn citada, se agitan 5 minutos y se dejan
una noche en reposo. Tras agitar de nuevo 30 minutos se enrasé a 50 mL y se determind el
aluminio por espectrofotometria de absorcion atomica.

Aluminio ligado a la materia organica en complejos de fuerte estabilidad (Alpcu). Se obtuvo
por diferencia entre el aluminio no cristalino organico total (Alp) y el aluminio en complejos
organicos de media y baja estabilidad (Alcu).

Aluminio ligado a la materia organica en complejos de baja estabilidad (Alla). EI método
consiste en agitar durante 2 horas 10 g de muestra con 50 mL de LaClz 0.33M (Hargrove and
Thomas, 1981). Se centrifugd durante 15 minutos a 2000 r.p.m y se filtré para llevarlo a un
volumen 100 mL. En el extracto obtenido se determino el aluminio por espectrofotometria de

absorcion atémica.
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Aluminio ligado a la materia orgénica en complejos de estabilidad media (Alcula). Se obtuvo
por diferencia entre el aluminio extraido con CuCl, (complejos de estabilidad media y baja), y

el aluminio extraido con LaClz (complejos de baja estabilidad).

Fase liquida
Obtencion de extractos acuosos 1:10. La fase liquida del suelo se estimé mediante extractos
acuosos con una relacion suelo:disolucion 1:10. Para ello, se pesaron 20 g de suelo tamizado
(<2 mm) y seco al aire y se le afiadieron 200 mL de agua destilada; se agitaron y se dejaron
reposar durante 3 dias, posteriormente se filtré a traves de un filtro de 0.45 um. En el extracto
acuoso 1:10 obtenido se realizaron las siguientes determinaciones:
pH. Se determind con un pH-metro 2001 de CRISON.
Conductividad eléctrica. Se determind mediante un conductivimetro de la marca CRISON,
modelo 2202.
Ca*2 y Mg* se obtuvieron por espectrofotometria de absorcion atémica y Na* y K*, por
espectrofotometria de emision.
Flaor total. Se determind mediante un electrodo selectivo utilizando el reactivo TISAB IV para
para fijar la fuerza ionica, descomplejar el fluoruro y ajustar el pH de la disolucion entre 5.0 y
5.5 (Orion, 1983).
Sulfato. Se determind mediante turbidimetria previa precipitacion con BaCl, (Bardseley y
Landcaster, 1960).
Fraccionamiento y especiacion del aluminio en la fase liquida. Se utilizé la metodologia
propuesta por Driscoll (1984).
Aluminio total (AITF). Para la determinacion del aluminio total en muestra filtrada (AITF) se
someti6é a la muestra a una digestion acida durante 30 minutos y a continuacién se siguio el
método colorimétrico del pirocatecol violeta (Dougan y Wilson, 1974). Se tom6 un determinado
volumen de muestra en funcion del pH del extracto, se afiadieron los distintos reactivos y
transcurridos 40 minutos después de afiadir el Gltimo reactivo se midié el aluminio con
espectrofotometro visible-UV (581 nm).
Aluminio reactivo (AIR). Se determiné de forma analoga al aluminio total, pero sin someter las
muestras a digestion acida y realizando la determinacion del aluminio 4 minutos después de la

adicion del ultimo reactivo. Esta fraccion esta compuesta por mondmeros de naturaleza
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orgénica (aluminio no labil: AlnL), y monémeros de naturaleza inorgénica (aluminio labil:
AlL).

Aluminio soluble en acido (Alsa). Se obtuvo por diferencia entre el aluminio total y el aluminio
reactivo. Esta fracciobn comprende polimeros, coloides y/o complejos aluminio-materia
orgénica (Driscoll, 1984).

Aluminio no I&bil (AInL). Para separar el aluminio reactivo en monoémeros organicos (formas
no labiles) e inorganicos (formas labiles) se utilizé una resina de cambio catiénico (Amberlita
IR-120) colocada en una columna y se siguio el método propuesto por Driscoll (1984). Los
extractos acuosos filtrados se pasaron por la resina, forzando la elucion para que el tiempo de
contacto con la resina no superase 1 minuto, y asi evitar que la resina pudiese descomplejar el
aluminio ligado a la materia organica. El pH y la fuerza idnica de los extractos acuosos no deben
modificarse a su paso por la columna. Antes de introducir una nueva muestra se lava la columna
con una disolucion de NaCl de fuerza iénica similar a la de las muestras que se van a procesar.
En el efluente se determina, inmediatamente después del procesado, el aluminio no labil, de
forma analoga al descrito para el aluminio reactivo.

Aluminio labil (AIL). Se determiné por diferencia entre el aluminio reactivo y el aluminio no
labil. Esta fraccion estd compuesta por monémeros inorganicos que incluyen complejos de
aluminio con F, OH™y SO4> y AI**. Para llevar a cabo la distribucion del aluminio labil en
especies, se aplico el programa de calculo Solmineg-88 (Karaka et al., 1988), a los datos de

aluminio labil, pH y composicidn ionica de los extractos acuosos.

3.2 EsTuDIOS DE COMPETENCIA As(V)/P, As(V)/Cr(V1) POR LOS SITIOS DE ADSORCION

DE ESTERILES PIRITICOS, SUELOS Y RESIDUOS

3.2.1 Descripcion de los materiales utilizados
Para este estudio se utilizaron los siguientes materiales individuales:
Material piritico apilado en una escombrera de mina. Para este estudio se tomaron muestras
de la capa superficial de dicha escombrera (20 cm).
Suelo forestal con Eucalyptus globulus (Labill), desarrollado sobre roca granitica, procedente
de las proximidades del complejo industrial de Alcoa situado en San Cibrao, municipio de Xove
(Lugo).
Suelo de vifiedo desarrollado sobre roca granitica, procedente de la zona de Sober (Lugo).
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Material granitico, es similar a un horizonte C derivado de la alteracion de una roca granitica
y fue recogido en Ribadavia (Ourense).

Residuos finos procedentes del labrado de la pizarra, suministrados por la empresa
Europizarras S.L. (A Fonsagrada, Lugo).

Concha de mejillon sin calcinar de distinto diametro, una gruesa (0.5-3 mm) y otra fina
(<1mm), que fue suministrada por la empresa Abonomar S.L de la Illa de Arousa (Pontevedra).
Cenizas de concha de mejillon, procedentes de la calcinacion de este residuo realizado por la
empresa Calizamar S.L. (Boiro, A Corufia).

Cenizas de fitomasa procedentes de la combustion de pellets de roble proporcionadas por
Polusa (Lugo).

Corteza de pino, se utilizé un producto comercial de la marca Geolia (Madrid, Espafia).
Serrin de pino, se utiliz6 un producto comercial de la marca Vitakraft (Bremen, Alemania).
Residuos de la cosecha del cafiamo procedentes de una plantacion situada en el ayuntamiento
de Guitiriz (Lugo).

3.2.2 Métodos

3.2.2.1 Caracterizacion de los materiales

Analisis granulométrico y determinacion de la textura

Para obtener la distribucion porcentual de las particulas minerales segun su tamafio, en el suelo
y en la escombrera, y poder deducir su textura, se llevé a cabo la determinacion de la
composicion granulométrica del suelo. Para ello se emple6 el método internacional de la pipeta
de Robinson, siguiendo la ley de Stokes para las fracciones mas finas (limos y arcillas), relativa
a la diferente velocidad de sedimentacion de las particulas en un medio liquido (Guitian y
Carballas, 1976).

Una vez obtenida la distribucion porcentual de particulas minerales del suelo, y para determinar
el tipo de textura se siguieron los criterios de la clasificacion de la Soil Taxonomy (Soil Survey
Staff, 1999).
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Anélisis total
Se determinaron Ca, Mg, Na, P, Al, Cr, As, Ni, Cd, Co, Fe, Mn, Cu, Ky Zn totales siguiendo
el metodo EPA 3051, que consiste en realizar una digestion en un microondas con una
disolucion de HNOz al 65%. Las mediciones se realizaron con ICP-Masas.
La determinacion de pH en agua y en KCI 0.1 M, C y N totales, P disponible, capacidad de
intercambio catidnico, Fe y Al no cristalinos se determinaron por los mismos métodos sefialados
para la parte de la escombrera (apartado 3.1.4).
Estos andlisis de caracterizacion de los materiales utilizados en este estudio fueron realizados
en trabajos anteriores por el mismo equipo de investigacion (Quintans-Fondo et al., 2016) y los
resultados se pueden ver en las Tablas 1 y 2.
Desde el punto de vista granulométrico, la fraccion arena predomina tanto en los suelos de
vifiedo y forestal como en la escombrera piritica. En el suelo forestal la fracciébn menos
abundante es la arcilla mientras que en el suelo de vifiedo y en la escombrera es el limo. Los
tres se clasifican texturalmente como franco-arenosos (Soil Survey Staff, 1999).
En la escombrera, los bajos porcentajes de C y N (0.26 y 0.04 % respectivamente) ponen de
manifiesto la escasa presencia de compuestos organicos en este material. EIl suelo forestal
presenta unos valores de C y N de 4.22% y 0.33%, respectivamente, valores normales en suelos
forestales de Galicia (Macias y Calvo, 1992) mientras que en el suelo de vifiedo estos
porcentajes son de 2.94% y 0.23% para C y N, respectivamente (Tabla 1).
Como era de esperar la escombrera presenta un pH en agua muy acido (2.97) debido a la
presencia de minerales piriticos, mientas que el pH mas elevado se obtiene en el suelo forestal
(5.65). El pH medido en KCI es menor al medido en agua en todos los casos, lo que es indicador
de la presencia de cargas negativas, habitual en los suelos de Galicia. Los resultados obtenidos
en los suelos forestal y de vifiedo en relacién al pH, se justifican por la influencia de los abonos
aplicados y de las enmiendas realizadas sobre ellos; asi, aunque ambos son de caracter acido,
el mayor pH en el suelo forestal es debido a que previamente este suelo era un terreno agricola
que en su momento fue sometido a encalados. Este hecho también explica los resultados
observados en el complejo de cambio, obteniéndose una mayor capacidad de intercambio
catidnica efectiva (CICe) en el suelo forestal, el cual presenta también la mayor cantidad de
materia organica, como se comento anteriormente. Aunque en los dos suelos el complejo de
cambio estd dominado por el Ca (Tabla 1), la concentracién es claramente superior en el suelo

forestal, presentando ademas una saturacion en aluminio relativamente baja en (24.41 %),
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menor que la del suelo de vifiedo (43.26 %). En el otro extremo se encuentra el material piritico,
con la menor capacidad de intercambio catidnico (3.89 cmolc kg™t). En este material el cation
predominante es el Al (2.87 cmol. kg?), seguido a gran distancia del Ca (0.36 cmol. kg?), lo

que conlleva altas saturaciones del primero (73.68 %).

Tabla 1. Caracteristicas generales de dos suelos de Galicia y de material piritico

Suelo Forestal Suelo de vinedo Material piritico
C (%) 4.22 2.94 0.26
N (%) 0.33 0.23 0.04
PHagua 5.65 4.48 2.97
PHpzc 5.53 4.14 3.46
Ca?* (cmolc kg™ 4.37 1.78 0.36
Mg?* (cmol. kg™) 0.66 0.24 0.29
Na* (cmolc kg™) 0.33 0.14 0.14
K* (cmolc kg™) 0.60 0.83 0.24
AB* (cmolc kg™) 1.92 2.28 2.86
ClCe (cmol. kg™ 7.88 5.27 3.89
Polsen (mg kg-") 28.80 147.64 8.80
P (mg kg-1) 423.9 679.3 606.3
Ca (mg kg™ 708.5 607.1 603.0
Mg (mg kg™) 830.5 5003 8384
Na (mg kg™) 515.1 297.6 412.0
K (mg kg™ 1544 5441 3186
Ast (mg kg™ 4.18 3.41 7.0
Cd (mg kg™") 0.43 0.14 0.08
Cr (mg kg™) 18.35 41.44 99.0
Cu (mg kg™) 15.72 521.1 773.0
Ni (mg kg™ 10.69 21.73 5.0
Zn (mg kg") 36.74 49.57 58.0
Mn (mg kg'') 92.99 305.4 296
ALTF (mg kg™ 22676 25664 9624
Fe (mg kg') 9486 21284 135157
Al, (mg kg') 4275 2003 563.0
Feo (mg kg™) 2333 1239 41860

ClCe, capacidad de intercambio cationico efectiva

Teniendo en cuenta los limitantes propuestos por Buol et al. (1975) para el desarrollo vegetal,
el suelo forestal presentaria valores adecuados de Ca, Mg y K cambiables, mientras que el suelo
de vifiedo seria deficitario en Mg cambiable. Se observa una alta concentracion de P disponible
extraido por el método Olsen, especialmente en el suelo de vifiedo, y de algunos metales
pesados como el Cu, lo que se puede relacionar con la adicion de ciertos fitosanitarios
(principalmente sulfato de cobre). El estéril piritico es deficitario en cationes basicos y en
fosforo disponible, con altas concentraciones de metales pesados, especialmente de Cu, Fe y Cr
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totales y de un metaloide como el As. También se puede destacar en este material la presencia
de elevadas concentraciones de Fe no cristalino (Feo), mientras que el suelo forestal presenta

las concentraciones mas elevadas de aluminio de baja cristalinidad (Alo).

Tabla 2. Caracteristicas generales de distintos residuos

Material Concha Concha Ceniza de Ceniza de Corteza Serrin Residuo de  Finos de

granitico gruesa fina concha roble de pino de pino canamo pizarra
C (%) 0.11  12.67 11.43 13.21 11.65 46.95 46.13 36.53 0.2
N (%) 0.04 0.36 0.21 1.13 0.21 0.32 0.03 2.81 0.02
PHagua 5.72 9.1  9.39 12.54 11.31 3.99 4.91 8.70 8.61
PHpzc - 9.94 - 12.52 4.00 - 9.00 -
Ca?* (cmolc kg™) 0.18 12.64 24.75 39.27 95.03 5.38 5.39 31.15 4.31
Mg?* (cmolc kg 0.13 0.58 0.72 4.47 3.26 2.70 1.37 3.67 0.31
Na* (cmol. kg™ 0.27 5.24 437 19.92 12.17 0.46 0.66 4.19 0.63
K* (cmolc kg™) 0.31 0.31 0.38 2.61 250.7 4.60 1.55 21.82 0.31
AB* (cmol. kg) 1.63 0.04 0.03 0 0.07 1.78 0.05 <0.001 0.01
CICe (cmolc kg™ 2.53 18.82 30.25 69.28 361.2 14.92 9.02 60.83 5.57
Polsen (mg kg™) 2.56 23.21 54.17 534.6 462.83 70.45 11.47 339.48 0.93
P (mg kg") 88.62 186.5 101.5 1617 663.7 <0.01 88.04 1935 661.3
Ca (mg kg™ <0.01 298085 280168 247.859 136044 2319 8088 13258 2810
Mg (mg kg) 355 1020 980.6 5286 26171 473.6 164.4 6987 11,797
Na (mg kg) 102 5508 5173 8074 2950 68.92 98.35 663.0 53.72
K (mg kg") 1434  80.57 202.1 896 99515 737.8 540.7 10438 991.3
As (mg kg™) 3 0.48 1.12 1.71 8.36  <0.001 0.39 0.76 3.1
Cd (mg kg") <0.001 0.02 0.07 63.09 19.93 0.13 50.82 0.08 95.18
Cr (mg kg™) 3 1.32 4.51 4596 36.28 1.88 234.2 8.66 54010
Cu (mg kg™") 7 3.20 6.72 31.75 146.33  <0.001 14.87 18.06 30.95
Ni (mg kg™ 1 5.64 8.16 3421 69.25 1.86 260.6 8.03 24737
Zn (mg kg) 18 7.711  7.66 18.75 853.0 6.98 0 73.86 36.89
Mn (mg kg'') 24 5.70 33.75 18.67 10554 30.19 5.19 577.1 28.46
ALTF (mg kg") 5981 93.89 433.2 3421 14966 561.1 260.7 2307 24737
Fe (mg kg™ 3505 170.37 1855 4596 12081 169.8 234.2 2061 54010
Al, (mg kg') 1425 85.00 178.3 1733 8323 315.0 112.5 273.0 730.6
Fe, (mg kg™) 224 42.67 171.0 1659 4233 74.02 15.62 322.2 1256

ClCe, capacidad de intercambio cationico efectiva

En cuanto a los residuos, el contenido de C y N es muy elevado en la corteza, en el serrin de
pino y en el cafiamo; la concha y las cenizas (de roble y de concha) presentan valores
intermedios de ambos elementos, mientras que en el material granitico y en los residuos de
pizarra los valores son muy bajos. La corteza de pino presenta el pH en agua mas bajo (3.99),
le sigue el serrin (4.91) y el material granitico (5.72), mientras que los residuos de pizarra,
cafiamo, y especialmente los dos tipos de cenizas y la concha de mejillon presentan un pH
elevado (pH>8 en todos los casos) (Tablas 1y 2). Los valores de CICe presentan una tendencia

similar al pH, siendo los més elevados en las cenizas y los méas bajos en el material granitico

47



IVANA MARIA RIVAS PEREZ

(Tablas 1y 2). La saturacion del complejo de cambio por Al es del 11.9% en la corteza y 31.5%
en el material granitico, siendo despreciable en el resto de los materiales residuales. EI P Olsen
(disponible) es elevado en todos los casos, a excepcion del material granitico, con los mayores
valores obtenidos en las cenizas y en el cafiamo.

En cuanto a los metales pesados totales, el elemento que predomina en la mayoria de los
residuos es el Fe (a excepcion del cafiamo y serrin de pino donde predomina el Mn y Ni
respectivamente), seguido de Mn (en ceniza de roble), Zn (en concha de mejillén) o de Cr
(ceniza de concha y residuos de pizarra). Destacan los dos tipos de cenizas y los residuos de
pizarra, por presentar concentraciones mucho més elevadas de practicamente todos los metales

pesados, asi como de Fe y Al no cristalinos.

3.2.2.2 Ensayos competitivos As(V)/P o As(V)/Cr(V1)

Para estudiar la competencia del As(V) con el P o con el Cr(V1) por los sitios de adsorcién de
los diferentes materiales se siguié una metodologia similar a la propuesta por Arsenen y
Krogstrad (1998). Se afiadieron conjuntamente a cada una de las muestras, concentraciones
crecientes de As(V)/P o As(V)/Cr(VI) (0; 0.5; 1.5; 3 y 6 mmol L?). Para ello se agitaron 3
gramos de cada muestra con 30 mL de una disolucién de NaNOz 0.01 M en la que se incorporé
la misma concentracion de As(V) y P o de As(V) y Cr(VI) (concentraciéon en mmol L
0-0; 0.5-0.5; 1.5-1.5; 3-3y 6-6).

Las muestras se agitaron durante 24 horas. Una vez agitadas, las suspensiones obtenidas se
centrifugaron a 4000 r.p.m. durante 15 minutos, y a continuacion se filtré el sobrenadante. En
la disolucién de equilibrio se determiné el pH, con un electrodo de vidrio; el carbono organico
disuelto (DOC) con espectofotometro UV-1201 visible, con una longitud de onda de 400 nm y
la concentracion de As(V), Py Cr(VI1) mediante ICP-Masas.
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RESUMEN

La mineria a cielo abierto es una de las actividades antropogénicas que mayor impacto ocasiona
en el medio ambiente. En los materiales estériles de los yacimientos de carbén, y asociados a
los depdsitos sedimentarios que son explotados, es frecuente encontrar sulfuros. Estos estériles
son apilados en escombreras donde se pueden generar ambientes &cidos dificultando asi la
recuperacion del medio. En la escombrera de la mina de lignito de As Pontes (A Corufia) se
realizaron distintas técnicas de restauracion para su integracion en el paisaje y se seleccionaron
una serie de parcelas para hacer un seguimiento de la evolucion de sus propiedades. En este
trabajo se estudia la evolucion a lo largo de 20 afios de las propiedades quimicas de tres parcelas
sometidas a distintas técnicas de restauracion y dedicadas a uso forestal. En dos de las parcelas
(CSP, con baja concentracion de S y CSA, con alta concentracion de S) los estériles se
depositaron al azar y posteriormente se cubrieron con tierra vegetal, mientras que en la tercera
parcela (P206) la técnica de restauracion consistié en la gestion selectiva del material estéril,
evitando la disposicion en superficie del material rico en pirita, y posterior adicion de tierra
vegetal. Se realiz6 una toma de muestras en 2002 y otro en 2012 y se compararon los resultados
con los obtenidos en 1992. Veinte afos después del primer muestreo, la CSA continta
mostrando la mayor acidez (pH agua 3.7-3.9), mientras que en la parcela P206 se obtuvo el pH
mas elevado (pH agua 5.0). En la capa superficial el C aument6 un 1.1% en P206, un 0.3% en
CSP y un 0.2% en CSA. El nitr6geno aumentd un 1% en P206, manteniéndose en las otras dos,
y la relacién C/N se incrementd en las tres parcelas alcanzando el valor de 17.4 en la CSP. El
P, Ca, Mg, K y la capacidad de intercambio cationico efectiva disminuyeron en 2002 y
experimentaron un ligero incremento en 2012, sin recuperar la situacion inicial. En cuanto al
Al cambiable y la saturacion del complejo de cambio en Al, en el transcurso de 20 afios se
observo un aumento en CSP y P206 y una disminucion en CSA, obteniéndose en esta Ultima en
2012 valores de ambos parametros mas bajos que en las otras dos parcelas. La CE y las
concentraciones en la disolucion del suelo de Ca, Mg, Na, Al y SO4> disminuyeron en las tres
parcelas en los 20 afios, especialmente el SO42 (un 96% en algun caso), siendo la parcela CSA
la que mantiene los valores mas elevados de estos parametros. Por tanto, 20 afios después del
primer muestreo, la parcela que se restauré con la técnica de la seleccion de los materiales
estériles fue la que mostro la menor acidez y los menores problemas derivados de la misma.
Asi, las caracteristicas iniciales del material estéril y su gestion parecen ser los principales

condicionantes de los resultados obtenidos. Estos hechos confirman la necesidad de una
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seleccion apropiada de materiales estériles para facilitar la restauracion adecuada de este tipo
de escombreras, evitando la colocacion de restos ricos en pirita en la superficie o zonas cercanas

a la superficie, que es esencial.

1 INTRODUCCION

La importancia del suelo para las sociedades humanas radica no solo en su uso para la
produccidn agricola y forestal, sino también en otros servicios ecosistémicos entre los que cabe
destacar su papel como filtro para contaminantes (Keesstra et al., 2012; Brevik et al., 2015a).
Entre las principales amenazas que afectan al medio edafico se encuentra el cambio en el uso
del suelo y en la cubierta vegetal, el cambio climéatico global, los contaminantes y la pérdida de
la biodiversidad. Asi, los suelos estan bajo una creciente presion ambiental, y esto tendra
consecuencias en la capacidad del suelo para continuar cumpliendo con su variedad de
funciones y con sus servicios ecosistémicos. Los problemas relacionados con la pérdida de
suelo y su degradacién han alcanzado tal magnitud que muchos paises ya los han incorporado
en la agenda de politica ambiental (Brevik et al., 2015b). La mineria es una actividad
antropogeénica gque provoca un alto impacto ambiental en muchas areas del mundo, incluyendo
la modificacion del suelo y la degradacion de este a través de transformaciones fisicas, quimicas
y bioldgicas. Las operaciones mineras afectan a la topografia y a la cobertura superficial
(Martin-Moreno et al., 2013; Masto et al., 2015), al uso del suelo (Guzman et al., 2014; Lechner
et al., 2014) y al paisaje y desarrollo de las plantas (de Souza et al., 2013; Milder et al., 2013;
Pallavicini et al., 2015). La mineria también esta implicada en la contaminacion del agua debido
a los drenajes &cidos de la mina, causando impactos sobre la biodiversidad a escala local
(Suérez-Ruiz y Crelling 2008). En algunas zonas mineras y, concretamente, en depositos
sedimentarios, entre los que se incluyen los depoésitos de carbon, son comunes los sulfuros y
compuestos organicos de S. La pirita (FeSz) es un mineral especialmente relevante, que puede
generar drenaje acido debido a su oxidacion cuando entra en contacto con el aire. En este tipo
de mineria, los materiales estériles y los huecos de la excavacion ocupan grandes areas,
causando un gran impacto en los ecosistemas (Keskin y Makineci, 2009). La mineria implica
un uso temporal de la tierra, por lo que unas tareas de restauracion apropiadas pueden conseguir
la integracion paisajistica de las areas restauradas, con nuevos usos productivos. En estas zonas
degradadas derivadas de las explotaciones de carbon, la sucesion natural es generalmente muy

lenta, puesto que son necesarios cientos de afios para desarrollar un ecosistema rico en

54



4 Resultados y Discusion

biodiversidad (Maiti, 2013), incluida la restauracion o regeneracion de suelos (Brevik, 2013;
Brevik y Lazari, 2014). Una alternativa mas rapida para restaurar la escombrera de la mina
puede ser la reforestacion, porque el crecimiento de los arboles mejora las propiedades del suelo
(Chodak y Niklinska, 2010: Lamb et al., 2011; Haigh et al., 2015; Thomas et al. 2015).

Los suelos desarrollados sobre sustratos derivados de actividades humanas (Capra et al., 2015)
han aumentado en las ultimas décadas (Ibafiez et al., 2015). Los procesos que tienen lugar en
este entorno son diferentes de los que ocurren en los suelos naturales (Chaudhuri et al., 2015;
Dutta et al., 2015), porque los suelos de medios antropicos son mas jovenes y no hay un
equilibrio entre el material de partida y las condiciones medioambientales (Séré et al., 2010).
Los Technosoles son suelos con una fuerte influencia humana, entre los que se incluyen los
suelos de mina y urbanos. El incremento de los Technosoles y su impacto sobre el medio
ambiente pone de manifiesto la necesidad de promover el estudio del comportamiento y
evolucidn de estos suelos (Jangorzo et al., 2013; Paradelo y Barral, 2013; Huot et al., 2014;
Lili¢ et al., 2014). Recientemente, han incrementado los estudios relacionados con los
Technosoles, algunos de ellos relacionados con restauracion de areas degradadas (Paz-Ferreiro
etal., 2014; Tsolova et al., 2014; Zornoza et al., 2015b; Zornoza et al., 2015a), reutilizacién de
residuos (Macia et al., 2014; Rokia et al., 2014), estabilizacion de contaminantes (Martinez-
Sanchez et al., 2014; Vittori Antisari et al., 2014; Wanat et al., 2014) o la basqueda de nuevos
usos (Ondofio et al., 2014).

La mina de lignito a cielo abierto situada en As Pontes (A Corufia), ha producido grandes
cantidades de estériles de mina durante mas de 30 afios, causando graves impactos ambientales,
tales como la generacion de drenaje &cido de mina. Con el objetivo de disminuir el impacto
ambiental de estos materiales y promover su evolucion para alcanzar propiedades y funciones
cercanas a los suelos naturales, se implementaron diferentes metodologias de restauracion (Val
etal., 1988; Gil et al., 1990). Monterroso et al. (1998) sefialaron que las limitaciones mas serias
para lograr los objetivos de recuperacion de la escombrera de la Mina de As Pontes se
encontraban en la parte mas antigua, que fue construida sin una seleccion previa del material
estéril y por tanto contenia sulfuros en el material dispuesto en superficie, que sufrieron
oxidacion provocando una elevada acidez, toxicidad por Al y metales pesados, deficiencia de
nutrientes, compactacion y problemas de hidromorfia estacional debido a su baja
permeabilidad. En esos casos, las técnicas de restauracion incluyeron el uso de una cubierta de

tierra vegetal, a partir de horizontes A ubicados en suelos naturales de la zona, con una
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profundidad efectiva del suelo por lo general menor de 20 cm. Por el contrario, los suelos mas
jovenes fueron construidos usando estériles libres de sulfuros en superficie y tenian menos
limitaciones para el desarrollo de la planta, alcanzando valores de profundidad del suelo
superiores a 100 cm (Monterroso et al., 1998). Teniendo todo esto en cuenta, el principal
objetivo de este primer trabajo fue estudiar la evolucion de las caracteristicas quimicas de tres
Technosoles a lo largo de 20 afios (desde 1992 a 2012), dos de ellos construidos sin una gestion
selectiva de estériles y cubiertos con tierra vegetal, y un tercero fue sometido a la gestion
selectiva de estériles, evitando la disposicion en superficie de materiales piriticos. Los
resultados se compararan con las caracteristicas quimicas de la tierra vegetal utilizada en las
tareas de restauracion, asi como con los suelos naturales del entorno que seran utilizados como

referencia.

2 MATERIAL Y METODOS

2.1 AREADE ESTUDIO

El estudio se realizo en la escombrera de la mina de lignito a cielo abierto de As Pontes (A
Corufia) cuya localizacion es 43° 27" 40 "N, 7° 57" 17" O. La explotacion de lignito finalizo en
2007, y la restauracion de la escombrera de estériles habia comenzado a principios de los afios
80 del siglo pasado. La escombrera tiene una superficie de 1150 ha, un volumen de 720 Mm?,
una altitud media de 160 m y unas pendientes medias del 33.5%.

El clima local es templado himedo, con una precipitacion media anual de 1684 mm y una
temperatura media anual de 11.7°C con fuertes fluctuaciones anuales (entre 6.9 y 16.4°C, en
términos medios). Los suelos naturales en la zona son &cidos, con bajo contenido en nutrientes
y un complejo de cambio saturado en Al (Calvo de Anta et al., 1992). Los tipos de suelo
dominantes son Umbrisoles y Leptosoles (IUSS Working Group WRB, 2014).

Las técnicas de restauracion de la escombrera de la Mina de As Pontes empezaron en 1980 y
fueron descritas previamente por Val et al. (1988) y Gil et al. (1990). Hasta esa fecha los
estériles eran acumulados de forma aleatoria sin criterios de restauracion. A partir de entonces
las superficies finales de la escombrera se construyeron con estériles previamente
seleccionados, evitando los materiales piriticos en las capas més superficiales.

En la escombrera se establecieron 11 parcelas para realizar un seguimiento de las técnicas de

restauracion utilizadas, de modo que permita conocer cual de ellas resulté mas efectiva para el
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desarrollo de los procesos edaficos y para su integracion en el paisaje. Para este estudio se
seleccionaron tres de estas parcelas cuyo estudio de sus propiedades fisico-quimicas comenzé
en 1992. Estas parcelas han sido denominadas previamente CSP, CSA y P206 (Monterroso y
Macias, 1998). Las parcelas CSA (2.9 ha) y CSP (2.6 ha) se establecieron en 1972 y ocupan el
area mas antigua de la escombrera. Ambas fueron construidas sin una gestion selectiva de los
materiales estériles y sin criterios de restauracion. Posteriormente, en 1980 comenzaron las
labores de restauracion, plantando 3 especies arbodreas, Betula pubescens. en CSA, y Pinus
radiata y Castanea sativa en CSP. La parcela CSA estd compuesta mayoritariamente por
sedimentos terciarios muy ricos en arcillas carbonosas (principalmente caolinita con contenido
variable de carbono, hasta 60 g kg™) y con alto contenido de pirita, que puede oxidarse después
del contacto con el oxigeno del aire, produciendo una fuerte acidificacion del sustrato y
generando drenajes acidos que pueden afectar a los cursos de agua y a los suelos circundantes.
En la parcela CSP los estériles fueron heterogéneos consistiendo en una mezcla de sedimentos
terciarios (con contenidos variables en arcillas carbonosas), sedimentos cuaternarios de origen
aluvial o coluvial, cenizas y escorias derivadas de la combustion del lignito, y suelo natural de
la zona. En 1983, en las parcelas CSA y CSP se coloco sobre el material estéril unos 20 cm de
tierra vegetal (sobre 2000 m® ha't), correspondiente al horizonte A de los suelos naturales de la
zona; ademas, estas parcelas recibieron 3 Mg ha de cal y fertilizacion inorganica 8-15-15 en
una dosis de 0.7 Mg ha. En la primera fecha de muestreo (1992), la capa superficial
(0-15/20 cm) de las parcelas CSA y CSP mostré unas caracteristicas estructurales homogéneas,
derivadas de la estructura original del horizonte superficial del suelo, tratindose de una
estructura granular, especialmente donde existié cobertura vegetal completa; por el contrario,
en la zona més profunda (que correspondia a los materiales estériles), dominaba la
heterogeneidad de los materiales, con estructuras masivas o agregados redondeados cubiertos
por cutanes o incluso materiales sin estructura con textura variable. EI drenaje vertical en estas
parcelas es practicamente inexistente (principalmente en CSA), con periodos prolongados de
encharcamiento, observandose con frecuencia rasgos hidromdrficos con moteados tipo redox.
Ademas, en algunos casos se detectd un movimiento ascendente de agua acida hacia la capa
superficial del suelo.

La parcela P206 (1 ha) fue restaurada realizando una gestion selectiva de los materiales
estériles, de modo que los de mayor contenido de S se colocaron en capas mas profundas (a

mas de 1 m de profundidad), reservando para las capas superficiales los estériles de pizarra sin
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pirita. En 1987, esta parcela fue fertilizada con NPK, 8-15-15 en una dosis de 1 Mg ha™. En
1988, se cubrié con 30-40 cm de tierra vegetal (sobre 4000 m 2 hat), y posteriormente se afiadio
una segunda dosis del mismo fertilizante inorganico (0.5 Mg ha). En 1990 se plantaron 3
especies arbdreas, C. sativa, B. pubescens y Q. rubra. Los rasgos estructurales de la capa
superficial en esta parcela fueron similares a los indicados para CSA y CSP, mostrando la capa
subsuperficial una notable compactacion, que provoca inundacion en la superficie durante el
periodo invernal.

Veinte afios después del primer muestreo, el sotobosque de las tres parcelas estd formado
principalmente por helechos (Dryopteris sp. y Pteridium sp.), brezales (Erica sp., Daboecia
cantabrica y Calluna vulgaris), arbustos leguminosos (Ulex sp. y Cytisus sp.) y gramineas
(Agrostis sp. y Dactylis glomerata). Estas especies cubrieron el 10%, 20% y 95% de la
superficie de CSA, CSP y P206, respectivamente.

Estas parcelas no recibieron ningin tratamiento adicional durante el periodo de estudio (1992-
2012). El contenido medio total de S de la capa superficial (0-15/20 cm) de estas parcelas fue
0.14% para CSA 'y CSP y 0.03% para P206, siendo un 80% de este S de origen piritico en todas
las parcelas (Monterroso y Macias, 1998).

En la Tabla 1 se pueden observar algunos parametros determinados en las fase sélida y liquida
de la tierra vegetal utilizada en la restauracion y del horizonte A de los suelos naturales de la
zona. La tierra vegetal estuvo apilada durante un tiempo, lo que provocé algunos cambios en
sus caracteristicas originales tales como cierta degradacion de la estructura, disminucion de la
porosidad, aumento de la compactacién, disminucion de las concentraciones de C y N y

lixiviacion parcial de las bases intercambiables.

2.2 TOMA DE MUESTRAS Y ANALISIS

Se tomaron ocho muestras compuestas a dos profundidades (I = 0-15/20cm y Il = 15/20-30/40)
en cada una de las tres parcelas. En la mayoria de los casos, las muestras superficiales
corresponden a la capa de tierra vegetal colocada sobre los estériles, mientras que las muestras
subsuperficiales corresponden a los materiales estériles colocados en profundidad. Sin
embargo, la mayor cantidad de tierra vegetal colocada en P206 hizo que esas muestras de tipo
Il también incluyera esa tierra vegetal, a veces mezclada con materiales estériles. Cada muestra

compuesta estuvo formada por diez submuestras tomadas a lo largo de transeptos en cada
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parcela. La toma de muestras se realiz6 en otofio de 2002 y 2012 y los resultados se comparan
con los obtenidos en otofio de 1992.

En los tres muestreos se siguié la misma metodologia para la toma de muestras, utilizando
siempre los mismos métodos analiticos y equipamientos cientificos equivalentes. Todas las
muestras se secaron a 40°C, se tamizaron a través de un tamiz de 2 mm de didmetro y se
homogeneizaron. Se analizaron los siguientes parametros: pH en agua (pHagua) y €n KCI 0.1M
(pHkci) (relacion suelo: liquido 1:2.5) (Guitian-Ojea y Carballas, 1976); el nitroégeno total (N)
y el carbono total (C) se determinaron mediante un autoanalizador (CNS 2000, LECO, St
Joseph, MI, USA); la capacidad de intercambio cationico efectiva (CICe) se calculé como la
suma de Ca, Mg, Na, K y Al (Kamprath, 1970) desplazados con 1M de NH4Cl (Peech et al.,
1947) y determinados utilizando un espectrometro de absorcion atémica de llama (AAnalyst
200, Perkin-Elmer, St Waltham, MA, USA). El P disponible fue determinado siguiendo el
método de Mehlich (1984). La disolucién del suelo se obtuvo por medio de extractos acuosos
(relacion suelo: disolucion, 1:10), después de 3 dias de contacto. Los extractos se filtraron a
través de un papel de 0.45 um de diametro y en ellos se determinaron: pH (mediante un
pH-metro), conductividad eléctrica (CE) (utilizando un conductivimetro), Ca y Mg (por
espectrofotometria de absorcién atdmica), Na y K (por espectrofotometria de emision atomica),
Al total (espectrofotometria UV-visible después de la formacion de un complejo coloreado con
pirocatecol; Dougan y Wilson, 1974) y SO4% por espectrofotometria UV-visible (Bardsley y
Lancaster, 1960).

2.3 ANALISIS ESTADISTICO

Los analisis estadisticos se realizaron utilizando el paquete de software SPSS 21 (IBM,
Armonk, NY, EE.UU.). Se realizaron diferentes andlisis de varianza de una via, asi como
pruebas de homogeneidad de varianza y el test post-hoc de Tukey (utilizado para comparar
grupos, o = 0.05). Los andlisis se complementaron con la prueba T de Student (o = 0.05) y el
analisis multivariante (donde la comparacion de las medias se realizé utilizando la prueba de
Tukey, a = 0.05). También se realizé un andlisis de correlacion bivariadas para las diferentes
propiedades del suelo, calculando el coeficiente de correlacién de Pearson. Las diferencias se

consideraron significativas parap = 0.05y p = 0.01.
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3 RESULTADOS

3.1 FASESOLIDA

Los valores de pHaga correspondientes al primer y tercer muestreo (1992 y 2012,
respectivamente) fueron similares para todas las parcelas, con un ligero descenso en 2002, que
fue significativo (p<0.05) en la capa subsuperficial de la parcela P206 (Figura 1). En 2012, CSP
y P206 presentaron valores de pHagua alrededor de 4.4, que son proximos a los obtenidos en la
tierra vegetal y en los suelos naturales del entorno (Tabla 1), mientras que en CSA se obtuvieron
valores de pHagua<4 durante todo el periodo de estudio. Los valores de pHkci se comportaron

de forma similar a los del pHagua.

Tabla 1. Valores medios de parametros estudiados en a la capa superficial del suelo utilizado en las tareas
de restauracion y valores medios en suelos naturales de la zona

Propiedades Quimicas (valores medios) Capa superficial Suelo natural de la zona

Fase solida del suelo PHagua 4.85 4.25
pHkcl 4.23 3.68
C (g kg™ 28.97 10.80
N (g kg™ 3.27 0.83
Al (cmolckg™) 1.56 7.92
Ca% (cmolc kg™) 0.89 3.04
Mg?* (cmolc kg™) 0.49 1.02
Na* (cmolc kg™) 0.82 0.20
K* (cmolc kg™) 0.47 0.72
ClCe (cmolckg™) 4.23 12.90
%AL 40.16 61.44

Fase liquida del suelo pH 5.18 6.3
CE (dSm™") 0.153 0.18
S04 (mg L") 26.27 14.3
Al (mg L") 0.63 0.19
Ca (mg L") 7.05 7.3
Mg (mg L") 3.01 5.0
Na (mg L") 11.24 11.2
K (mg L") 0.24 5.2

ClCe, capacidad de intercambio catidnico efectiva; CE conductividad eléctrica
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Figura 1. pHagua, Al cambiable y saturacion en Al en todas las parcelas de la escombrera, en las dos
profundidades y los tres afios de muestreo. (Las letras diferentes indican diferencias significativas entre
cada afo de muestreo)

61



IVANA MARIA RIVAS PEREZ

El contenido de carbono que presentan las 3 parcelas en ambas capas oscild en términos medios
entre 28 y 46 g kg (Tabla 2) en todo el periodo de muestreo, con escasas diferencias entre
afios, parcelas y capas. En CSA y CSP se observa un ligero incremento en 2002 y de nuevo un
descenso en 2012, mientras que en la capa | de P206 el C incrementa ligeramente de forma
continuada; esta capa fue la Unica que experiment6 un aumento significativo en el contenido de
C durante los 20 afios de estudio (Tabla 2). La concentracion de nitrogeno oscilé entre
1y 4 gkg?, considerando las dos capas de las tres parcelas en todo el periodo de muestreo, con
pocas fluctuaciones durante los 20 afios (Tabla 2). Las capas superficiales de las parcelas CSP
y CSA mantienen la concentracion inicial de N a lo largo de todo el periodo de estudio; en P206
se obtiene en el Ultimo muestreo, y en ambas capas, valores significativamente mayores
(p<0.05) que en CSP, de modo que en P206 el N incrementd en la capa superficial en 1 g kg™
en los 20 afios, hasta situarse en 4 g kg* (Tabla 2), valor muy proximo a los 5 g kg de los
suelos naturales de la zona (Calvo et al., 1992). La relacion C/N oscila entre 8.5 y 23.4,
considerando las dos capas de las tres parcelas durante todo el periodo de estudio, obteniéndose
las relaciones mas altas en la parcela CSP y las mas bajas en la P206 (Tabla 2). En la capa
superficial se observa un incremento de C/N en las tres parcelas en los 20 afios, presentando en
el Ultimo muestreo la parcela CSP un valor medio de 17.4, que son superiores a los encontrados
en los suelos naturales de la zona (C/N = 13.1, Tabla 1), mientras que las parcelas CSA y P206
presentan relaciones C/N de 13.5y 11, respectivamente (Tabla 2).

La capacidad de intercambio cationico efectiva (CICe) oscilo entre 2.4 y 9.8 cmol. kg™
considerando todas las muestras (Tabla 2). Los valores medios de CICe obtenidos en 2012 en
la capa superficial (0-15/20 cm) de CSA y P206 (3.3 y 5.0 cmol. kg, respectivamente) fueron
inferiores a los correspondiente a CSP (7.4 cmol. kgl) y también son inferiores a los valores
medios encontrados en suelos naturales de la zona (12.90 cmol. kg, Tabla 1). De hecho, en
2012 la parcela CSA present6 en ambas profundidades el modificador e de Buol, que se refiere
a un valor de ClCe<4 cmol. kg, considerado como valor limite para el desarrollo 6ptimo de
las plantas (Buol et al., 1975).
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Durante el periodo de 20 afios, el Al intercambiable aument6 en CSP y P206, y disminuy6 en
CSA (Figura 1). En 2012, los valores medios de Al intercambiables en CSP fueron de 6.1 y
6.0 cmol. kg para capas I y II, 1.5y 1.7 cmol. kg* en CSA, y 3.6 y 3.5 cmol. kg™ en P206,
que son mas bajos que los obtenidos en los suelos naturales de la zona y superiores a los de la
tierra vegetal (Tabla 1). En los 20 afios de estudio aument6 la saturacion del Al en las parcelas
P206 y CSP (de 50-60% a 80%), y disminuyé en CSA (de 60-70% a 50%) (Figura 1). La
saturacion de Al en el complejo de cambio de los suelos naturales de la zona fue del 60%
(Tabla 1).

En 1992, el Ca intercambiable oscilé entre 0.8 y 3.3 cmol. kg?, disminuyendo claramente
durante el Gltimo afio de muestreo (de 0.1 a 0.9 cmol. kg?) (Tabla 2). En 2012, CSA fue la
parcela con el valor de Ca intercambiable mas alto (0.9 cmol. kgt), proximo a la tierra vegetal
utilizada en las tareas de restauracion (Tabla 1). EI Mg intercambiable oscilé entre 0.2 y
0.8 cmol. kgt en 1992 y entre 0.1 y 0.4 cmol. kg™ en 2012 para las tres parcelas y las dos
profundidades. Se puede observar que en 2012 se recuperan los valores de 1992 en la capa
superficial de todas las parcelas (Tabla 2), mientras que en la capa profunda se obtuvo en los
20 afos un descenso neto en las tres parcelas. EI K intercambiable oscilé entre 0.1 y
0.6 cmol. kg! en 1992, considerando las tres parcelas y las dos profundidades; veinte afios
después, los valores medios de K intercambiable oscilaron entre 0.3 y 0.4 cmol. kg™. Se observa
un ligero incremento de K (>0.1 cmol. kg*) desde el inicio al final del estudio en todas las
parcelas y capas (Tabla 2), con la excepcion de las muestras subsuperficiales de la P206 y CSP
que experimentan un descenso medio de 0.3 y 0.1 cmol. kg respectivamente. Los valores
obtenidos en 2012 en todas las parcelas son inferiores a los que presentan la tierra vegetal y los
suelos naturales de la zona (Tabla 1). EI Na intercambiable descendi6 en todas las parcelas en
el periodo de 20 afios, alcanzando valores medios de 0.1 cmol. kg* en 2012, valor inferior al
obtenido en la tierra vegetal y en los suelos naturales del entrono (Tabla 1).

Teniendo en cuenta los datos anteriores y basandose en los criterios de Buol et al (1975) y
Sanchez (2003), Ca, Mg y K cambiables en las parcelas estudiadas se encuentran en valores
deficitarios o cercanos al déficit.

El P disponible se comporté de manera similar en las tres parcelas, observandose un claro
descenso en el primer periodo de 10 afios (1992-2002) y un ligero aumento en el periodo 2002-
2012, aunque no se recuperaron los valores iniciales. En 2012, la parcela P206 presento los

valores mas altos en ambas capas (12.1 y 15.2 mg kg2, en las capas | y |1 respectivamente); los
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valores mas bajos en la capa | se obtuvieron en CSA (2.9 mg kg') y en la capa Il
correspondieron a CSP (3.7 mg kg™). En cualquier caso, los valores de P disponibles fueron
bajos a lo largo de todo el periodo de estudio, si bien son proximos a los valores encontrados

en los suelos naturales en la zona, que se caracterizan por bajas concentraciones de P.

3.2 DISOLUCION DEL SUELO

El pH en la disolucién del suelo oscilo entre 2.8 y 6.0 considerando todas las muestras, siendo
los valores significativamente mas bajos (p<0.05) en CSA, mientras que los mas altos se
obtuvieron en P206; este pardmetro no mostré una tendencia clara durante el periodo de estudio.
Los valores de la CE oscilaron entre 0.02 y 2.44 dS m™ considerando todas las muestras,
obteniéndose valores significativamente més altos (p<0.05) en la parcela CSA. Este pardmetro
disminuyd paulatinamente durante el periodo de estudio en todas las parcelas (Figura 2), siendo
los valores obtenidos en 1992 significativamente mas altos (p<0.05) que en 2012.

La parcela CSA experimentd el mayor descenso en los valores de CE, con una reduccion
promedio del 90% en la capa Il. En todas las parcelas, los valores correspondientes a la Gltima
fecha de muestreo fueron cercanas a los que presentan los suelos naturales de la zona (Tabla 1).
La concentracion de Ca soluble oscilé entre 0.5 y 71.8 mg L%, la de Mg entre 0.5 y
30.9 mg L y la de Na entre 1.0 a 16.9 mg L. Las concentraciones correspondientes a estos
elementos disminuyeron en todas las parcelas durante el periodo de estudio (Tabla 3), con
valores en 2012 generalmente por debajo de los suelos naturales de la zona, particularmente en
el caso de Na y Mg (Tabla 1). Comparando las parcelas, CSA presentd concentraciones
significativamente més elevadas (p<0.05) de Ca y Mg en la disolucion del suelo a lo largo del
estudio, correspondiendo las concentraciones mas bajas a la parcela P206 (Tabla 3). Las
concentraciones de potasio en la disolucion del suelo oscilaron entre 0.2 y 6.1 mg L. A lo
largo de los 20 afios, las parcelas CSA y CSP mostraron las mayores concentraciones de K en
las tres fechas de muestreo (Tabla 3); en 2012, todas las parcelas mostraron niveles mas bajos
que los suelos naturales de la zona (Tabla 1).
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Figura 2. Valores correspondientes a CE, SO4% y Al en la disolucién, en todas las
parcelas, a ambas profundidades y los tres afios de muestreo. (Las letras diferentes
indican diferencias significativas entre cada afio de muestreo)
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El Al total en la disolucion del suelo oscild entre 0.2y 72.7 mg L.

A lo largo de 20 afios, el Al total en la disolucion del suelo desciende en las parcelas CSA 'y
CSP (Figura 2), siendo el descenso significativo (p<0.05) en CSA. Durante el periodo de
estudio, el Al total en disolucion disminuyé secuencialmente en la parcela CSA, mientras que
en las parcelas CSP y P206 experimenta un incremento en el 2002 disminuyendo
posteriormente en el afio 2012 (Figura 2). La parcela CSA presenta los valores
significativamente mas elevados (p<0.05) y la P206 los més bajos en todo el periodo de estudio.
En 2012, las concentraciones totales de Al en la disolucion del suelo de las capas superficiales
fueron similares a las de los suelos naturales de la zona (Figura 2).

Respecto a las concentraciones de sulfato en la disolucion del suelo, las parcelas CSA y CSP,
experimentaron una disminucion significativa (p<0.05) desde el primer muestreo al tltimo.

En 1992 las concentraciones de sulfato oscilaron entre 17 y 841 mg L™, en 2002 entre 9 y
75mg Lt yen 2012 entre 1y 66 mg L™, considerando las tres parcelas y las dos profundidades
(Figura 2). La parcela CSA mostro una concentracion significativamente mas alta (p<0.05) de
S04 durante todo el periodo de estudio, mientras que el valor mas bajo correspondié a la
parcela P206 (Figura 2). Después de 20 afios, el descenso de la concentracion de SO4> en la
disolucion del suelo fue de 87%, 82% y 50% en las capas superficiales de las parcelas CSA,
P206 y CSP, respectivamente, y 96%, 97% y 83% en las capas subsuperficiales de las mismas

parcelas.

4 DISCUSION

La mineria de superficie supone una ruptura en los ciclos de nutrientes y puede afectar a la
movilizacion y disponibilidad de distintos elementos en los suelos de mina y a la consiguiente
absorcion por las especies vegetales empleadas en la restauracion (Kumar y Kumar, 2013). En
la Mina de As Pontes existen una gran variedad de suelos restaurados con distintos grados de
alteracion y caracteristicas fisico-quimicas (Monterroso et al., 1999). Este trabajo se centra en
la evolucion de tres parcelas forestales con distinta antigliedad y métodos de restauracion
(Tabla 1). No se detectaron cambios relevantes en las caracteristicas fisicas del suelo durante el
periodo de estudio (1992-2012). De hecho, estas caracteristicas estaban mas controladas por los
materiales de escombrera utilizados y las tareas de restauracion realizadas (tales como
transporte y aplicacion de tierra vegetal en superficie) que por los procesos edafogenéticos.

Autores como Séré et al. (2010) han descrito una fuerte y muy rapida evolucién de los perfiles
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de suelo a Technosoles, pero en su caso estaban compuestos por minerales muy finos y muy
reactivos y por materiales organicos, claramente diferentes de las tres parcelas objeto de este
estudio. Los organismos del suelo (entre otros factores) son muy importantes en la edafogenesis
de los Technosoles (Brevik, 2013; Leguedois et al., 2016), pues es bien conocida la relevancia
de las plantas en la evolucién de la estructura del suelo, afectando concretamente al desarrollo
de poros tubulares y promoviendo la formacion de los agregados en el suelo (Jangorzo et al.,
2013). En el presente estudio, se detecté un aumento en la estabilidad de los agregados asociada
con el desarrollo de las raices en la capa superior del suelo, especialmente en la parcela P206.
Las parcelas que ocupan las areas méas antiguas de la escombrera en las cuales no hubo una
seleccion de material durante su establecimiento (CSP y CSA) mantienen, después de 20 afios,
un pH significativamente mas bajo que la parcela P206 en la que se han utilizado materiales
seleccionados libres de sulfuros. Las escasas variaciones de pH que sufre cada una de las
parcelas con el paso del tiempo, en relacion con el primer muestreo, no parecen concordar con
el descenso significativo que se produce en la CE, sulfato y Al en disolucién, y en el Ca, Mgy
Na cambiables y en disolucion (Tablas 2 y 3, y Figuras 1 y 2). Sin embargo, podria estar
relacionado con los mecanismos tampon que operan en estos medios. En CSP y P206, el
mecanismo tampon estaba principalmente vinculado a los hidroxidos de aluminio de baja
cristalinidad, lo que previene la caida del pH por debajo de 4, lo mismo que ocurre en los suelos
naturales de esta zona (Monterroso et al., 1999). En la parcela CSA, la mas afectada por la
oxidacion de la pirita con un pH entre 3y 4 a lo largo de todo el estudio, los mecanismos tampén
pueden estar relacionados con distintos minerales de la fraccion arcilla o minerales secundarios
de Fe (sistemas tampon Fe/Al o Fe segun Ulrich, 1986). Un trabajo realizado por Urrutia et al.
(1992) en el que analizaban distintos estériles de la mina de As Pontes, sefialaban que la
capacidad de neutralizacién potencial excedia al 90% de la capacidad potencial de generacion
de acidez en la mayoria de los casos.

La parcela P206, en su capa superficial, es la Unica que presenta un incremento significativo de
C del primer al tercer muestreo (Tabla 2), siendo el N en el afio 2012 significativamente mas
elevado que el de CSP (Tabla 2). Kumar y Kumar (2013) observaron un aumento de un 2% en
el contenido de C y de un 0.017% en el de N en una escombrera de mina que lleva 10 afios en
proceso de restauracion La mayor cobertura vegetal de la parcela P206, favorecida por las
mejores condiciones acido-base que presenta, conlleva un mayor aporte de hojarasca y raices

gue podrian justificar el aumento de C y N con el tiempo y las mayores concentraciones de N

69



IVANA MARIA RIVAS PEREZ

en relacion a las otras dos parcelas. En el caso de CSA y CSP, parte del C que presentan podria
proceder de las arcillas carbonosas, tratandose por tanto de una materia organica de origen
geogénico que puede tardar tiempo en incorporarse al suelo (Rumpel y Kogel-Knaber, 2002).
En cualquier caso, los niveles de N y C de las tres parcelas son mas bajos que los obtenidos en
los suelos naturales de la zona sobre los mismos materiales (Calvo et al., 1992). Esto coincide
con lo obtenido en el trabajo de Kumar y Kumar (2013) comentado anteriormente, una
escombrera de mina de carbon después de 10 afos de restauracion, lo que puede relacionarse
con la alteracion del funcionamiento del ecosistema que provocan las actividades mineras y con
la pérdida de la capa de hojarasca que es el principal almacén de C y nutrientes (Kumar y
Kumar, 2013). Algunos autores sugieren que la mejora en los contenidos de C y N con el tiempo
evidenciaria que el proceso de recuperacion es efectivo (Jha y Singh, 1991; Kumar y Kumar,
2013; Mukhopadhyay, 2013).

La baja capacidad de intercambio catidnico efectiva que presentan estas parcelas puede
relacionarse con la naturaleza de la arcilla (dominantemente filosilicatos de tipo 1:1)
(Monterroso et al., 1993), con el bajo contenido en materia organica y con el bajo pH, en el
cual estos componentes de carga variable tienen poca carga negativa. En estos medios el Al de
cambio y la saturacién de Al en el complejo de cambio no estan determinados por los valores
de pHagua, al contrario de lo que ocurre en los suelos naturales de la zona (Alvarez et al., 1992),
pues no se obtienen correlaciones significativas entre Al y pHagua Ni considerando el conjunto
de las muestras ni cuando se separan por afio (Tabla 4). De hecho, pese a la fuerte acidez que
presentan CSA y CSP en 1992, la saturacion de Al es baja (<65%) (Figura 1) comparada con
la de los suelos naturales de la zona (>80%, Alvarez et al., 1992). Con tiempo, la saturacion de
Al aumento en todas las parcelas, superando el 80% en 2012, aunque las variaciones de pHagua
entre 1992 y 2012 no fueron significativas en cada una de las parcelas (Figura 1). La baja
saturacion de Al en 1992 podria estar relacionada con la competencia por los sitios de
intercambio que ejercen el Ca y Mg liberados durante la alteracion mineral. Con el transcurso
del tiempo, el lavado/lixiviacién de estos elementos o la absorcion por la vegetacién, provoca
un aumento del Al en las posiciones de cambio (Figura 1) (Binkley y Fisher, 2012). Estos
procesos podrian explicar la disminucién de los niveles Ca, Mg, K y de P disponibles con el
tiempo, mas evidentes en 2002 (Tabla 2). En el caso de P, su disponibilidad fue baja en todas
las parcelas y esté altamente afectada por los procesos de adsorcion, que son muy intensos en

estos suelos de minas (Monterroso et al., 1996; Slazak y Freese, 2015). Con el tiempo, se
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produce la alteracion de los estériles de mina, de modo que los suelos de mina se enriquecen en
oxihidroxidos de Fe y Al (Uzarowicz y Skiba, 2011) que tienen una gran capacidad de adsorber
P a pH bajos (Monterroso et al., 1996; Wang et al., 2013), lo que justificaria el descenso
observado entre el primer y el tercer muestreo, particularmente en la escombrera CSA, la méas
acida.

Tabla 4. Matriz de correlacion entre los parametros estudiados, para el al conjunto de las muestras (los
tres afios), y para cada afo de muestreo

Muestreo PHagua CE SO4 % Ca (ss) Mg (ss) Al Total (ss)
Los tres anos

PHagua 1

CE -0.555" 1

SO4* -0.452" 0.905" 1

Ca (ss) -0.268" 0.809" 0.679™ 1

Mg (ss) -0.397" 0.874" 0.777" 0.885™ 1

Al Total (ss) -0.604" 0.865" 0.768™ 0.596™ 0.720" 1
Ano 1992

PHagua 1

CE -0.838" 1

SO4* -0.765" 0.902" 1

Ca (ss) -0.437" 0.768" 0.620™ 1

Mg (ss) -0.609" 0.852" 0.748™ 0.870™ 1

Al Total (ss) -0.855" 0.913" 0.810" 0.591" 0.721" 1
Ano 2002

pHagua 1

CE -0.866" 1

S04 -0.501" 0.436" 1

Ca (ss) -0.697" 0.745" 0.413" 1

Mg (ss) -0.683" 0.857" 0.433" 0.704" 1

Al Total (ss) -0.519" 0.574" 0.343" 0.457" 0.645" 1
Ao 2012

PHagua 1

CE -0.837" 1

SO4* -0.822" 0.971" 1

Ca (ss) -0.523" 0.781" 0.885™ 1

Mg (ss) -0.686" 0.839" 0.939" 0.965" 1

Al Total (ss) -0.878" 0.918" 0.880™ 0.595™ 0.699” 1

ss: Disolucion del suelo
* Existe correlacion significativa a nivel 0.05 (bilateral)
** Existe correlacion significativa a nivel 0.01 (bilateral)

El mayor contenido inicial de sulfuros que presenta la parcela CSA (Monterroso et al., 1993),
determina las mayores concentraciones de sulfato obtenidas en esta parcela en todo el periodo
de estudio, ya que es un producto de la oxidacion de la pirita (Figura 2). Los procesos de
adsorcion de SO42 por los componentes de la fase solida, de lixiviacion y de extraccion por la
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vegetacion serian los responsables del descenso significativo que presenta este anion a lo largo
del tiempo. Los niveles de SO+ se mantuvieron mas altos en CSA, probablemente porque los
procesos de oxidacion de pirita ain no habian terminado en 2012. El sulfato se correlaciono
significativa y negativamente con el pHagua y positivamente con CE, Ca, Mg y Al en disolucion,
que a su vez se correlacionaron entre si (Tabla 4).

Esto puede relacionarse con el hecho de que los sulfuros existentes en los materiales estériles
de las parcelas determinan la composicion de la disolucion de ataque, debido a su oxidacion e
incorporacion al medio de grandes cantidades de H*, proceso que aumenta enormemente la
capacidad disolvente del agua. La disolucién &cida producida reacciona con otros minerales, de
forma que en el medio de alteracion se producen dos procesos simultaneos: i) la oxidacion de
algunos minerales (sulfuros) que liberan SO4%, Fe?* y H* y ii) la alteracion de los silicatos
provocando la liberacion de Si, Al, Cay Mg (Macias y Calvo, 1992; Monterroso et al., 1999;
Ribeiro et al., 2010). Ademas, hay que tener en cuenta que estas parcelas fueron construidas
con materiales estériles que se formaron bajo unas condiciones muy diferentes de las existentes
en superficie. Esto crea una situacion de inestabilidad que provoca la aceleracion de los
procesos de alteracion mineral, que tienden a alcanzar el equilibrio con las nuevas condiciones
ambientales (Monterroso et al., 1999). Como consecuencia de estos procesos, en 1992,
parametros como CE, SO4*, Ca, Mg y Al en disolucion fueron mucho mas altos en la parcela
CSA (que tenia un mayor contenido de materiales piriticos y mayor acidez) que en las
disoluciones de los suelos naturales de Galicia desarrollados sobre diferentes materiales de
partida (Alvarez et al., 1992, 2002). Sin embargo, en 2002 y 2012, los valores de estos
parametros se situaron dentro de los rangos presentados por los suelos naturales, lo que sugiere
que la eliminacién de compuestos derivados de la oxidacién de pirita y la alteraciéon mineral
fue relativamente rapida y efectiva, caracteristica de sistemas extractivos y condiciones de alta
precipitacion. Aunqgue el drenaje debido al flujo vertical fue limitado en esta parcela, que sufrio
frecuentes episodios de encharcamiento, el transporte de agua y solutos podria ocurrir
principalmente como flujo lateral superficial y flujo preferente a través de canales. Ademas, la
precipitacion, los procesos de adsorcion del suelo, asi como la absorcion de la planta, podrian
ayudar a justificar la disminucion de la concentracion de solutos que tiene lugar en la fase
liquida del suelo. La parcela P206 se vio menos afectada por la oxidacion de sulfuros, y el
proceso principal de alteracion/intemperizacion fue una hidrdlisis en condiciones ligeramente

acidas (Monterroso et al., 1999), con una concentracion de iones mas baja y mas similar a la de
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los suelos naturales de la zona. La situacion de la parcela CSP fue més favorable que la de la
CSA en lo que respecta al establecimiento de vegetacion, aunque ambas se construyeron con
estériles no seleccionados. Esto puede deberse a un menor contenido de S en los estériles
utilizados para la construccion de la parcela CSP (Monterroso et al., 1993). De hecho, CSP
mostrd pocas diferencias significativas con P206 en los tres afios, aunque esta ultima se

construyé con estériles sujetos a una seleccion previa.

5 CONCLUSIONES

1. La parcela CSA mantiene después de 20 afios. la mayor acidez, conductividad eléctrica y
concentraciones de SO4%, Ca, Mg y Al en disolucion, lo que puede relacionarse con que fue
construida con materiales sin seleccionar, ricos en sulfuros, cuya oxidacion provoca elevadas
concentraciones de sulfato, ademas de una disolucion acida, que a su vez altera los silicatos
provocando la liberacion de Al, Ca'y Mg.

2. La parcela P206, construida con materiales seleccionados con medias a bajas concentraciones
de S, presenta al final del estudio la menor acidez y las concentraciones mas bajas de SO4> y
Al total en disolucion.

3. La parcela CSP apenas mostro diferencias significativas con la P206, pese a ser construida
con materiales sin seleccionar. Este comportamiento puede relacionarse con la mejor calidad
de los estériles comparando con los que se utilizaron en la parcela CSA.

4. Después de 20 afos, las tres parcelas mantuvieron limitaciones importantes en sus
caracteristicas quimicas, si bien todas presentaron a lo largo de este periodo de tiempo, una
disminucion de CE, SO+* y de Al en la fase liquida.

El presente trabajo destaca la importancia del manejo selectivo de los estériles piriticos en la
recuperacion de las escombreras de minas de carbdn. En ausencia de tales practicas de gestion,

las condiciones iniciales desfavorables permanecen incluso después de 20 afos.
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RESUMEN

Se estudia la evolucion de las fracciones y especies de Al en la fase sélida y en la disolucion de
suelos desarrollados sobre materiales estériles ricos en sulfuros de la escombrera exterior de la
mina de lignito de As Pontes (NO Espafia) en un periodo de 20 afios. El seguimiento se realizé
en tres parcelas forestales que fueron sometidas a distintas técnicas de restauracion (CSA, CSP
y P206). En las parcelas CSA y CSP los estériles fueron vertidos al azar, sin criterios de
seleccidn, siendo CSA la parcela mas rica en sulfuros. En la parcela P206 la superficie final se
construy6 con materiales estériles seleccionados, evitando poner en superficie los estériles con
pirita que generan acidez por oxidacion a la intemperie. Se tomaron muestras de suelo a dos
profundidades (0-15 y 15-30 cm) en el otofio de 1992 y 2012. En 1992, la parcela CSA presento
el pH mas bajo (2.8) y la concentracion mas alta de SO4% (845 mg L™). Esta parcela, ademas,
presento las concentraciones mas bajas de Al en la fase sélida (correspondiente al Al total no
cristalino, Al unido a la materia orgénica y Al no cristalino inorganico) y las concentraciones
mas altas de Al total en disolucién. La mayor parte de este Al soluble fue Al reactivo,
concretamente 1abil, principalmente representado por AI** (la especie mas toxica) y Al-SOa.
Por el contrario, la parcela P206 (construida con material estéril seleccionado) fue la menos
acida (pH 6.0) y la que present6 la concentracion mas baja de SO4* (17 mg L™!) y los mayores
contenidos de Al en la fase sélida, mientras que el Al en disolucion fue muy bajo. Transcurridos
20 afios desde el inicio del estudio, no se encontraron variaciones significativas en el pH en
ninguna de las parcelas, mientras que descendieron los complejos érgano-aluminio en la fase
solida, asi como SO4%, Al total y Al labil en la fase liquida; ademas, se cuantificaron nuevos
complejos organo-aluminio solubles (no detectadas anteriormente). En cuanto a las especies de
Al l4bil, descienden significativamente la forma mas toxica (AI**) y el Al-SO4, ambas con
concentraciones iniciales elevadas en CSA y CSP. La parcela CSA sigue presentando el pH
mas acido y las mayores concentraciones de SO4%, AITF, AIR, AL, Al-SO4 y AIF* veinte afios
después del primer muestreo. La disminucién del riesgo de toxicidad por Al con el paso del
tiempo sitiaa CSA y CSP en condiciones mas proximas a las de los suelos naturales de la zona.
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1 INTRODUCCION

La mineria a cielo abierto es una de las actividades antropogénicas que mayor impacto provoca
en el ecosistema, especialmente en el medio edafico, donde causa una drastica alteracion de los
ciclos biogeoquimicos, Y la degradacion y contaminacion de suelos y aguas (Conesa and
Schulin, 2010).

La composicion de los estériles derivados de este tipo de mineria es muy variable, aunque en la
mineria metalica y la de carbdn se encuentran con frecuencia materiales piriticos. Estos
materiales son estables en las capas mas profundas de las formaciones rocosas, pero cuando se
ponen en superficie sufren oxidacion y generan una elevada acidez, uno de los problemas mas
frecuentes en los suelos de las minas (Kittrick et al., 1982; Hopkins et al., 2013). EI pH acido
puede favorecer la alteracion mineral, provocando la disolucion de minerales e incrementando
de la concentracidn idnica en la solucion del suelo y en las aguas de drenaje. La presencia de
elevadas concentraciones de Al en la disolucion del suelo es especialmente importante, debido
a su alto riesgo de bio-toxicidad (Godbold y Hittermann, 1994; Nogueirol et al., 2015).

Se han realizado pocos estudios centrados en la especiacion de Al en entornos afectados por las
actividades mineras. Sin embargo, algunas publicaciones han demostrado gue la toxicidad del
Al disuelto varia en funcion de las especies presentes, que depende del pH del medio (que afecta
a la hidrolisis del Al) y de las concentraciones de carbono organico y sulfato organico (Pu et
al., 2010.; Waters y Webster-Brown, 2013). En arroyos afectados por aguas de drenaje acidas
de minas de carbdén, Waters and Webster-Brown (2013) sefialan la presencia mayoritaria de
Al*3, la especie mas toxica. Segln estos autores esta especie domina a pH entre 3.8 y 4.8. Con
pH més bajos la complejacion Al-sulfato disminuiria la concentracion de Al libre mientras que
a pH mas elevados aparecerian varias especies hidroxiladas y complejos organicos. Marques et
al. (2010) indican que AI**y AI-OH son las especies dominantes en las aguas de drenaje acido
de las areas mineras. Ambas especies se consideran mas toxicas que otros monomeros
inorganicos (Al-F, Al-SO4) y que las formas poliméricas y los complejos organoaluminicos
(Gallon et al., 2004). Estas disoluciones estan frecuentemente sobresaturadas para ciertos
minerales sulfatoaluminicos, como la alunita, y para minerales hidroxialuminicos de Al no
cristalinos, los cuales podrian disminuir y limitar las concentraciones de Al y sulfato disueltos
(Marques et al., 2010; Pu et al., 2010).

En vista de ello, los estériles acidos de mina representan sistemas geomorfologicos

desequilibrados, con caracteristicas fisico-quimicas muy diferentes a las de los suelos naturales,
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lo que dificulta los procesos edafogénicos, la revegetacion y la restauracion de las escombreras
de mina (Juwarkar et al., 2004; Kumar and Kumar, 2013; Sena et al., 2014).

La creciente importancia de los Technosoles, asi como su impacto en el medio ambiente, pone
en evidencia la necesidad de estudiar su comportamiento y evolucién (Jangorzo et al., 2013;
Paradelo y Barral, 2013; Huot et al., 2014; Lili¢ et al., 2014). Esto ha provocado que una
diversidad de estudios centrados en Technosoles, algunos de ellos relacionados con la
restauracion de areas degradadas (Tsolova et al., 2014; Zornoza et al., 2015).

Las actividades de restauracion en estas areas deben centrarse en el uso de técnicas apropiadas
(como primer paso), seleccionando y gestionando adecuadamente los estériles de la mina para
permitir o facilitar la restauracion de la estructura original del ecosistema (Monterroso y
Macias, 1998, Zipper et al., 2011). Como segundo paso, es esencial realizar un seguimiento de
las caracteristicas fisico-quimicas de los estériles para evaluar la eficacia del proceso de
restauracion con el tiempo.

La mina de lignito a cielo abierto situada en As Pontes (A Corufia), ha generado grandes
cantidades de estériles de la mina durante mas de 30 afios, que han sido dispuestos en una
escombrera con una capacidad de almacenamiento de 720 Mm? y una superficie de 1150 ha. A
partir de la década de 1980 las superficies finales de la escombrera, construidas con una gran
variedad de materiales, fueron tratadas con distintas técnicas de restauracion y en ellas se
establecieron 11 parcelas de seguimiento para evaluar la eficiencia de estas técnicas a corto y
medio plazo (Monterroso, 1995). Tres de estas parcelas, restauradas con distintas técnicas,
fueron posteriormente seleccionadas para evaluar la evolucion del suelo a largo plazo. En el
trabajo anterior de esta memoria se estudié la evolucion de las propiedades fisico-quimicas de
estas parcelas a lo largo de 20 afios. El objetivo de este trabajo fue estudiar en ese mismo periodo
de tiempo y en las mismas parcelas, las formas de Al en la fase solida y las especies de Al en

disolucién. Se compararan los resultados obtenidos en 2012 con los de 1992.

2 MATERIAL Y METODOS

2.1 AREADE ESTUDIO

El estudio se realizo en la escombrera de la mina a cielo abierto de lignito de As Pontes (A
Corufa) (Figura 1), cuya actividad extractiva ceso en 2007. La escombrera esta situada a
43°27'40" Ny 7° 57' 17" O, ocupa una superficie es de 1150 ha y un volumen de 720 Mm?®.
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Figura 1. Localizacion de las tres parcelas (P206, CSP y CSA) en la escombrera de la mina de carbon
de As Pontes (A Coruiia)

El clima de la zona es templado-himedo, con un promedio anual de lluvia caida de 1684 mmy
una temperatura media anual de 11.7°C, con marcadas fluctuaciones a lo largo del afio. Los
suelos naturales de la zona son &cidos, tienen un bajo contenido en nutrientes y un complejo de
cambio saturado en Al (Calvo de Anta. et al., 1992). Los tipos de suelo dominantes son
Umbrisoles y Leptosoles (IUSS Working Group WRB, 2014).

El material estéril depositado en la escombrera de As Pontes consiste en sedimentos terciarios
ricos en arcillas carbonosas (originalmente situados entre las capas del lignito explotado),
sedimentos cuaternarios de origen aluvial o coluvial, asi como pizarras y filitas del borde de la
cuenca sedimentaria. Parte de este material contiene altas cantidades de pirita.

2.2 TOMA DE MUESTRAS Y ANALISIS

La escombrera de As Pontes se divide en areas que difieren en edad, materiales estériles
acumulados y técnicas de restauracion aplicadas (Val et al., 1988, Gil et al., 1990), sobre las
que se establecieron 11 parcelas de seguimiento en 1992 (Monterroso, 1995). Para el presente
estudio se seleccionaron 3 de estas parcelas (CSP, CSA y P206), construidas y restauradas con
distintos criterios, en diferentes periodos de tiempo. Las parcelas CSA (2.9 ha) y CSP (2.6 ha)
son representativas de la zona mas antigua de la escombrera, construida en 1972 con materiales
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estériles sin seleccionar. Los materiales dominantes en la parcela CSA fueron sedimentos
terciarios, muy ricos en arcillas carbonosas con un alto contenido de pirita. En la parcela CSP,
el material estéril consistié en una mezcla de sedimentos terciarios (con contenido variable en
arcillas carbonosas), sedimentos cuaternarios de origen aluvial o coluvial, cenizas y escorias
derivadas de la combustion del lignito, y suelo natural de la zona En 1980, se establecio una
plantacion mixta de Pinus radiata y Castanea sativa en la parcela CSP, y de Betula pubescens
y Eucalyptus spp en la parcela CSA. En 1983, en ambas parcelas se afiadieron con los siguientes
materiales: 20 cm de tierra vegetal (2000 m® hat), enmienda de cal (3 Mg ha®) y fertilizacion
inorganica con nitrogeno, fosforo y potasio (NPK, 8-15-15, dosis 0.7 Mg ha™).

La parcela P206 (1 ha) fue restaurada con criterios de gestion selectiva de los materiales
estériles, de modo que los de mayor contenido piritico se situaron en las capas méas profundas,
utilizando pizarras troceadas libres de pirita para las capas superficiales. En 1987 esta parcela
se fertiliz6 con NPK 8-15-15, en dosis de 1 Mg ha, afiadiendo en 1988 una segunda dosis
(0.5 Mg ha™') del mismo fertilizante inorganico. Entre 1988 esta parcela fue cubierta con
30-40 cm de tierra vegetal (4000 m® ha). Finalmente, en 1990 se plantaron las especies
arboreas B. pubescens Ehrh, Quercus rubra L. y C. sativa Miller. No se realizaron mas
intervenciones en las parcelas, por lo tanto, su evolucion edafica dependio6 solo de los procesos
bioldgicos y fisico-quimicos que han ocurrido desde entonces.

En cada parcela se tomaron muestras a dos profundidades: | = 0-15/20 cm y 11 = 15/20-30 cm.
En cada profundidad, se tomaron 4 muestras (cada una compuesta de 10 submuestras tomadas
a lo largo de transectos en cada parcela, lo que supone 4 transectos/parcela). EI muestreo de
suelo se realizé en otofio de 1992 y 2012, siempre siguiendo los mismos transectos en cada
parcela. Todas las muestras fueron analizadas en el afio respectivo de muestreo, siempre
utilizando los mismos métodos analiticos y equipos equivalentes. Las muestras se secaron a
40°C, se homogeneizaron y tamizaron a través de un tamiz de 2 mm de diametro. En la fase
solida se determinaron los siguientes parametros: pH en agua y en KCI 0,1 M en una relacion
solido: disolucion de 1:2.5, utilizando un pH-metro micro-pH 2001, (Crison, Espafia); Cy N
total (mediante un autoanalizador LECO CNS-2000); capacidad de intercambio cationico
efectiva (CICe), considerada como la suma de Ca, Mg, Na, K y Al (Kamprath, 1970), siendo
desplazados los cationes cambiables mediante NH4Cl 1 M determinados por espectrofotometria
de absorcion atomica (Ca, Mg y Al) y espectrofotometria de emision atdmica (Na y K),
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utilizando un Perkin Elmer AAnalyst 200, USA. La saturacion de Al se calculé a través de la
siguiente formula: (Al/CICe) x 100.

En la fase sdlida del suelo se realizo un fraccionamiento, realizando una extraccion no
secuencial con diferentes reactivos. EI Al extraido con oxalato de amonio (Alo) (relacién
suelo:extractante 1:100, con agitacion en la oscuridad durante 4 h) proporciona una estimacion
del Al total no cristalino (Blakemore, 1978). El Al extraido con pirofosfato de sodio (Alp)
(relacion suelo:extractante 1:100, con agitacion durante 16 h) proporciona una estimacion de
Al unido a la materia organica (Bascomb, 1968). El Al inorganico no cristalino (Alop) se
calcul6 por diferencia entre Alo y Alp (Garcia-Rodeja et al., 1987, 2004). EI Al extraido con
NH4Cl 1 M (AINH) no tamponado (relacion suelo:extractante 1:20, tiempo de contacto 12 h)
se considera Al intercambiable (Peech et al., 1947).

La disolucion del suelo se estimd mediante extractos acuosos (relacion suelo:solucion 1:10,
tiempo de contacto 3 dias). Los extractos se filtraron (0.45 um) y en ellos se analizaron: pH
(pH-metro Crison micro-pH 2001, Espafia), conductividad eléctrica (CE) (conductivimetro
Multimetro MMA41 Crison, Espafia), Ca y Mg por espectroscopia de absorcion atomica (Perkin
Elmer AAnalyst 200, EE. UU.), Nay K (por espectroscopia de emision (Perkin Elmer AAnalyst
200, EE.UU.) y sulfato por turbidimetria (utilizando un espectrofotémetro Jenway 6300)
(Bardsley y Lancaster, 1960). El fluoruro total se midid por voltametria utilizando un electrodo
selectivo, después de la adicion de un tampon (Tisab 1V, Orion, 1983, EE. UU.).

En la disolucion del suelo se realizé un fraccionamiento y posteriormente una especiacion del
Al, que permite conocer la concentracion de las especies mas toxicas. Para ello se utilizé la
metodologia propuesta por Driscoll (1984) sefialada en la seccion de “Material y métodos”,
determinando las siguientes formas de Al: Al total en muestra filtrada y sometida a disgestion
acida (AITF); Al reactivo (AIR), sin digestion acida de las muestras, compuesto por monémeros
organicos (Al no labil, AlnL) e inorganicos de Al (Al 1abil, AIL); Al soluble en &acido (Alsa),
por diferencia entre el AITFy AIR y comprende polimeros, coloides y/o complejos Al-materia
organica; Al no labil (AlnL), se determind en el efluente resultante de pasar la muestra a traves
de una resina de cambio catiénico (Amberlita IR-120); Al labil (AIL), se determind por
diferencia entre el AIR y AlnL e incluye complejos de Al con F, OH y SO/*, y AI**. La
determinacion de AITF, AIR y AlnL se realiz6 mediante el método colorimétrico del pirocatecol

violeta (Dougan y Wilson, 1974).
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Para llevar a cabo la distribucion del Al labil en especies (AI**, Al-OH, Al-F y Al-SO4) se aplico
el programa de calculo Solmineg-88 (Karaka et al., 1989), a los datos de Al labil, pH y
composicion ionica de los extractos acuosos (Ca?*, Mg?*, Na*, K*, Si**, SO4> y F").

Para conocer la fase mineral de Al en equilibrio, se calcularon los indices de saturacion mineral
(IS) comparando las actividades de la disolucion (estimadas mediante el uso de SOLMINEQ)
con lo esperado de los productos de solubilidad obtenidos en la bibliografia (Tabla 1). Las
actividades de la disolucién, expresadas como producto de actividad ionica (I1AP, calculado
como el producto de las concentraciones de cationes y aniones para cada fase mineral de Al

considerada), se dividieron por la constante de equilibrio de cada fase mineral (Kso):

IS =1 IAP
=t (i)

Tabla 1. Constantes del producto de solubilidad para algunos minerales de aluminio
Mineral Log Kso Source
Alunita KAL3(SO4)2(OH)e = K* + 3A13* + 2504 + 60H- -85.6 Nordstrom, 1982
Gibbsita AL(OH)3 = AB* + 30H -33.9 May et al., 1979
Jurbanita AlSO40H = AB* + SO4Z + OH -17.8 Nordstrom, 1982

Los valores de IS positivos, negativos y cero indican que una solucién esta sobresaturada, no

saturada o en equilibrio con la fase mineral que se esta estudiando.

2.3 ANALISIS ESTADISTICO

El analisis estadistico se realizo utilizando el paquete de software SPSS 21 (IBM, USA). Los
datos fueron probados para una distribucion normal utilizando el Test Kolmogorov-Smirnov,
resultando distribuciones normales en todos los casos. Se llevaron a cabo diferentes analisis de
ANOVA de una via, homogeneidad de varianza y test post-hoc de Tukey (para comparar
grupos, con tasa de error a = 0.05, confianza nivel = 95%). Los analisis se complementaron con
el test t de Student (a = 0.05). Se realiz6 un analisis multivariante (comparacion de medias)
utilizando test post-hoc de Tukey, con o = 0.05. Se realizaron analisis de correlacion bivariada
entre las diferentes propiedades del suelo, calculando los coeficientes de correlacion de Pearson

(r). Todas las diferencias se consideraron significativasap =0.05y p = 0.01.
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3 RESULTADOS

3.1 CARACTERISTICAS GENERALES

La Tabla 2 muestra las principales caracteristicas fisico-quimicas de las fases sélidas y liquidas
de las tres parcelas. Los valores de pH en la fase sélida y en la disolucion del suelo fueron
acidos en las tres parcelas. Los mas bajos correspondieron a la parcela CSA (3.1 en la fase
solida'y 2.8 en la disolucién del suelo), significativamente inferiores a los obtenidos en las otras
dos parcelas tanto en el primero como en el segundo muestreo; los valores mas altos se
encontraron en la parcela P206 (5.0 y 6.0 para la fase sélida y la disolucidn, respectivamente),
significativamente més altos que los obtenidos en CSA en el Gltimo muestreo (afio 2012). Esta
altima parcela presentd valores significativamente mas altos (p<0.05) de conductividad
eléctrica (CE) (entre 235 y 2438 dSm™) y SO+~ (58 a 845 mg L™?) en los dos muestreos,
mientras que la parcela P206 mostré los valores mas bajos para ambos parametros
(23-164 dS m™? y 1-36 mg L%, respectivamente).

Para el conjunto de las muestras, el contenido de C oscil6 entre 28 y 46 g kg™* durante todo el
periodo de muestreo, sin diferencias significativas asociadas al afio de muestreo, al tipo de
parcela o a la profundidad; la excepcion fue la capa superficial en la parcela P206, en la que el
contenido de C aument6 significativamente en el periodo de 20 afios. La concentracion de
nitrogeno varié de 1 a 4 g kg™, con pocas fluctuaciones en cada parcela durante los 20 afios
estudiados y con la parcela P206 mostrando valores significativamente mas altos que la CSP en
el altimo muestreo (afio 2012). Respecto a la CICe los niveles més altos se encontraron en la
parcela CSP (de 5.0 a 9.8 cmol. kgt), que fueron significativamente mas altos que los obtenidos
en CSA y P206 en 1992 y 2002.
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4 Resultados y Discusion

Tabla 2. Valores medios y desviacion estandar (STD) para algunos parametros determinados en las fases
solida y liquida de las tres parcelas (CSP, CSA y P206), en dos profundidades (I = 0-15 cm, Il = 15-30 cm) y
en dos afios de muestreo (1992 y 2012). -: sin datos

CSP CSA P206
1992 2012 1992 2012 1992 2012

Fase Solida del Suelo pHagua Media 4.6 4.1 4.4 43 3.6 3.1 3.7 3.9 49 4.8 5.0 5.0
STD 0.3 0.7 0.6 0.6 0.8 0.6 0.7 1.2 0.1 0.3 0.1 0.1

pHkct Media 4.1 3.7 3.7 3.6 3.2 2.8 3.3 3.6 4.2 42 4.2 42
STD 0.22 0.92 0.42 0.48 0.55 0.47 0.64 1.17 0.05 0.12 0.04 0.04
N (g kg™) Media 2.2 1.8 20 1.5 3.4 2.0 2.7 1.9 3.3 3.3 3.5 29
STD 0.09 0.09 0.07 0.07 0.06 0.10 0.08 0.08 0.05 0.06 0.02 0.04
C (g kg Media 29.9 42.6 32.8 27.9 34.8 28.0 37.4 26.8 28.0 30.0 39.1 287
STD 1.0 341 0.5 0.7 0.5 1.6 1.5 1.4 0.6 0.5 0.4 0.5
C/N Media 15.9 23.4 17.4 20.4 10.6 14.4 13.5 13.1 85 9.4 1.0 9.9
STD 10.2 8.9 3.8 5.4 2.2 7.6 2.0 2.6 1.2 1.8 0.4 1.4
CiCe Media 5.0 9.8 7.4 7.3 5.2 6.2 3.3 3.4 3.4 541 5.0 4.2

(cmolc kg™)
STD 2.0 5.1 2.6 2.8 1.8 2.9 0.6 0.6 0.8 1.7 0.9 0.5

Fase Liquida del suelo pH Media 4.9 3.9 4.3 4.2 3.7 2.8 3.6 3.8 43 6.0 5.8 5.2
STD 0.7 1.1 0.6 0.6 1.1 0.8 09 1.5 1.1 1.2 0.1 0.1

[H*] Media - - - - 0.6 0.9 0.7 0.3
(cmolc kg)

STD - - - - 0.6 0.6 0.5 0.4
EC Media 163 621 69 79 1446 2438 285 235 143 164 30 23
(dSm™)

STD 58 445 54 62 1074 1263 205 153 93 157 3 3
Nory Media 34 105 17 18 521 845 66 58 17 36 3 1
(mg L)

STD 17 61 12 12 502 715 32 28 18 49 1 1
Ca Media 8.3 45.2 1.5 1.7 49.4 71.8 10.7 9.7 5.4 8.7 0.6 0.5
(mg L)

STD 3.9 74.0 1.1 0.8 43.7 42.6 4.6 4.1 3.8 7.0 0.1 0.1
Mg Media 2.0 9.7 0.9 0.9 25.8 30.9 2.8 2.6 1.4 4.6 0.5 0.5
(mg L)

STD 1.0 15.6 0.5 0.4 29.9 23.4 0.7 0.6 1.2 7.8 0.1 0.1
Na Media 4.6 9.4 0.9 0.9 10.5 8.3 1.0 0.9 5.6 16.9 1.5 1.3
(mg L)

STD 20 7.4 0.0 0.1 4.7 3.1 0.1 0.1 0.8 29.0 0.0 0.1
K Media 4.4 6.1 2.6 2.4 5.0 0.4 2.6 1.8 0.2 0.3 1.7 141
(mg L)

STD 45 4.2 0.3 0.7 4.4 0.3 0.6 0.7 0.1 0.1 0.2 0.1

3.2 FRACCIONAMIENTO DE ALUMINIO EN LA FASE SOLIDA

Teniendo en cuenta la totalidad de las muestras, el Al total no cristalino (Alo) oscil6 entre 1053
y 6350 mg kg !, el Al unido a la materia organica (Alp) varié desde 690 a 4320 mg kg™', y el
Al inorganico no cristalino (Alop) de 354 a 2150 mg kg™' (Figura 2). El analisis multivariante
realizado indica que el efecto de la parcela es significativo (p<0.05) en todas las fracciones de

Al anteriormente sefialadas, mientras que el afio de muestreo y la profundidad afectaron
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significativamente a Alo y Alp, con algunas interacciones entre estos factores
(afo/profundidad).

CSP CSA P-206
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Figura 2. Fraccionamiento de aluminio en la fase sé6lida de las tres parcelas (CSP, CSA y P206), en
dos profundidades (I = 0-15 cm, Il = 15-30 cm) y en dos afios de muestreo (1992 y 2012). Alo, Alp,
Alop y AINH, se expresan en mg kg™'. (El error estandar de la media esta representado por los
segmentos situados encima de las barras)

Con respecto al efecto de parcela, la P206 presentd generalmente valores significativamente
mas altos de Alo, Alp y Alop que la CSA, en ambos afios de muestreo (1992 y 2012) y para

ambas profundidades del suelo.
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4 Resultados y Discusion

En cuanto a la profundidad del suelo, la capa superficial (1) presentd niveles significativamente
mas altos que la capa subsuperficial (11) para Alo y Alp, pero solo en 1992,

El tiempo (afio de muestreo) afectd de forma variable a estos pardmetros. Concretamente, la
concentracion de Alo fue significativamente mayor en el primer afio de muestreo (1992) en la
capa superficial de las parcelas P206 y CSA, disminuyendo en un 15% y 57%, respectivamente,
en el dltimo muestreo (2012). EI Alp fue significativamente mayor en 1992 (pero solo en la
parcela CSA), disminuyendo en un 72% en 2012. EIl Alop disminuyd significativamente con el
tiempo (de 1992 a 2012) en la parcela P206 (en ambas profundidades del suelo), mientras que

aumento significativamente en la parcela CSA en el mismo periodo de tiempo.

Tabla 3. Matriz de correlacion correspondiente a las distintas formas de Al y parametros del suelo,
considerando separadamente cada afio de muestreo (1992 y 2012)

PHagia  PHkal % N % C C/N CiCe Alo Alp Alop  AlNH4

ANO 1992

Alo 0.862" 0.786" 0.476" - -0.313°  -0.363" 1

Alp 0.838" 0.746" 0.568" - -0.403" -0.479" 0.887" 1

Alop 0.670" 0.621" - - - - 0.820" 0.512" 1

AINH,4 -0.426" -0.452" -0.378" 0.363" 0.628" - -0.340° -0.360" - 1
ANO 2012

Alo 0.723" 0.551" - - - - 1

Alp 0.671" 0.515 0.518" - - - 0.951" 1

Alop 0.412" - - - - 0.557" 0.507" - 1

AINH,4 - - - - 0.741"  0.971" - - 0.570" 1

** La correlacion es significativa a nivel 0.01 (bilateral)
* La correlacion es significativa a nivel 0.05 (bilateral)

En 1992, el Alo se correlaciond con el pHagua Y pHker (r = 0,86 y 0,78, respectivamente, p<0.01)
(Tabla 3) y un 80% de la varianza del Alo se explico por el pHagua ¥ la CICe. En 2012, la
correlacion entre Alo y ambas estimas de pH aln era evidente, y el 79% de la varianza del Alo
era explicada por el pHagua, N y CICe.

El Alp mostrd una alta correlacion con el Alo en ambos afios de muestreo (r = 0.88 y 0.95, en
1992 y 2012, respectivamente, p<0.01), y su varianza se explicé con los mismos parametros
que en el caso del Alo y en porcentajes equivalentes.

El AINH; oscil6 entre 139 y 550 mg kg™ considerando el conjunto de las muestras (Figura 2).
Este parametro es significativamente diferente entre las parcelas (p<0.05), obteniéndose los

valores méas altos en la parcela CSA y los mas bajos en P206, con independencia de la
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profundidad del suelo. Se evidencid una interaccion entre parcela y afio de muestreo, lo que
provoco que el Al intercambiable aumentara significativamente con el tiempo en la parcela
P206 (para ambas profundidades), mientras que en la parcela CSP aumenté solo en la capa
superficial y en la CSA disminuyé en ambas capas. En 1992, AINHs mostré una correlacion
significativa y negativa con pHagua, PHkcr Y con N (r = -0.40, -0.44 y -0.38, respectivamente,
p<0.01) (Tabla 3), mientras que se correlacion6 positivamente con la relacion C/N (r = 0.63,
p<0.01); el 52% de la varianza del AINH4 se explica por la relacion C/N y el pHkci. En 2012,
CICe, Alo y pHkci explicaron el 97% de la varianza de AINHa.

3.3 ESPECIACION DE ALUMINIO EN FASE LiQUIDA

La concentracion de Al total en la disolucion del suelo (AITF) oscil6 entre 0.17 y 72.7 mg L,
siendo la mayor parte Al reactivo (AIR) (100% en el primer muestreo, 1992, y mas del 70% en
el Gltimo muestreo, 2012), mientras que el Al soluble en &cido (Alsa) fue siempre <0.6 mg L™!
(Tabla 4). Dentro de la fraccion de AIR, el Al no labil (AlnL) mostrd los niveles més bajos (de
0a0.22 mg L"), mientras que el Al labil (AIL) oscilé entre 0.41 y 38.14 mg L ™! (Tabla 2). Esta
altima fraccion (AIL) represento el 100% del AIR en el primer muestreo (1992) y entre el 30 y
el 85% en el segundo (2012). Los resultados de las pruebas estadisticas indicaron que la mayoria
de esas fracciones de Al variaron significativamente (p<0.05) en funcion de la parcela y del afio
de muestreo, con interacciones entre ambos factores. Respecto a las parcelas, CSA mostro los
valores mas altos de AITF, AIR y AIL, mientras que los méas bajos se obtuvieron en la parcela
P206 (Tabla 4). En cuanto al afio de muestreo, la parcela CSA sufrié una clara disminucion
(siempre>95%) en las concentraciones de AITF, AIR y AIL de 1992 a 2012, mientras que el
AlnL aumenté en ese periodo de tiempo, principalmente en la capa superficial. En el caso de
CSP y P206, el afio de muestreo afect6 Gnicamente al AlnL, mostrando un aumento significativo
con el tiempo.

Con respecto a las fracciones de AL, el Al-OH oscil6 entre 0.6 a 8.5 umol L, el Al-F de 0.5
a32.3 umol L, el AI-SO4 de 0 a 1140 umol L2, y AI¥* de 0.02 a 398.3 umol L, considerando
la totalidad de las muestras (Figura 3).

Como se indico6 anteriormente, la distribucidn de AIL en las especies y sus concentraciones se
ven significativamente afectadas por la parcela y el afio de muestreo. EI AIP* y el Al-SO4
dominaron en la parcela méas acida (CSA), representando méas del 90% de AlL en ambos afios

de muestreo.
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Tabla 4. Diferentes formas de Al en la disolucion de cada una de las parcelas, para ambas profundidades

(I =0-15 cm, Il = 15-30 cm), en cada uno de los afios de muestreo (1992 y 2012). -: sin datos
P206
1992 2012 1992 2012 1992 2012
| 1] | Il | 1 | 1 | Il | Il
AlTF Media 1.04 9.01 0.96 0.75 38.16 72.68 1.56 1.65 0.93 0.33 0.29 0.17
mel™)  orp 122 1216 033 039  30.99 44.74 1.19 124  1.24 057 042  0.04
f\nlg L) Media 1.04 9.01 0.93 0.75 38.16 72.68 1.00 1.09 0.93 0.33 0.21 0.16
STD 1.22 12.16 0.32 0.39 30.99 44.74 0.49 0.63 1.24 0.57 0.02 0.03
f\nlfgaL") Media 0 0 0.022 0 0 0 0.559 0.564 0 0 0.084 0.004
STD 0.04 0.82 0.88 0.12  0.01
f\nl:;LL") Media 0 0 0.226 0 0 0 0.143 0.033 0 0 0.140 0.114
STD 0.22 0.10 0.07 0.02 0.01
f\nt L Media 1.04 9.01 0.71  0.75 38.16 72.68 0.85 1.06 0.93 0.33 0.07 0.05
STD 1.22 12.16 0.25 0.39 30.99 44.74 0.50 0.69 1.24 0.57 0.01 0.02

El AI** domind en la parcela CSP, mientras que los complejos de Al-OH y Al-F fueron los méas

frecuentes en la parcela P206, donde la concentracion de AIL fue muy baja (Figura 3).

De modo general, la parcela CSA presenté las concentraciones mas altas de A"y Al-SOs4 en

ambos afios de muestreo, mientras que los valores mas bajos de estas especies correspondieron

a la parcela P206, aunque no difirieron significativamente de los obtenidos en la CSP. Con

respecto al afio de muestreo, todas las especies de AIL disminuyeron significativamente en
2012, especialmente en la parcela CSA. AITF, AIR, AlL, AP* y AI-SO4 se correlacionaron

positiva y significativamente (p<0.01) con el pH en disolucion y con la concentracion de

S04%, independientemente del afio de muestreo (Tabla 5). Las formas de Al en disolucion se

correlacionaron negativamente con diferentes fracciones de Al en la fase sélida, concretamente
con Alo, Alp y Alop (Tabla 5).
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Figura 3. Especiacion de Al en la fase liquida de las tres parcelas, para ambas profundidades
(1 =0-15 cm, Il = 15-30 cm), en cada uno de los dos afios de muestreo (1992 y 2012). Al3*, Al-F, AI-OH y
Al-SO4 se expresan en mgL-". (El error estandar de la media esta representado por los segmentos situados
encima de las barras)
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4 DISCUSION

A lo largo de los 20 afios del estudio (1992 a 2012), algunos pardmetros en la fase solida del
suelo no experimentaron variaciones significativas en las parcelas seleccionadas en la
escombrera de la mina de lignito de As Pontes. Concretamente, las parcelas CSA 'y CSP (ambas
establecidas sin seleccion previa del material estéril) mostraron valores de pH mas bajos,
mientras que los mas altos correspondieron a la parcela P206 (establecida utilizando materiales
estériles seleccionados). La CICe tampoco vario significativamente, con valores bajos a lo largo
del estudio, tal como era de esperar dada las condiciones acidas de estas parcelas, el escaso
contenido en materia organica que presentan y la influencia que ejerce el pH en la CICe cuando
se trata de materiales con carga variable.

El aumento significativo en el contenido de C observado entre 1992 y 2011 en la capa | de la
parcela P206, coincidié con un mayor crecimiento de la vegetacion en esta parcela, con una
cobertura vegetal cercana al 100%. Algunos parametros generales de la fase liquida (CE,
S04%, Ca, Mg, Na y K) sufrieron una disminucion significativa con tiempo, lo que puede
atribuirse a la mayor susceptibilidad de la fase liquida para reflejar los cambios que suceden en
el medio. Concretamente, este descenso podria deberse a procesos de adsorcion que tienen lugar
en los coloides del suelo, y a la lixiviacion y/o absorcion por la planta (principalmente en el
periodo inicial de maximo crecimiento de la planta (Binkley y Fisher, 2012), asi como a la
ralentizacion de la oxidacion de la pirita con el tiempo.

La parcela CSA mantuvo los valores mas altos de CE, Ca, Mg y SO4>~ después de 20 afios. En
esta parcela, la oxidacion de los sulfuros presentes en los estériles aumenta la acidez respecto a
las otras parcelas, causando una mayor alteracion de los silicatos, y en consecuencia la
liberacion de Al, Ca y Mg (Macias Vazquez y Calvo de Anta, 1992; Monterroso et al., 1999;
Ribeiro et al., 2010). EI Alp represento entre el 65 y el 90% del Alo, y esto indica un predominio
de complejos de organo-aluminio sobre los compuestos inorganicos de baja cristalinidad, lo
que también viene apoyado por un valor para la relacion Alp/Alo>0.5 (Garcia-Rodeja et al.,
2004) en estas parcelas. En algunos casos, el Alp fue incluso mas alto que Alo, lo que ha sido
sefialado anteriormente y se relacion6 con problemas de especificidad del pirofosfato (Garcia-
Rodeja et al., 2004; Walna et al., 2005; Alvarez et al., 2010; Lee et al., 2012; Ferro-Vazquez
etal., 2014).

El fraccionamiento de aluminio en las fases solida y liquida, y su distribucion en especies,

indica que los procesos de retencion y disolucion de Al dependen principalmente de las
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condiciones geoquimicas que prevalecen en cada parcela, especialmente la acidez y la
concentracion ionica de la solucion del suelo.

La movilizacion del aluminio puede llevarse a cabo mediante diversos mecanismos, tales como
alteracion de silicatos, disolucion de hidréxidos, descomplejacion organicas, o intercambio
catiénico (Zhu et al., 2004; Guo et al., 2006, 2007). Si las condiciones ambientales varian, el
Al solubilizado puede reincorporarse a la fase sélida formando precipitados y/o complejos, o
unirse a sitios de intercambio (Fernandez-Sanjurjo et al., 1998; Zhu et al., 2004; Guo et al.,
2006, 2007; Alvarez et al., 2010; Eimil et al., 2015).

La mayor presencia de las formas de Al en la fase sélida (Alo, Alp y Alop) en la parcela P206
(Figura 2), asi como la escasa presencia de estas formas en la parcela CSA, podria estar
relacionada con el mayor valor de pH en P206, favoreciendo asi la complejacion organica y la
precipitacion inorganica de compuestos de Al de baja cristalinidad. Este efecto del pH en las
formas de Al ha sido sefialado por Eimil-Fraga et al. (2015) para suelos forestales gallegos
sobre diversos materiales parentales. Anteriormente, Mulder y Stein (1994) indicaron a pH<4.2
se produce una rapida descomplejacion del Al unido a la materia organica. La escasez de formas
de Al en la fase sélida de la parcela CSA indica que los procesos de retencién de Al no son
eficientes en estos estériles &cidos y ricos en S; esto concuerda con las elevadas concentraciones
de Al en disolucion, AITF, AIL, Al-SO4 y AI**, considerada esta Gltima la especie de mayor
toxicidad (Kinraide, 1997; Gallon et al., 2004; Kinraide et al., 2005). El predominio de AlI-SO4
y AI** en disolucion en la parcela CSA (23% y 42%, respectivamente, del contenido de AlL)
puede explicarse por la alta concentracion de SO4>" y la fuerte acidez; de hecho, se obtiene una
correlacion altamente significativa (p<0.05) entre cada una de las dos especies y el pH, asi como
entre Al-SO4 y SO4> (Tabla 5). Estas condiciones favorecen la precipitacion de minerales de
sulfato-aluminio tipo alunita y jurbanita, disminuyendo la precipitacion de Al en formas
hidroxiladas y de otros minerales secundarios tal y como fue sefialado por Monterroso et al.
(1994) en esta parcela. El andlisis de precipitados de suelos sulfato-acidos confirmé la
existencia de alunita y basaluminita en estos medios (Jones et al., 2011). Trabajos previos en el
area (Fernandez-Sanjurjo et al., 1998) indicaron que existe una tendencia a precipitar un
mineral de sulfato-aluminio (tipo alunita) cuando la concentracion de AI** en la disolucion es
>1 umol L%, Teniendo en cuenta este criterio, el mineral de sulfato de aluminio mencionado

precipitaria en la parcela CSA durante todo el periodo del estudio (Figura 3).
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Sin embargo, en la Figura 4, que representa los indices de saturacion para gibbsita, alunita y
jurbanita en el afio 2012, se observa que las muestras con pH<4 presentan insaturacion para
alunita y jurbanita, probablemente debido a la fuerte disminucion en la concentracion de SO4*

que tiene lugar en esta parcela a lo largo del tiempo.
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Figura 4. indices de saturacion (IS) para alunita, gibbsita y jurbanita en el muestreo de 2012

Podria esperarse que las condiciones fuertemente acidas que favorecen la disolucion de Al en
la parcela CSA también favorezcan una mayor concentracion de Al en las posiciones de
intercambio catidnico. Sin embargo, la concentracion de Al y su saturacién en el complejo de
cambio (1.5-3.1 cmol. kg™!, <65%) son mas bajas que las encontradas en la CSP, e incluso que
los encontrados en los suelos naturales de la zona, con una saturacion de Al frecuentemente
>80% (Fernandez-Sanjurjo et al., 1998; Alvarez et al., 2002). La baja saturacion de Al en CSA
podria estar relacionada con la competencia por los sitios de intercambio del Ca, Mg y Fe
liberados durante la alteracién, asi como con la presencia de H* en las condiciones acidas que
se mantienen a lo largo de todo el periodo de estudio. Este hecho también podria justificar la
ausencia de correlacion pH-Al en esta parcela, contrariamente a lo que ocurre con frecuencia
en los suelos naturales de Galicia (Fernandez-Sanjurjo et al., 1998; Alvarez et al., 2002; Eimil-
Fraga et al., 2015).
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La parcela P206, construida con material estéril seleccionado, mostr6 un comportamiento
claramente diferente con respecto al fraccionamiento y especiacion del Al. Las concentraciones
mas elevadas de las formas de Al en la fase sélida de esta parcela se corresponden con valores
muy bajos de la mayor parte de las formas y especies de Al en disolucion, especialmente AlL,
APy Al-SO4, tal y como indican las correlaciones negativas obtenidas entre las formas de Al
en fase sélida y las de la disolucion (Tabla 5). La menor acidez en esta parcela también
favorecio el predominio de las especies de AlI-OH y Al-F dentro del contenido de Al 1abil (74%
y 21%, respectivamente), como ocurre en los suelos naturales de Galicia (Alvarez et al., 2002,
2005). Las especies de Al-OH y el Al libre (AI**) son altamente toxicas (Kinraide, 1997; Gallon
et al., 2004; Kinraide et al., 2005) y, aunque las primeras son predominantes en la parcela P206,
su concentracion es baja y muy inferior a la de las otras dos parcelas. Probablemente, la menor
acidez de la parcela P206 favorecid la presencia de una materia organica mas reactiva (menor
relacion C/N) que retiraria el Al de la disolucion y lo pasaria a la fase solida. formando
complejos organoaluminicos o precipitando como compuestos inorganicos no cristalinos
(Figura 2) o cristalinos (Figura 4) (Meriga et al., 2003; Holmstrém et al., 2003; Alvarez et al.,
2009). Monterroso et al. (1994), estudiando parcelas con pH>5 (como es el caso de la parcela
P206) en la misma escombrera de mina, encontraron que la actividad de AI** estaba controlada
por minerales AI(OH)z no cristalinos. Otros autores sefialaron que los complejos
organoaluminicos y el Al cambiable. serian los principales responsables del control del Al en
la disolucion de suelos con pH>4.5 (Fernandez-Sanjurjo et al., 1998; Guo et al., 2006; Alvarez
etal., 2010).

El comportamiento de la parcela CSP es intermedio con respecto a las otras dos parcelas, pese
a ser construida sin una seleccidn previa de los materiales estériles, como la parcela CSA. El
hecho de haber utilizado materiales estériles con menor contenido de pirita favorecio el
desarrollo de condiciones méas apropiadas que en la CSA y mas proximas a P206, que fue
construida con materiales seleccionados.

La evolucion con el tiempo de las formas de Al dependié del tipo de parcela, aunque las tres
mostraron una fuerte disminucion del Al total en disolucion y de todas las especies de AlL, asi
como un aumento de los monémeros y polimeros organo-aluminio solubles (AInL y Alsa). En
las tres parcelas, los monémeros inorganicos (AlL) mantuvieron su predominio sobre AlnL y
Alsa. Ladistribucion del AlL en especies tampoco vario con el tiempo, predominando la especie
mas toxica (AI**) en CSA y CSP, mientras que en P206 son mayoritarias Al-F y Al-OH.
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En la parcela CSA, el descenso que afecta a los complejos organo-aluminio y Al intercambiable
en la fase solida, asi como la tendencia a precipitar minerales de baja cristalinidad (Alop),
podria deberse a la marcada disminucion de la concentracion de SO4* con el tiempo, que
dificultaria la precipitacion de minerales de sulfato-aluminio (tipo alunita) que aparecen en la
primera fecha de muestreo (Monterroso et al., 1994), favoreciendo entonces la formacion de
otros compuestos no cristalinos de Al. La Figura 4 muestra que en 2012 y a pH<4 (que
corresponde a la parcela CSA) habria insaturacion respecto a alunita y jurbanita. La influencia
de SO4> en la distribucion y especiacion de Al en suelos acidos ha sido sefialada previamente
por Bi et al. (2001). Contrariamente, el aumento que afecta al Al intercambiable en la parcela
P206 en 2012, podria deberse a la fuerte disminuciéon sufrida por el Ca, Mg y Na
intercambiables, como se comentd anteriormente. La disminucion experimentada por los
compuestos de Al de baja cristalinidad observada en esta parcela con el tiempo podria
explicarse por la tendencia que tienen estos compuestos a transformarse en formas de mayor
cristalinidad (Cesteros et al., 1999; Sweegers et al., 2001), que seria el primer paso en la en la
neoformacion de minerales de tipo gibbsita (Macias Vazquez y Guitian Ojea, 1979). Estos
autores indicaron que la gibbsita se forma rapidamente, fundamentalmente a partir de la
alteracion de minerales de tipo feldespato (principalmente plagioclasas), siendo practicamente
el primer paso en la neoformacion cristalina. La Figura 4 muestra que los indices de saturacion
para la gibbsita en 2012, en muestras con pH>5, correspondientes a la parcela P206, fueron
generalmente mas altos que 2, valor que esta por encima de lo sefialado para el afio 1992 por
Monterroso et al. (1994), lo que indicaria una mayor tendencia a la cristalizacion de minerales
hidroxialuminicos.

Debido a la alta concentracion de Al en la disolucion de las parcelas con mayor acidez, un
aspecto relevante es estudiar el riesgo de toxicidad por Al a lo largo del tiempo. Aungue los
valores criticos de AlL que se han propuesto para las especies forestales varian en un amplio
rango, para especies sensibles como P. radiata se ha sefialado la concentracion de 17 umol L
como el limite a partir del cual puede aparecer toxicidad por Al (Truman et al., 1998). La
mayoria de los autores coinciden en que AIP* y Al-OH son las especies de Al mas toxicas
(Kinraide, 1997; Gallon et al., 2004; Kinraide et al., 2005). Considerando la suma de AI**y
Al-OH (Figura 3) en lugar del AIL, se observo que si bien al inicio (en 1992) habia un alto
riesgo de toxicidad en CSP y especialmente en CSA, veinte afios despues este riesgo disminuye

drasticamente en ambas parcelas, situandose la suma de estas especies en valores cercanos al

102



4 Resultados y Discusion

limite de 17 pmol L. La escasa cobertura vegetal en la parcela CSA podria deberse al mayor
riesgo de toxicidad por Al, elemento considerado el principal responsable de la baja fertilidad
de suelos &cidos (Haynes y Mokolobate, 2001), y se asociaria al uso de estériles ricos en pirita
sin previa seleccion y gestion. La disminucién del riesgo de toxicidad por Al en el transcurso
de 20 afios situa a estas parcelas en condiciones mas préximas a las de los suelos naturales de

la zona (Alvarez et al., 2005).

5 CONCLUSIONES

1. Los factores que més influyeron en los procesos de movilizacion y precipitacion de Al en las
tres parcelas estudiadas en la escombrera de la mina de lignito de As Pontes (A Corufia), fueron
el pH y la concentracion iénica de la disolucidn del suelo. Estos parametros y su evolucion con
el tiempo se vieron claramente afectados por el tipo de material estéril y las practicas de
restauracion utilizadas en el establecimiento de las parcelas.

2. La parcela CSA se establecio utilizando materiales estériles ricos en pirita, sin una gestion
selectiva; la oxidacién de estos sulfuros genero unas condiciones muy acidas que provocaron
una fuerte alteracion mineral y la liberacion a la disolucién de elevadas concentraciones de Al
durante el primer afio (1992). Ademas de eso, la baja retencion de Al que tiene lugar en la fase
solida de esta parcela (evidenciada por las bajas concentraciones de Alo, Alp, Alop y AINHj),
causo concentraciones elevadas de AI**, con un alto riesgo de toxicidad. Por el contrario, en la
parcela P206, construida con estériles pobres en pirita, la complejacion organica y el complejo
de cambio fueron los principales responsables de la retencion de Al, obteniéndose bajas
concentraciones de Al en disolucién y bajo riesgo de toxicidad.

3. Veinte afios después del primer muestreo, hubo algunas variaciones que afectan a las formas
y especies de Al en las fases solida y liquida, asi como a los indices de saturacion mineral. En
este sentido, el Al total en disolucidn disminuyd sustancialmente en las tres parcelas, siendo
especialmente importante el descenso sufrido por las especies mas tdxicas, lo que disminuye el
elevado riesgo de toxicidad por Al observado inicialmente en en las parcelas CSA y CSP. En
la parcela CSA (la mas &cida), el Al en disolucion disminuy6 en paralelo a una disminucion de
Al intercambiable y a un aumento de la precipitacion de minerales de baja cristalinidad (Alop);
el incremento de Alop estéa posiblemente relacionado con la disminucion que afecta al SO4*" y,

en consecuencia, a la precipitacion de minerales sulfato-aluminicos. En la parcela P206 (la

103



IVANA MARIA RIVAS PEREZ

menos acida), el comportamiento es opuesto a las otras dos parcelas, sufriendo una disminucion

de Alop que podria deberse a un aumento en la cristalinidad mineral.
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RESUMEN

En este trabajo se evaluo la eficacia de dos estrategias diferentes utilizadas para restaurar una
escombrera de una mina de lignito después de 20 afios (1992-2012). Para ello, se seleccionaron
5 parcelas representativas de las dos estrategias consistentes en: i) la gestion selectiva de los
materiales estériles, evitando la colocacion superficial de materiales piriticos (parcelas TH04,
P205 y A25) o ii) la aplicacion superficial de tierra vegetal sobre estériles sin seleccion previa
(parcelas THO2 y TH03). Como control se seleccion6 una parcela adicional (P104) en la que
no se aplico ninguna de estas estrategias de restauracion. Durante el periodo de estudio (1992-
2012) se produjo en todas las parcelas un aumento en las concentraciones de C total, Al soluble
y Al intercambiable, asi como una disminucion en el pH, la conductividad eléctrica, el sulfato
y los cationes intercambiables. La estrategia consistente en evitar la disposicion de materiales
piriticos en la superficie fue la que proporciond las mejores condiciones acido-base en todo el
periodo, mostrando valores de pH mas altos (6.1-6.7) que cuando se aplicé tierra vegetal (4.7-
5.3), asi como los valores de Ca intercambiables mas altos (0.71- 6.83 vs. 0.55-3.00 cmol. kg™?)
y los mas bajos de Al intercambiable (0.22-2.80 vs. 0.99-3.72 cmol. kg™?) y Al soluble
(0.04-0.60 vs. 0.19-37.47 mg L!). Respecto al fraccionamiento de Al en disolucion,
predominan las formas labiles en todo el periodo de estudio, aunque se observé un incremento
de las formas organicas con el tiempo (Al no labil y soluble en acido), en concordancia con el
incremento de C. Las especies mas toxicas de Al (AI*"y Al-OH) fueron menos abundantes en
las parcelas en las que se realizé una gestion selectiva de los estériles, en comparacién con que
recibieron tierra vegetal (que no difirieron de la parcela de control para la mayoria de los
pardmetros). Los resultados del estudio indican que la aplicacion superficial de tierra vegetal
no se justificaria como una estrategia para restaurar de una forma eficaz las escombreras de
minas de lignito, siendo mas eficaz una gestidn selectiva de los materiales estériles que evite la

disposicion en superficie de los que tengan pirita.

1 INTRODUCCION

El aumento de la poblacion y la creciente demanda de los recursos naturales causan profundas
alteraciones y transformaciones de los suelos en todo el mundo. Como resultado, una gran
superficie del planeta esta ahora cubierta por suelos que muestran un alto grado de alteracion
por actividades humanas, siendo la mineria a cielo abierto una de las que mayor impacto

ambiental ocasiona (Conesa y Schulin, 2010). En las Gltimas décadas, numerosos estudios de
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la ciencia del suelo se han centrado en estas areas, en comparacion con los de areas forestales
y agricolas (Morel et al., 2015), donde las actividades humanas suponen un factor determinante
en los procesos de edafogénesis y su seguimiento es esencial para la gestion sostenible de
ambientes perturbados o degradados.

En la mineria del carbdn a cielo abierto, la composicién de los materiales estériles puede ser
muy variada, conteniendo a menudo sulfuros de hierro. En medios bien aireados, estos sulfuros
se oxidan generando una fuerte acidez, lo que favorece la alteracion mineral y la solubilidad de
elementos como el Al, pudiendo aparecer especies toxicas que limitan fuertemente el
crecimiento vegetal (Sena et al., 2014; Nogueirol et al., 2015). Las especies de Al més tdxicas
son AI¥* y monomeros hidroxilados (Al-OH) (Kinraide et al., 2005) y la presencia de estas
especies depende del pH del medio, el contenido y la calidad de la materia organica y la
concentracion de sulfato y fluoruro solubles, aniones por los que Al tiene una elevada afinidad
(Eimil-Fraga et al., 2016; Rivas-Pérez et al., 2016; Merino et al., 2017). La fuerte acidez y el
bajo contenido de materia organica, caracteristicos de las escombreras piriticas, disminuyen la
formacion de complejos de dérgano-aluminicos en fase sélida y de complejos solubles Al-
materia organica, con predominio de mondémeros inorganicos, entre los que el AI** es la especie
mas toxica (Rivas-Pérez et al., 2016).

Las propiedades adversas de los materiales estériles con sulfuros (fuerte acidez, falta de materia
organica, déficit de nutrientes y toxicidad por Al) pueden reducirse mediante el uso de técnicas
de recuperacion apropiadas destinadas a aislar materiales estériles que contienen npirita,
evitando asi el contacto con el oxigeno y el posterior drenaje acido (Likus-Cieslik et al., 2018).
El aislamiento puede llevarse a cabo siguiendo diferentes procedimientos, como el método
clasico de cubrir los estériles con tierra vegetal (procedente, normalmente, del horizonte A de
los suelos de la zona a explotar), pero también realizando un manejo selectivo de los materiales
estériles, colocando en zonas profundas a los mas ricos en pirita y en superficie aquellos con
las mejores propiedades para el establecimiento vegetal (Monterroso et al., 1998; Zipper et al.,
2011). Aunque la tierra vegetal tiene un papel importante en el establecimiento de especies
nativas, es un recurso escaso. Ademas, su almacenamiento a menudo conduce a un deterioro de
sus propiedades fisicas, quimicas y biolégicas (Mensah, 2015). En vista de esto, la gestién
selectiva de materiales estériles puede considerarse una alternativa interesante para la
recuperacion de las escombreras piriticas. Esta tecnica puede ser complementada con la adicion

de enmienda y/o fertilizantes que permitan crear un medio adecuado para el crecimiento de las
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plantas (Likus-Cieslik et al., 2018). La EPA (2007) recomienda la incorporacion de residuos
organicos para promover la restauracion de suelos de minas extremadamente &cidos, que
actuaran aumentando el contenido de materia organica y nutrientes, estimulando la actividad
microbiana y disminuyendo la toxicidad de metales pesados y de Al (Zornoza et al., 2016).

En estos medios, donde se realizaron tareas de restauracion, los procesos quimicos y fisico-
quimicos suelen ser diferentes de los que tienen lugar en los suelos naturales, lo que se debe,
principalmente, a la falta de equilibrio entre el material original y las condiciones ambientales
(Séré et al., 2010). En general, esto implica procesos edafogénicos mas lentos y, en
consecuencia, se requieren largos periodos de tiempo para lograr la recuperacién de estas areas
(Pajak et al., 2015; Ciarkowska et al., 2016). En estas condiciones, se hace necesario realizar
un seguimiento a largo plazo para conocer la evolucion de esta area restaurada.

En la escombrera de la mina de lignito de As Pontes (NO Espafia), se utilizaron esencialmente
dos estrategias de restauracion: i) la selecciéon de materiales estériles (evitando la colocacion
superficial de materiales piriticos), o ii) la aplicacion superficial de tierra vegetal (Monterroso
et al., 1998). Para evaluar la eficacia de las tareas de restauracion, en 1992 se establecieron
varias parcelas de seguimiento de la calidad del suelo (Monterroso, 1995). Los primeros
resultados mostraron que las parcelas construidas sin gestion selectiva de estériles presentaban
una fuerte acidez y elevadas concentraciones de Al total soluble y AI** (la especie de Al méas
toxica) (Monterroso et al., 1994). El objetivo del presente trabajo fue estudiar la evolucion de
las especies de Al en las parcelas de escombrera de mina de lignito de As Pontes (A Corufia)
en un periodo de 20 afios (1992-2012) y evaluar la eficacia a largo plazo de las distintas
estrategias de restauracién para el control de su toxicidad. Ademas, se estudio la evolucion en
el tiempo del pH, la CE, la materia organica y el contenido de N orgéanico, pardmetros
indicativos de la calidad del suelo (Zhao et al., 2013).

2 MATERIAL Y METODOS

2.1 AREADE ESTUDIO

Este trabajo se realizé en la escombrera de la mina de lignito a cielo abierto de As Pontes (A
Corufia; Figura 1) (coordenadas 43° 27’ 40” N, 7° 57' 17" O) El depésito de lignito ha sido
explotado durante mas de 50 afios, generando una gran escombrera con un area de superficie

de 1150 ha, que contiene 720 Mm? de materiales estériles. El clima local es templado-hdimedo
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(temperatura media anual de 11.7°C con fuertes fluctuaciones anuales y precipitacion media de
1684 mm) lo que favorecen los procesos de meteorizacion y lixiviacion. Los suelos naturales
en el area tienen un pH acido, un bajo contenido de nutrientes y una alta saturacion de Al
intercambiable. Los tipos de suelo dominantes son Umbrisoles y Leptosoles (IUSS Working
Group WRB, 2015).

Figura 1. Localizacion de las seis parcelas en estudio (THO4, P205, A25, P104, THO3 y THO2) en la
escombrera de la mina de lignito de As Pontes (A Corufia)

Los materiales estériles depositados en la escombrera de la mina de As Pontes fueron
sedimentos terciarios y cuaternarios, y pizarras y filitas del borde de la cuenca. Algunos de estos
materiales contienen pirita, que esta sujeta a la oxidacion después de entrar en contacto con el
aire, causando una fuerte acidificacion. A partir de la década de 1980, se llevaron a cabo
diferentes técnicas de restauracion para integrar la escombrera en el paisaje del entorno (Val et
al., 1988). Las estrategias de restauracion fueron principalmente de dos tipos: (a) construccion
de las superficies finales con de materiales estériles, evitando la disposicion en superficie de
aquellos que contienen pirita (para evitar su oxidacién por contacto con el aire) y (b) aplicacion
en la superficie de tierra vegetal procedente del horizonte A de los suelos de la zona. El proceso

se completo, en todos los casos, con la aplicacion de diferentes dosis materiales encalantes
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(caliza o ceniza de la combustion de lignito), y con la fertilizacion quimica y/u orgénica y la
posterior revegetacion.

Para evaluar la eficacia de las tareas de restauracion se establecieron en 1992 once parcelas de
seguimiento en distintas zonas de la escombrera (construidas entre 1986 y 1988) que diferian
en el tipo de estériles apilados, las estrategias de restauracion aplicadas y el tipo de vegetacion
establecido. Para realizar este trabajo se seleccionaron seis de estas parcelas, denominadas
THO04, P205, A25, P104, THO3 y THO2 en estudios anteriores (Monterroso y Macias, 1998).
Las Tablas 1 y 2 muestran la historia de las parcelas, las caracteristicas de los diferentes
materiales utilizados en su construccion y los tratamientos aplicados (Monterroso, 1995,
Monterroso et al. 1999).

Tabla 1. Caracteristicas generales de las parcelas de estudio

Tareas de restauracion Vegetacion Predominante
Estéril Fecha de Tierra Fertilizante
Parcelas predominante construccion  vegetal  Encalado organico 1992 1992
THO4 SL-3 1988 - CaCo; Estiércol Pradera Pradera y matorral
(3-5Mg ha'') gallinaza (Ulex y Cytisus)
P205 SL-3 1986 - CaC0s Estiércol Pradera Pradera y maleza
(3-5Mg ha') gallinaza (Ulex, Cytisus,

Quercurs rubra 'y
Betula pubescens)

A25 Mx 1988 - - Pradera Betula pubescens
(Sd/SL-3/C)
P104 Sl-1 1986 - Ceniza Pradera Matorrales y maleza
(1,000m3ha’")
THO3 SL-2 1987 10-15¢cm - Pinus radiata Cytisus y Pinus

Pinus pinaster
Alnus glutinosa

THO2 SL-1 1987 20-30 cm CaCOs Pinus insignis Matorrales (Ulex y
(3-5 Mg ha™") Pinus pinaster  Cytisus) y maleza
Alnus glutinosa

(Tipo de esteril: Sd = sedimentos terciarios; Sl = pizarras con alto (Sl-1), medio (Sl-2) y bajo (S|-3) contenido de sulfuros; C =
Cenizas; Mx: mezcla)

Las parcelas THO04, P205 y A25 se construyeron con materiales libres de pirita realizando una
gestion selectiva de los materiales estériles. En las parcelas TH04 y P205 predominaron las
pizarras denominadas en trabajos anterior de tipo SI-3 (con bajo contenido de sulfuro)
(Monterroso y Macias, 1998), mientras que en A25 predomina una mezcla de sedimentos y
pizarras Sl-3. Las parcelas THO2 y THO3 recibieron la aplicacion superficial de tierra vegetal

debido a la presencia de pizarras con contenido de pirita medio o alto (SI-2 y SI-1). En la parcela
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P104 no se realizo ni una aplicacion de tierra vegetal ni una gestion selectiva de materiales
estériles por lo que fue utilizada como control.

Antes del establecimiento vegetal, todas las parcelas se enmendaron con CaCOs (TH04, P205,
THO3 y THO4), o ceniza de la combustion de lignito (A25 y P104), y a dos de ellas también se
les afiadio gallinaza (THO4 y P205). Ademas, todas las parcelas se fertilizaron con NPK
(8:24:16, 8:15:15 0 15:15:15) en el momento del establecimiento y durante los tres afios
sucesivos, agregando dosis entre 0.3 y 0.7 Mg ha™*. A partir de ese momento no hubo més

intervenciones sobre el suelo en estas parcelas.

Tabla 2. Valores maximos, minimos y medios de algunos parametros de los estériles predominantes en las
parcelas de la escombrera de la mina de As Pontes (Monterroso et al., 1999)

Tipo de estériles

TV St-1 St-2 Si-3 C Mx
PHagua Media 4.7 3.6 4.9 6.6 5.2 6.8
min.-max. 3.0-6.1 2.8-4.5 4.2-5.4 5.8-7.5 4.7-6.3 4.6-8.4
%S Media 0.8 0.27 0.12 0.05 0.2 0.136
min.-max. 0.00-0.27 0.01-1.33 0.00-0.52 0.01-0.24 0.00-0.55 0.05-0.23
% Arcilla  Media 15.1 11.4 10.1 10.5 9.2 10.8
min.-max. 4.5-33.9  5.3-18.2 2.8-23.3 4.5-25.0 2.3-17.4 4.4-19.8
% C Media 2.86 0.79 0.87 0.79 1.57 0.96
min.-max. 1.35-4.63 0.39-2.22 0.27-2.79 0.26-1.60 0.77-3.45 0.56-2.15
CiCe Media 4.81 4.88 5.24 8.09 6.38 5.79
min.-max. 1.90-9.94 1.39-16.00 1.39-12.03  1.82-17.18 1.32-13.25 1.20-11.62
% Al Media 48.3 1.1 18.5 1.7 21.6 4.8
min.-max. 0.7-79.7  0.3-71.6 0.5-79.4 0.1-7.1 0.5-65.0 0.3-34.6

(TV = tierra vegetal; pizarras con alto (Sl-1), medio (Sl-2) y bajo (Sl-3) contenido de sulfuros; C = cenizas;
Mx = mezcla: Sd/SL-3/C)

2.2 MUESTREO

Para el presente trabajo se realizaron dos campafas de muestreo del suelo, en otofio de los afios
1992 y 2012, utilizando siempre una metodologia idéntica. En cada parcela, las muestras de
suelo se tomaron en dos rangos de profundidad: | = 0-15 cm, y Il = 15-30 cm. En cada
profundidad, se tomaron cuatro muestras (cada una compuesta de 10 submuestras tomadas en

diferentes transectos en cada parcela).
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2.3 ANALISIS DE PARAMETOS GENERALES

Todas las determinaciones se realizaron en el afio de muestreo, utilizando los mismos métodos
analiticos. Las muestras de suelo se secaron a 40°C, se tamizaron (2 mm) y se homogeneizaron.
En la fase solida se realizaron las siguientes determinaciones: pH en agua (pHagua) ¥ en KCI
0.1 M (pHkci) relacion soélido: liquido 1:2.5 (Guitian-Ojea y Carballas, 1976); C y N totales
(mediante un autoanalizador LECO CNS - 2000, USA.); capacidad de intercambio cationico
efectiva (CICe), considerada como la suma de Ca, Mg, Na, K y Al (Kamprath, 1970), siendo
estos cationes desplazados por NH4Cl 1M (Peech et al., 1947) y determinados por
espectrometro de absorcion atomica (Perkin Elmer AAnalyst 200, EE. UU.), la saturacién de
Al fue calculada como Al/(CICe)x100 y el P disponible se determind por el método Mehlich
(1984).

Para estimar la disolucién del suelo se utilizaron extractos acuosos (relacion suelo: agua
destilada 1:10, con un tiempo de contacto de 3 dias). Los extractos se filtraron (0.45 um) y en
ellos se determind: pH (pH-metro), conductividad eléctrica (conductivimetro), Ca y Mg
(espectrofotometria de absorcion atomica), Na y K (espectrofotometria de emisién) y sulfato
(turbidimetria, Bardsley y Lancaster, 1960). El fluoruro total se determin6 por voltametria
mediante un electrodo selectivo, después de la adicion de Tisab IV para ajustar la fuerza ionica

total y tamponar el sistema.

2.4 FRACCIONAMIENTO DE ALUMINIO EN LA FASE SOLIDA

Se realizaron extracciones no secuenciales con reactivos especificos para extraer diferentes
formas de Al de la fase solida. El oxalato de amonio (relacion suelo:disolucién 1:100, 4 h de
agitacion en oscuridad) permite estimar el Al no cristalino total (Alo; Blakemore, 1978). El
pirofosfato de sodio (Alp; relacion suelo:disolucion 1:100, 16 h de agitacion) permite estimar
el Al unido organicamente (Alp; Bascomb, 1968). EI Al inorganico no cristalino (Alop) se
calcul6 como la diferencia entre Alo y Alp (Garcia-Rodeja et al., 2004). EI CuCl> 0.5 M
(relacion suelo:disolucion 1:10, 30 min de agitacién) estima los complejos organoaluminicos
de baja y media estabilidad (Alcu; Juo y Kamprath, 1979). EI Al LaCls 0.33 M (relacion
suelo:disolucién 1:10, 2 h de agitacion), estima los complejos organoaluminicos mas labiles
(Alla; Hargrove y Thomas, 1981). El Al extraido con NH4Cl 1 M (relacién suelo:disolucion
1:20, tiempo de contacto, 12 h) se considerd Al intercambiable (AINH4; Peech et al., 1947). El

aluminio en los distintos extractos se determind mediante espectrofotometria de absorcion
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atdmica (Perkin Elmer AAnalyst 200, EE.UU.). Los complejos organoaluminicos de alta
estabilidad se obtuvieron por la diferencia Alp - Alcu (Alpcu), los de estabilidad media por la
diferencia Alcu - Alla (Alcula) y los de baja estabilidad por la diferencia Alla - AINH4
(AllaNHa) Urrutia et al., 1995).

2.5 FRACCIONAMIENTO DE ALUMINIO EN LA DISOLUCION DEL SUELO

El procedimiento fue descrito en la seccion de material y métodos y en el capitulo anterior, por
lo que aqui presenta un resumen de la metodologia utilizada EI Al total (AITF) en disolucion
se determind mediante el método de Dougan y Wilson (1974) después de una digestion acida
de las muestras, mientras que el Al reactivo (AIR) se determiné directamente, sin digestion
previa. La fraccion Al soluble en acido (Alsa) se calcul6 por diferencia entre AITF y AIR; esta
fraccion Alsa incluye polimeros, coloides y/o complejos Al-materia organica (Driscoll, 1985).
El Al reactivo (AIR) se separ6 en Al monomérico labil (AIL) y Al monomérico no labil (AlnL)
mediante una columna de intercambio i6nico que contiene la resina Amberlita IR-120, con H*
y Na*, con un pH del efluente similar al de las muestras que se van a analizar (Driscoll, 1985;
Alvarez et al., 1992). El aluminio no labil (AlnL) es el que atraviesa la columna y consiste
principalmente en Al monomérico organico; el que queda retenido por la columna es el
aluminio labil (AIL), Al monomérico inorganico, que se estima como la diferencia entre AIR y
AlnL. En todos los casos el aluminio se determind mediante espectrofotometria visible, por el
método del pirocatecol violeta (Dougan y Wilson, 1974). La especiacion del Al labil en AI®*,
Al-OH, Al-F y AI-SO; se realizo utilizando el software SOLMINEQ (Kharaka et al., 1989),
que requiere para los calculos las concentraciones de AIL, Ca?*, Mg?*, Na*, K*, SO, y F~ en

la disolucion del suelo, asi como el pH.

2.6 ANALISIS ESTADISTICO

Los analisis estadisticos se llevaron a cabo utilizando SPSS 21 (IBM, EE.UU.). Se realizaron
diferentes analisis de varianza de una via, asi como pruebas de homogeneidad de varianza y
prueba post-hoc de Tukey (utilizada para comparar tres tipos de estrategias de restauracion en
cada muestreo, a = 0.05). Los analisis se complementaron con la prueba t de Student (utilizada
para comparar, por un lado, los dos muestreos y, por oro, los dos tipos de profundidad del suelo,

a = 0.05). Se realizaron analisis de correlacion bivariada entre diferentes propiedades del suelo,
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calculando los coeficientes de correlacion de Pearson (r), considerando que hay diferencias
significativas parap = 0.05y p = 0.01.

3 RESULTADOS

3.1 CARACTERISTICAS GENERALES DE LAS PARCELAS

Las Tablas 3 y 4 muestran las caracteristicas generales de las fases sélida y liquida,
correspondientes a las capas superficiales y subsuperficiales en las parcelas objeto de estudio,
para los afios 1992 y 2012,

Al comienzo del seguimiento de las parcelas (1992), las muestras superficiales de las parcelas
cuya estrategia de restauracion consistio en una gestion selectiva de los materiales estériles
mostraban valores de pH significativamente méas elevados que las parcelas cubiertas con tierra
vegetal (6.1-6.7 vs 4.7-5.3, respectivamente) y no se diferenciaron significativas de la parcela
de control (P104). Las capas subsuperficiales fueron generalmente mas acidas, especialmente
en la parcela de control (Tabla 3). Tanto los valores de pH en KCI como en la disolucion del
suelo siguieron una tendencia similar a la del pH en agua.

Veinte afios después (2012), se observé una disminucion generalizada y significativa (p<0.05)
de los valores de pH (en agua, KCI y en la disolucion del suelo) en la capa superficial (con
descensos incluso superiores a la unidad), mientras las diferencias entre los dos muestreos
fueron poco acusadas en la capa subsuperficial (Tabla 3). En cualquier caso, las parcelas que
presentaban los valores de pH mas altos en 1992 mantuvieron niveles mas altos en 2012
(Tabla 3).

En 1992, el porcentaje de C en la capa superficial fue significativamente mayor (p<0.05) en las
parcelas cubiertas con tierra vegetal (>2% vs <1.2%), especialmente en la parcela THO3. Veinte
afios después, se observo un aumento significativo en algunas parcelas; mas pronunciado en
dos de las que no fueron tratadas con tierra vegetal (A25 y control). En cualquier caso, los
valores de C siguen siendo mas altos en las parcelas que se cubrieron con tierra vegetal
(Tabla 3). Los valores porcentuales de nitrogeno siguieron una tendencia similar a la de C
(Tabla 3).

121



IVANA MARIA RIVAS PEREZ

0osouwll) 0dUR.y = |} ‘OSOUSJE ODUE) = B} ‘ODUBI) = } "BION

mom BB S ST - - ®owy S - - oy - - By VaNLXaL
L'y L'S 89T 0€T  TUT TSL 0TE T9L 9T 09T 8T L¥L 0L ®8L LU TH  9LL OWL LWL L T6 09 L8 ¥E QLS

S LY. ¥8F SLT 809 €19 LTE 095 TLL SOL 9€E 60T L6S LLL 8S 6€ Tvh L'th L'SL 6€  §9 TL OGL 8T EPpaW v %
€L S0 ¥T 61 60 L1 80 TO 8L 6L ¥S§ €f Lo €0 97 TE  ¥0 90 60 L€ 90 €0 LT TE QLS (g0
9y 8¢ 9€ 6% ¥S €9 6% 8¢ TE TE 88 6v Y€ 6€ ¥9 TS €€ L¥ 9T 9 08 §L L9 €8 EpawW D
200 200 S00 #L'0 €00 L00 600 00  $00 L00 YO0 600 SO0 800 WO L0000 Y00 IO ¥LO 00 00 800 00 LS Lo
820 LED 00 6L°0 TE0 8E0 ¥ZTO 0TO 8TO O£0 LOO LL'O  OFO SP'O SL'O €20 6Z0 WO SO SE0  9E0 LED 6L°0 6L°0 EPAW B
200 SO0 800 610 00 900 TEO SO0 00 00 €00 L0 00 £0°0 £00 SIO 100 200 §0 0 €00 100 900 900 IS (g0,
£0°0 80°0 OL'O LZO L0 OZO 80 ¥L'O  £00 800 00 9L°0 OL'O OL'O OLO ¥L'0 SO0 600 OZ0 690 LL'O 800 OL'O LL'O EIpaw +BN
800 0L'0 S0 SO STO SED KO S0 00 DV 690 STO 90 SLO D 160 800 00 WD SO OV £0 LV FEO WS L.
ST0 620 PPO 9¥0 /PO T90 S9°0 STO 900 800 80 8€°0  8L°0 8L°0O 0L S60 6E0 950 9TO OP0  LET SL'T 6L0 ¥60 EIPAW 2BW
0 €0 17T 0T 0L VI TL S0 TO TO L¥ 6T L0 S0 TT ¥Z 80 L0 L0 9T &0 SO TE 6T AlS L.
£0 90 L 0€ TL ¥L TT VL TO TO LS €€ L0 O 8F L€ UL €L 9L 8¢ Lv tv¥ 8F 89 ElpW 5]
lzo L0 - - sZ0 v80 - - 990 0L - - SE0 LL0 - - 620 S0 - - vLi'0 €0 - - ats

80 ¥TL - - 6€°L v8'L - - 880 1Tl - - 8’0 8,0 - - g0 0£0 - - 9L'0 TEO - - Epaw (%) d>
850 68°0 600 T¥'O  £9°0 &L 190 LTO  6EL 65l LSO 0ZO SEO LEO 60 00  LLO L0 L00 60  LL'O $LO LL'O 620 QLS

9L 6§57 790 LL'T  SO'E TEP €0°T 9L'E  OET OFT LTL OL'L Skl 68'L L6°0 L60 SO'L 80 TO 060 690 80 98°0 €0°L EPAW (%)
800 00 00 SO0  $0°0 L00 £00 SO0  LO'0 800 €00 YO0 Y00 YO0 OO €00 LOO 600 €00 €00 LO0 WO ¥00 €00  ALS

LL'0 LZT0 €L°0 STO STO LEO €20 €€0 6L°0 6L°0 OL'O 600 OL'O LL'O 600 OL'O 800 0Z0 800 €0 SO0 900 €L°0 €L°0 EIpaw (%) N
070 6L°0 PE'L SP'O  ZTL'O OL'0 €€0 SO0 LEO LEO ¥SO T80  6Z0 SL'O 6EL LLO  SL'O LZO 690 060 OO 90 6Z'L LL'L QLS

8€ L€ 6€ Lv T¥ L¥ ¥y Ty Ov OF ¥E L¥ €F T¥ ¥9 T9 TP L¥ 9r 9§ 8% ¥ 0S 09 Epsw (D)) Hd
760 790 9L 190  8L'0 60°0 8%°0 LL'O STO YEO SO L80 640 9TO OEL LLO  ZEO SEO SLO 190  LL0 S9°0 vTL vL'L QLS

VY vy Ty €S LS LS 6v Ly St 9% S€ LS €S LS 69 L9 ¥S TS ¥S L9 ¥S TS §§ €9 EPW  (OH) Hd
TR T T T T TR T 11 T

102 2661 7107 z661 10z 661 102 z661 10z 2661 710t z661

ZOHL €OHL ¥OLd STy S0zd yOHL

(wdo 0g-G1 = |1 A wd GL-0 = |) sepelpnisa sejadled se| ap epl|Os ase) U sopeulwa}ap sosjaweled sounsje eied UOIDRIASSP A SOIpaW SaIo|eA °€ e|qe |

122



4 Resultados y Discusion

Al inicio del ensayo (1992), los valores méas elevados de conductividad eléctrica
(CE>4400 dS m™1) y SO4* (>1900 mg L) correspondieron a la parcela de control en ambas
profundidades, siendo significativamente mas altos (p<0.05) que en el resto de las parcelas
(<1120 dS m* para CE y <410 mg L' para SO4+%). Veinte afios después (2012), se produjeron
disminuciones significativas (p<0.05) para ambos parametros en todas las parcelas y en ambas
capas del suelo (504%<40 mg L™! y CE generalmente<55 dS m™?).

El Ca, Mg, Na y K solubles mostraron un comportamiento similar a la de CE y SO4%, con
valores significativamente mas elevados en la parcela de control al inicio del seguimiento
(1992) y una marcada disminucién en todas las parcelas después de 20 afios. La tendencia no
fue tan clara en los cationes intercambiables (Tabla 3), mientras que los valores de CICe fueron

bajos en todas las parcelas (<9 cmol. kg!) durante todo el periodo de estudio (Tabla 4).
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4 Resultados y Discusion

3.2 FRACCIONAMIENTO DE ALUMINIO EN LA FASE SOLIDA

La Figura 2 muestra las formas de Al en la fase sélida de las parcelas estudiadas. En general,
se pueden observar tres situaciones diferentes en las capas superficiales de estas parcelas. En el
primer muestreo (1992), las parcelas cubiertas con tierra vegetal (TH02 y TH03) mostraron un
alto contenido de Al total no cristalino (Alo>4500 mg kg™), en su mayoria unido a materia
organica (Alp>3500 mg kg?). La parcela construida con una mezcla de sedimentos y pizarras
(A25) y la parcela control (P104), también presentaron un elevado contenido de Al total no
cristalino (Alo>3900 mg kg™) pero fue fundamentalmente de naturaleza inorganica
(Alop>3300 mg kg ). Finalmente, las parcelas con pizarra seleccionada (THO4 y P205)
mostraron niveles bajos de Al no cristalino (Alo<2200 mg kg™?) y era principalmente
inorganico. En las capas subsuperficiales el comportamiento es similar con la excepcion de la

parcela THO2, que presenta unos valores de Al no cristalino muy bajos.
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Figura 2. Fraccionamiento de Al en la fase sé6lida de las seis parcelas de estudio en cada afio de muestreo
(profundidad de las muestras I: 0-15 cm; Il: 15-30 cm)
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Veinte afios despues, en 2012, hubo descensos generalizados en el contenido de Al no cristalino
en la capa superficial de todas las parcelas, disminuyendo tanto las formas organicas como las
inorganicas en las parcelas THO2 y THO3, mientras que la parcela A25 y la parcela de control
mostraron una reduccién significativa en la forma inorganica y un aumento en las formas
orgénicas (Figura 2). La tendencia no fue tan clara en la capa subsuperficial, aunque la mayoria
de las parcelas mostraron un aumento del Al orgénico (Figura 2). Dentro de los complejos
organoaluminocos, los de fuerte y mediana estabilidad (Alpcu y Alcula) predominaron en todas

las parcelas (Figura 3).
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Figura 3. Formas organolaluminicas en el Gltimo afio de muestreo (2012) (profundidad de las muestras
I: 0-15 cm; 1I: 15-30 cm)

A lo largo del periodo de estudio se observo, ademas, un aumento significativo (p<0.05) de Al
cambiable en ambas capas de la mayoria de las parcelas (multiplicAndose incluso por 4 el valor
inicial). Los valores mas bajos correspondian a las parcelas THO04 y P205 (los dos muestreos,
AINH4<47 mg kg™), en las que se realizo una seleccion del material estéril. La saturacion de
Al en el complejo de cambio también aumentd significativamente (p<0.05) a lo largo del
tiempo, mostrando incrementos entre 40 y 65% en la mayoria de las parcelas, manteniendo los

valores mas bajos las parcelas P205 y especialmente la THOA4.
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4 Resultados y Discusion

3.3 ESPECIACION DE ALUMINIO EN LA DISOLUCION DEL SUELO

La figura 4 muestra el fraccionamiento de Al en la disolucion del suelo en las parcelas de
estudio. En el muestreo de 1992, todo el AITF era Al reactivo (AIR) en su forma labil (AIL) en
las dos profundidades. Se pueden diferenciar dos grupos de parcelas: las que tienen una
concentracion muy baja para todas estas formas de Al (parcelas THO4, P205 y A25, construidas
con materiales estériles seleccionados) y aquellas que muestran concentraciones mas altas

(parcelas THO2 y THOS, cubiertas con tierra vegetal, y la parcela de control, P104).
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Figura 4. Especiacion de Al en la fase liquida en las parcelas de estudio para cada afio de muestreo
(profundidad de las muestras I: 0-15 cm; Il: 15-30 cm)

Estas diferencias se mantuvieron en el muestreo de 2012, observandose un aumento en el Al
total, reactivo y labil en la capa superficial de todas las parcelas (con incrementos de hasta
0.44 mg L' en AITF). Cabe destacar la aparicion en este muestreo de polimeros organicos y
monomeros (Alsa y AlnL), especialmente en las parcelas cubiertas con tierra vegetal. En
cualquier caso, el Al reactivo representé mas del 80% del Al total en todas las parcelas, y el Al
labil representd mas del 40% del Al reactivo. En la capa subsuperficial disminuyeron las formas

de Al total, reactivo y labil, descenso que fue muy acusado en la parcela control, que tenian las
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concentraciones mas elevadas (P104), y aparecieron formas de Al orgéanico, aunque en
concentraciones muy bajas (Figura 4).

Respecto a la especiacion de Al 1abil (Figura 5), en el muestreo de 1992, también se pueden
diferenciar dos grupos de parcelas: 1) parcelas THO4, P205 y A25, con una baja concentracion
de Al labil, practicamente ausencia de AI¥* y AI-SOa, y predominio de Al-OH; 2) las parcelas
THO2, THO3 y control (P104), donde el Al labil fue mas abundante y se detectaron altas
concentraciones de A" y Al-SO4. En la capa subsuperficial, también se observaron estos dos
grupos, mostrando las parcelas control y THO2 altas concentraciones de AI** y Al-SO4, muy
superiores a las obtenidas en la capa superficial.

Veinte afios después las parcelas se pueden agrupar de forma diferente, de modo que en la capa
superficial de las que se restauraron con seleccién del estéril (THO4, P205) y la que recibi6 30
cm de tierra vegetal (THO3) se observé un descenso del AI** obteniéndose las menores
concentraciones de esta especie (<0.40 umol L), mientras que en el resto de las parcelas (A25,
THO2 y P104) la concentracion de AI** incremento (hasta valores de 12.46 pmol L en la
parcela control), disminuyendo la de Al-SO4 (Figura 5). Especialmente relevantes fueron los
incrementos de AI®* con el transcurso del tiempo en la parcela THO2 (de 4.5 a 8 pmol L™!) y
en la parcela de control (de 1 a 12.5 umol L™").

En las capas subsuperficiales, todas las parcelas sufrieron descensos de AI** y Al-SO4 con el
tiempo (Figura 5), principalmente aquellas parcelas que mostraron las concentraciones méas
altas en 1992 (THO2 y parcela control), lo cual concuerda con la marcada disminucion del Al
labil mencionado anteriormente. En cualquier caso, estas parcelas mantuvieron las

concentraciones mas altas de APy Al-SO4 (17-19 y 2-8 umol L2, respectivamente; Figura 5).
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Figura 5. Especiacion de Al labil en las parcelas de estudio para cada afio de muestreo (profundidad de las
muestras I: 0-15 cm; Il: 15-30 cm)

4 DISCUSION

4.1 CARACTERISTICAS GENERALES DE LAS PARCELAS

Los resultados del estudio indican que la seleccién de los materiales estériles, evitando la
disposicion en superficie de los que contienen pirita, fue la estrategia mas eficaz para controlar
la acidez, ya que proporciona valores de pH mas altos tanto al inicio del estudio (1992) como
20 afios después (2012), mientras que la aplicacion superficial de tierra vegetal no causé una
modificacion significativa de los valores de pH en comparacion con la parcela de control
(Tabla 3). Kumar et al. (2013) sugirieron que el aumento de los valores de pH a lo largo del
tiempo en las escombreras piriticas restauradas indica que los métodos aplicados fueron
efectivos y apropiados. Sin embargo, el hecho de que algunas parcelas en el presente estudio
mostraran una disminucion en el pH no implica necesariamente que los métodos de restauracion

no hayan sido efectivos y adecuados. De hecho, la disminucion del pH observada en algunas
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parcelas se puede explicar porque se partia de un pH relativamente elevado como consecuencia
de las enmiendas aplicadas al inicio de la restauracion (1992), cuyo efecto desaparecio con el
tiempo. En cualquier caso, después de 20 afos, las parcelas sometidas a seleccion de los
materiales estériles mantuvieron pH mas altos que el resto de las parcelas, con valores incluso
maés elevados que los de los suelos naturales de Galicia en ambas profundidades (capas de
superficie y subsuelo; Alvarez et al., 2002; Eimil et al., 2016).

Esta estrategia también fue mas efectiva para mantener los mas altos niveles de Ca y los mas
bajos de Al cambiables y de saturacion por Al en 2012, més evidente en las parcelas THO4 y
P205, las tnicas que no presentaron déficit de Ca segin Sanchez et al. (2003) (Ca cambiable
<1.5 cmol. kg ™). La disminucion en el Ca cambiable y los cationes solubles (Ca, Mg, Na y K),
detectados en todas las parcelas durante el periodo de 20 afios, podria estar relacionado con
procesos de lixiviacién, muy favorecidos por la elevada pluviometria de la zona, y/o por la
absorcion vegetal (Binkley y Fisher, 2012), teniendo en cuenta que no se afiadieron enmiendas
ni fertilizantes desde el inicio de las tareas de restauracion. El bajo contenido de materia
organica y el tipo de arcilla (principalmente filosilicatos tipo 1:1; Monterroso et al., 1999)
podrian explicar los valores también bajos de CICe durante todo el periodo de estudio.

Los valores de SO4> obtenidos al inicio del estudio (1992) concuerdan en general con las
concentraciones de S que presentaban los materiales utilizados en la construccion de las
parcelas, siendo mas altos en la parcela control (Tabla 4). En 2012, las concentraciones de SO4*
disminuyeron, situandose en valores similares a los de los suelos naturales de Galicia (Alvarez
et al., 2002; Eimil et al., 2016). La disminucion de SO4> observada a lo largo del tiempo en
todas las parcelas puede relacionarse con la disminucion de las reservas de mineral piritico y/o
la ralentizacion de su oxidacién y, en consecuencia, del aporte de este anidn por procesos de
oxidacion. Otros procesos que pueden intervenir en esta disminucion son el lixiviado y la
absorcion por las plantas, asi como procesos de retencién sobre los componentes de carga
variable que a pH &cido presentan carga positiva. Teniendo en cuenta que la concentracion de
SO4* en suelos de mina es usada frecuentemente para cuantificar el impacto de la mineria
piritica (Bernhardt y Palmer, 2011; Hopkins et al., 2013), en 2012 no existen problemas
relacionados con la oxidacién de la pirita en ninguna parcela de estudio.

Los valores de CE mostraron un comportamiento similar a los de SO4%, coincidiendo con lo
seflalado por otros autores en aguas afectadas por mineria piritica (Hopkins et al., 2013;

Chamier et al., 2015), obteniéndose correlaciones altamente significativas entre ambos
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pardmetros (r = 0.97; p<0.01). La fuerte caida de los valores de CE a lo largo del tiempo en
todas las parcelas coincide también con fuertes descensos en la concentracion de Ca 'y Mg en
disolucién, con correlaciones de nuevo altamente significativas (r = 0.89, 0.88,

respectivamente; p<0.01).

4.2 FRACCIONAMIENTO DE ALUMINIO EN LA FASE SOLIDA Y DISOLUCION DEL SUELO

La seleccion de los materiales estériles fue la estrategia que mantuvo las concentraciones mas
bajas de Al en las fases solida y liquida durante el periodo de estudio, especialmente cuando se
utilizan pizarras libres de sulfuro (parcelas THO4 y P205; Figuras 2 y 4). Esto podria estar
relacionado con la menor alteracién quimica de estos materiales libres de sulfuro (Monterroso
et al., 1999). También relacionados con esto y con el bajo contenido de materia organica
(Tabla 3), los complejos de organoaluminicos fueron poco abundantes en estas parcelas durante
el periodo de estudio. El bajo contenido de materia organica en estas parcelas (especialmente
en la parcela THO4) puede explicarse por unas condiciones que fueron relativamente mas
favorables para la oxidacion de la materia organica que las del resto de las parcelas. Entre estas
condiciones, podria ser relevante la menor presencia de Al que actua estabilizando la materia
orgénica y protegiéndola de la oxidacion (Takahashi y Dahlgren, 2016), asi como un pH
ligeramente mas alto y una textura mas gruesa.

En la parcela A25, y especialmente en THO3, THO2 y la parcela control, los valores més altos
de Al total no cristalino (Alo) y de Al no cristalino inorganico (Alop) se encontraron al principio
del estudio (1992). En las parcelas A25 y control, este hecho puede atribuirse a las cenizas de
carbon aplicadas, cuya naturaleza no cristalina y alto contenido de alimina (valores promedio
de 30% de Al>O3z, segun Moreno et al., 2005) pueden contribuir a aumentar estos compuestos.
En estas parcelas, el aumento de la materia organica con el tiempo favorecié que la mayoria del
Al no cristalino inorganico pudiera reaccionar con compuestos humicos, provocando un
aumento de los complejos de organoaluminicos en 2012 (Figura 2). En el caso de las parcelas
THO2 y THO3, los altos valores de Alo (fundamentalmente de origen orgénico) pueden
relacionarse con la capa de tierra vegetal aplicada sobre la superficie, pues los valores obtenidos
son del orden de los citados en suelos naturales de Galicia (Alvarez et al., 2002; Eimil Fraga et
al., 2016).

La disminucién de los minerales de Al no cristalinos (Alo y Alop) observada en 2012 en todas

las parcelas podria deberse a una tendencia a aumentar la cristalinidad o bien a su
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transformacion en formas solubles. En parcelas sometidas a gestion selectiva de materiales
estériles, la disminucion podria estar relacionada con el paso a formas de mayor cristalinidad a
lo largo del tiempo (Sweegers et al., 2001). EI pH mas alto obtenido en estas parcelas favorece
la precipitacion de hidréxidos de Al, como indican los indices de saturacién (1S) superiores a
1.5 obtenidos para la Gibbsita en 2012 (Rivas-Pérez et al., 2016), que fueron mas elevados que
los calculados en 1992 (Monterroso et al., 1994). Los hidroxidos de Al sufren una precipitacion
rapida y constituyen el primer paso en el proceso de neoformacién de minerales como la
gibbsita (Macias Vazquez y Guitian-Ojea, 1980). Por el contrario, en las parcelas tratadas con
tierra vegetal y en la parcela control, los valores de IS para ese mineral fueron inferiores a 1 en
el afio 2012 (Rivas-Pérez et al., 2016), lo que indica que la disminucion de los valores de Alo
y Alop no puede ser explicada por una tendencia a aumentar la cristalinidad, pero si por un
aumento del Al en disolucion.

Monterroso et al. (1994), estudiando parcelas con pH>5 en la misma escombrera, encontraron
que la actividad de AI** estaba controlada por minerales Al(OH)s de baja cristalinidad, mientras
que otros autores sefialaron que los complejos organoaluminicos y el Al cambiable controlaban
la actividad del Al en la disolucion de suelos con pH>4.5 (Guo et al., 2006; Alvarez et al.,
2010). En el presente estudio, podrian llevarse a cabo ambos mecanismos, dependiendo de la
estrategia de restauracion utilizada. Por un lado, las parcelas que recibieron tierra vegetal y la
parcela control presentaron las concentraciones mas altas de Al en la fase sélida, los valores
mas altos de Al cambiable y de todas las formas de Al en disolucidn, tanto en 1992 como en
2012. Estas parcelas mostraron las concentraciones mas altas de complejos organoaluminicos
de alta estabilidad en 2012, si bien los complejos de media y baja estabilidad también fueron
relevantes (Figura 3), sobre todo teniendo en cuenta que podrian controlar los niveles de Al en
el complejo de cambio y en la disolucion del suelo (Guo et al., 2006; Alvarez et al., 2010). Por
otro lado, las parcelas que contienen pizarras sin pirita (THO4 y P205) se caracterizaron por
tener bajas concentraciones de Al, tanto en la fase solida como en la disolucion del suelo, y un
hidroxido de Al de baja cristalinidad podria controlar la concentracion de Al soluble
(Monterroso et al., 1994), en concordancia con la tendencia a la precipitacion rapida de estos
minerales, comentada previamente.

La concentracion de Al en la disolucion del suelo aumento en todas las parcelas desde el afio
1992 hasta el 2012, de acuerdo con la disminucion del pH, y después de 20 afios aparecieron

complejos organoaluminicos solubles (Alsa y AlnL). Esto dltimo esta de acuerdo con el
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aumento en el contenido de materia organica (Tabla 3). Sin embargo, el Al Iabil permanecid
como la forma de Al soluble predominante, con concentraciones claramente mas bajas en
aquellas parcelas sometidas a la seleccion de materiales estériles (Figura 4). Dentro del Al 14bil,
las especies de Al-SO4 disminuyen con el tiempo, en paralelo con la disminucion de SO y el
aumento de las especies de Al mas toxicas (AI** y Al-OH; Kinraide et al., 2005). De esta forma,
en 2012, hubo un mayor riesgo de toxicidad por Al, especialmente en la parcela control y en
una de las que recibieron tierra vegetal en superficie (THOZ2). Esta mayor toxicidad por Al
podria estar relacionada con el bajo pH de algunas parcelas, pues el AI** aumenta a pH<4.5, y
también de la existencia de ciertos ligandos inorganicos como F-, OH™ y SO4> (Seguel et al.,
2013). La toxicidad de Al también podria aumentar debido a la disminucién de Ca'y Mg durante
el periodo de estudio, porque estos cationes reducen los efectos negativos de Al en varias
especies de plantas (Cronan y Grigal, 1995). Estos resultados de fraccionamiento del Al
muestran que las parcelas sometidas a seleccion de pizarra (THO4 y P205) fueron aquellas con
menos problemas de toxicidad por Al durante todo el periodo de estudio, que es una de las
principales limitaciones para el establecimiento y desarrollo de plantas en ambientes acidos
tales como escombreras piriticas (Haynes y Mokolobate, 2001). Aunque la parcela A25 también
se sometio a la seleccion de materiales estériles, la incorporacion de sedimentos no produjo
resultados tan satisfactorios como el uso exclusivo de pizarras seleccionadas. Del mismo modo,
el uso de tierra vegetal no produjo un cambio sustancial en el periodo de estudio en comparacion
con la parcela control, especialmente cuando solo se aplicaron 15 cm de tierra vegetal (parcela
THO2). La escasa efectividad de la tierra vegetal mostrada en este estudio podria estar
relacionada con su bajo contenido de nutrientes y acidez inicial, asi como con el prolongado
tiempo de almacenamiento que tuvo lugar, o que pudo aumentar los problemas debido a
procesos de lixiviacion (Mensah, 2015). Estos autores recomiendan la extension directa de la

tierra vegetal o un tiempo corto de almacenamiento antes de su aplicacion en las parcelas.
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5 CONCLUSIONES

1. La seleccién de estériles de pizarra con bajo contenido piritico, resulto ser la estrategia de
restauracion mas efectiva en la escombrera de As Pontes (A Corufia), proporcionando las
mejores condiciones quimicas para el desarrllo de la planta, tanto al comienzo del ensayo (1992)
como 20 afios después (2012). Mediante el uso de esta estrategia de restauracion, en 2012 se
obtuvieron las mejores condiciones &cido-base, los valores mas altos de Ca cambiable y los
valores mas bajos de Al, tanto en la fase solida (no cristalino y en posiciones de cambio) como
en la disolucion del suelo, asi como las menores concentraciones de las especies de Al més
toxicas (A" y Al-OH).

2. Las parcelas que recibieron tierra vegetal no difirieron de la parcela control (en la que no se
aplicaron técnicas de restauracion) en la mayoria de los parametros.

3. En funcion de estos resultados, el uso de técnicas de restauracion de escombreras de mina
basadas en la seleccion de los materiales estériles seria mas efectivo y recomendable que la

adicion de tierra vegetal, considerando ademas que la tierra vegetal s un recurso escaso.
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RESUMEN

Se realizaron experimentos de tipo batch para estudiar la adsorcién competitiva de As(V) y P
en estériles de mina piriticos, suelos de Galicia (forestal y de vifiedo) y distintos materiales
residuales (material granitico, concha de mejillon de distintos tamafos, ceniza de calcinacion
de concha de mejillon, serrin de pino y residuos finos resultantes del procesado de pizarra para
su uso comercial). La competencia entre As(V) y P fue muy patente en el caso de ambos suelos,
en el material granitico, en los residuos de pizarra, en las conchas de mejillon y en el serrin de
pino, mostrando todos ellos una mayor afinidad por el P. Por el contrario, en el material piritico
y en la ceniza de calcinacion de la concha de mejillén no se observo competencia entre As(V)
y P, presentando ambos materiales una afinidad muy alta y similar polos dos elementos. Estos
resultados nos permiten conocer la capacidad que tienen todos estos materiales para retener
conjuntamente As y P, lo cual es importante en situaciones donde ambos contaminantes pueden

llegar a la vez al medio y competir por los sitios de adsorcion.

1 INTRODUCCION

La contaminacion por arsénico es un problema de salud publica, principalmente en relacién con
su presencia en el agua potable. El uso de conservantes de madera que incluyen arsénico puede
originar episodios de contaminacion por este elemento en zonas forestales (Smith et al., 1998),
y los herbicidas que Ilevan este elemento podrian tener un efecto similar cuando se usan en
suelos de vifiedo (Gur et al., 1979), lo que aumenta el riesgo de contaminacién de suelos y
aguas (Clothier et al., 2006). Ademas, diversas fuentes antropogénicas, como la agricultura, la
mineria y las actividades industriales, pueden causar contaminacion ambiental por P, lo que
puede conducir a la eutrofizacion (Thomas et al., 1992 y Garnier et al., 2005).

En algunos casos, los suelos pueden recibir la aplicacion simultanea de P (mediante
fertilizacion) y As (mediante el uso de pesticidas), o que podria provocar una competencia
entre ellos por los sitios de adsorcion de los suelos (Zhang et al., 2008, Violante et al., 2009 y
Zeng et al., 2012). En este sentido, podria producirse un mayor riesgo de contaminacion de
suelos y aguas si la competencia con fosfato inhibe la adsorcion de arsénico y/o causa una
liberacion del arsénico previamente adsorbido.

Trabajos anteriores han estudiado la retencién/liberacion de As(V) en suelos y en varios
materiales adsorbentes (Bowell 1994, Zhang et al., 2015 y Qi et al., 2015), y otros estudios se
han centrado en la retencion/liberacion de P (Maguire et al., 2001, Rahnemaie et al., 2007,
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Devau et al., 2010, Buckingham et al., 2010 y Weng et al., 211). También se evaluo la eficacia
de diferentes materiales adsorbentes para retener simultaneamente dos o mas aniones, incluidos
arseniato y fosfato (Deng y Yu, 2012, Castaldi et al., 2014, Neupane et al., 2014 y Parschova
et al., 2015).

Sin embargo, la adsorcion competitiva de fosfato/arseniato atin no se ha estudiado en materiales
piriticos y en muchos suelos y materiales adsorbentes. Por ello, en este trabajo se estudia la
adsorcion competitiva As(V) y P en materiales piriticos y diferentes suelos y residuos,
concretamente un suelo forestal, un suelo de vifiedo, material granitico (todos ellos podrian
recibir simultaneamente fertilizacion con Py pesticidas que contengan As), concha de mejillén
gruesa y fina, cenizas de calcinacion de concha de mejillén, serrin de pino, residuos finos de
procesado de pizarra (todos estos materiales son subproductos que podrian actuar como bio-
adsorbentes, especialmente interesantes si tienen el potencial de eliminar de manera eficiente
el fosfato y el arseniato simultaneamente). Los resultados podrian ser muy Utiles para conocer
el potencial que tienen los estériles piriticos para retener estos contaminantes cuando se
encuentran en la escombrera 0 cuando ésta se usa como Vvertedero. También permitird
programar practicas de gestion apropiadas para estos suelos, asi como el correcto reciclaje de
los residuos estudiados como bioadsorbentes, usandolos cuando esté justificado en medios

solidos o liquidos donde ambos contaminantes estén presentes simultaneamente.

2 MATERIAL Y METODOS

2.1 MATERIAL

Los materiales utilizados para este estudio fueron material piritico, un suelo forestal, un suelo
de vifiedo, material granitico, concha de mejilldn molida fina (<1mm) y gruesa (0.5-3 mm),
ceniza de calcinacion de concha de mejillén, serrin de pino y residuos finos del procesado de
pizarra. La mayoria de esos materiales fueron descritos previamente por Seco-Reigosa et al.
(2013). Adicionalmente, Osorio-Lépez et al. (2014) describieron el suelo de vifiedo, Seco-
Reigosa et al. (2014) describieron las cenizas de concha de mejillon, Otero et al. (2015)
describieron el material piritico y el suelo forestal, y finalmente Seco-Reigosa et al. (2015)
describieron el material granitico. En estos trabajos, nuestro equipo de investigacion estudio la
cinética de adsorcion, asi como el ajuste de los datos de adsorcion a los modelos de adsorcion,

los efectos de factores como la concentracion, el pH y algunos aniones competitivos, y también
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el fraccionamiento y el efecto del tiempo de incubacion en la adsorcion de As(V), Cr(VI) y/o
Hg(ll). Sin embargo, en ninguno de estos trabajos anteriores se ha estudiado la competencia de
Py As(V) por los sitios de adsorcion, que es el objetivo del presente estudio.

El material piritico utilizado en este estudio pertenece a la mina de Touro (A Corufia). El suelo
forestal esta desarrollado sobre granito en las cercanias de la fabrica de aluminio de San Cibrao,
(Lugo), con predominio de la especie arbdrea Eucalyptus globulus, en él se tomaron muestras
del horizonte A. El suelo del vifiedo se encuentra en Sober (Lugo), donde se recogieron
muestras de la superficial (20 cm). EI material granitico se tomd en Santa Cristina (Ribadavia,
Ourense) y es similar a un horizonte C, actualmente expuesto a la atmésfera después de la
eliminacion de los horizontes superiores. Las conchas de mejillon finamente trituradas fueron
proporcionadas por la empresa Abonomar S.L. (llla de Arousa, Pontevedra). La ceniza de
calcinaciéon de la concha de mejillon fue suministrada por la empresa Calizamar S.L. (Boiro, A
Corufia). El serrin de pino de la marca Vitakraft, estd a la venta en centros comerciales (Las
Rozas, Espafa). Los residuos finos procedentes del labrado de la pizarra fueron suministrados
por la empresa Europizarras S.L. (A Fonsagrada, Lugo).

El suelo forestal y el de vifiedo, asi como los materiales piriticos y graniticos, fueron
muestreados en zigzag (0-20 cm de profundidad), tomando 10 submuestras para hacer una
muestra compuesta. Estas muestras fueron transportadas al laboratorio para ser secadas al aire
y tamizadas a través de 2 mm. Finalmente, se realiz6 la caracterizacion quimica en la fraccion

<2 mm. Las determinaciones se realizaron por triplicado en todos los materiales.

2.2 METODOS

2.2.1 Caracterizacion de los materiales
El C y N se determin6 mediante un analizador elemental automatico Tru Spec CHNS (LECO
Corporation, St. Joseph, MI, USA) (Chatterjee et al., 2009). Se us6 un pH-metro (modelo 2001,
Crison, Hospitalet de Llobregat, Barcelona, Espafia) para medir el pH en agua (relacion
suelo:disolucién 1:2.5) (MacLean, 1982). Se utilizé una disolucion de NH4Cl 1 M g para
desplazar los cationes intercambiables, determinando Ca, Mg y Al mediante espectroscopia de
absorcion atdmica, y Na y K mediante espectroscopia de emision (AAnalyst 200, Perkin Elmer,
Boston, MA, USA) (Summer y Miller, 1996); la capacidad de intercambio cationico efectiva

(CICe) se calcul6 como la suma de todos estos cationes (Kamprath, 1970). El P disponible se
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determind por el método de Olsen y Sommers (1982). El P total se determind mediante
espectroscopia UV-visible (UV-1201, Shimadzu, Kioto, Japon) después de digestion en
microondas con acido nitrico (65%) (Tan, 1996). Las concentraciones totales de Na, K, Ca, Mg,
Al, Fe, Mn, asi como As, Cd, Cr, Cu, Ni y Zn, se determinaron mediante espectrometria de
masas ICP (820-NS, Varian, Palo Alto, CA, USA), después de digestion en microondas con
acido nitrico (65%) (NObrega et al., 2012). Al y Fe no cristalinos (Alo, Feo) se estimaron
mediante una extraccion con oxalato amonico y posterior determinacion mediante
espectrofotometria de absorcion atdmica (Alvarez et al., 2013). Todos los ensayos se realizaron
por triplicado. La Tabla 1 muestra los resultados correspondientes a la caracterizacion quimica
de todos los materiales utilizados en este estudio.

2.2.2 Adsorcidén competitiva de As (V) y P

Se realizaron ensayos tipo batch. Se afadieron a muestras de cada material (por triplicado) la
misma concentracion de P (3 mmol L) y, al mismo tiempo también se adicionaron diferentes
concentraciones de As(V) (0; 0.5; 1.5; 3 'y 6 mmol L?). En paralelo, utilizando otras muestras
de los materiales (por triplicado), se agreg6 en cada una las mismas concentraciones de As(V)
(3 mmol L) y de forma simultanea también se afiadieron diferentes concentraciones de P
(0; 0.5;1.5; 3y 6 mmol LY).

En todos los casos, a 3 g de cada muestra sélida (<2mm de fraccion) se afiadieron
30 mL de una disolucion de NaNOs 0.01 M que contenia las concentraciones de As(V) y P
indicadas anteriormente. Las suspensiones resultantes se agitaron durante 24 h, se centrifugaron
a 4000 rpm (6167 x g) durante 15 minutos y finalmente se filtraron utilizando papel lavado con
acido. En las disoluciones en equilibrio, se determin6 el P por medio de espectroscopia
UV-visible (UV-1201, Shimadzu) (Tan, 1996), y se cuantificd el As por medio de ICP-Masas
(820-NS, Varian). ElI As y P adsorbidos se calcularon como la diferencia entre el afiadido y el
que permanece en la disolucion de equilibrio. EI As y P se determinaron por triplicado en todas
las muestras.

(As 0 P adsorbido = As o P afiadido - As o P en la disolucién de equilibrio)
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3 RESULTADOS

3.1 As ADSORBIDO CUANDO SE ANADIO UNA CONCENTRACION CONSTANTE DE P Y
CONCENTRACIONES CRECIENTES DE AsS, Y P ADSORBIDO CUANDO SE ARNADIO UNA
CONCENTRACION CONSTANTE DE AS Y CONCENTRACIONES CRECIENTES DE P

La Figura 1 muestra el As adsorbido (o el P adsorbido) cuando se afiaden a suelos y residuos
una concentracion constante de P (o As) (3 mmol L) y se van incrementando las
concentraciones de As (o P) (de 0 a 6 mmol L™?). Los resultados indican que la adsorcion de P
fue superior a la de As(V) en un grupo de materiales: ambos suelos (forestal y vifiedo), material
granitico, concha de mejillon (fina y gruesa), serrin de pino y residuos de pizarra.

La adsorcion de As(V) disminuy6 progresivamente cuando iba aumentando la concentracion
de P afiadida y, nuevamente, la adsorcion fue mayor para P que para As cuando la concentracion
afiadida de ambos elementos fue coincidente (3 mmol LY). Estos resultados indican que As y P
compitieron por los sitios de adsorcién en ese grupo de materiales sefialados anteriormene, y
que la afinidad por el P fue superior que por As(V). Sin embargo, el material piritico y la ceniza

de concha de mejillon, presentaron una afinidad similar por As y P.
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Figura 1. As adsorbido (cuadrados verdes vacios) y P adsorbido (cuadrados negros rellenos) cuando se
afadieron 3 mmol L' de P y el As ailadido se incrementa de 0 a 6 mmol L-'. As adsorbido (circulos azules
vacios) y P adsorbido (circulos rojos rellenos) cuando se afiadieron 3 mmol L' As y el P afadido se
incrementa de 0 a 6 mmol L
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3.2 AsYP ADSORBIDOS EN PRESENCIA O AUSENCIA UNO DEL OTRO
La Figura 2 muestra, para suelos y residuos, el porcentaje de As(V) adsorbido cuando se afiaden

3 mmol L de As (V) en ausencia de P y en presencia de 6 mmol L™ de P.
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Figura 2. As adsorbido (%) cuando la concentracion afiadida de As(V) fue de 3 mmol L', en
ausencia de P y en presencia de 6 mmol L' de P

Cuando se afiadieron 6 mmol L de P, el primer grupo de materiales mencionado anteriormente
(los dos suelos, material granitico, los dos tipos de concha de mejillon, serrin y residuos de
pizarra) y las cenizas de concha de mejillon sufrieron una marcada disminucion en la adsorcion
de As, hasta valores cercanos a cero, evidenciando la importancia de la competencia entre
ambos elementos. Sin embargo, la adicion de P no causo un efecto relevante en la adsorcion de
As en el material piritico. En cualquier caso, la adsorcion de As(V) fue claramente mayor en
este material y en la ceniza de concha de mejillon, en comparacion al primer grupo de
materiales.

La Figura 3 muestra el porcentaje de P adsorbido en los distintos materiales cuando se afiade
una concentracion de 3 mmol L de este elemento, en ausencia de As(V) y en presencia de 6
mmol L de As(V). Cuando se agregaron 6 mmol L, la adsorcion de P disminuyd un 80% en
el caso de la concha de mejillon fina, y a mas del 50% en la concha de mejillon gruesa, ambos
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suelos, material granitico y residuos de pizarra, mientras que la disminucion fue <20% en el

material piritico y la ceniza de concha de mejillon.
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Figura 3. P adsorbido (%) cuando la concentracion afiadida de P fue de 3 mmol L', en ausencia de As y en
presencia de 6 mmol L' de As

4 DISCUSION

4.1 COMPETENCIA ENTREAS Y P

Estudios anteriores encontraron interacciones competitivas entre arseniato y fosfato por los
sitios de adsorcion (Murali y Aylmore, 1883; Sg et al., 2012), lo que justificaron por el hecho
de que ambos aniones tienen caracteristicas quimicas similares y afinidad por los protones
(valores de pKa 7.0 y 7.2 para arseniato y fosfato, respectivamente) (Langmuir et al., 2006).
Concretamente, ambos aniones tienen una alta afinidad por los 6xidos de Fe y Al (Zhao y
Standford, 2001; Gao y Mucci, 2003; Dixit y Hering, (2003), Stachowicz et al., 2008) y por los
minerales de arcilla (Manning et al., 1996).

En lo que respecta a los ensayos competitivos, Violante y Pigna (2002) encontraron una menor
adsorcion de AsOs* que de PO4> en suelos ricos en materia organica, caolinita, halloysita y
minerales de Al no cristalinos, coincidiendo con los resultados obtenidos en el presente estudio
en los dos suelos y el material granitico. Por su parte, Smith et al. (2002) sefialaron que la

presencia de concentraciones de P de 0.16 mmol L™ disminuia la adsorcion de As(V) en suelos
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que contenian bajas cantidades de 6xidos de Fe, lo que indica una competencia por los sitios de
adsorcién; sin embargo, la presencia de una cantidad similar de P apenas tuvo efecto sobre el
As( V) adsorbido en suelos con alto contenido de Fe, aunque la adsorcion de As (V) disminuyo
sustancialmente cuando la concentracion de P se incrementé a 3.2 mmol L? en los suelos
seleccionados.

Sg et al. (2012) demostraron en estudios con calcita, que la adsorcion de arseniato disminuyd
claramente en presencia de fosfato, mientras que la adsorcion de fosfato solo disminuyé
ligeramente por la presencia de arseniato, lo que coincide con los resultados obtenidos en el
presente estudio en la concha de mejillon (rica en carbonato célcico). Este comportamiento
puede deberse a una mayor especificidad de la superficie de la calcita por PO+* que por AsOs*
(Meinrath, 1996; Khare et al., 2007 y Alexandratos et al., 2007).

Es especialmente relevante el hecho de que el material piritico (rico en 6xidos de Fe) y la ceniza
de concha de mejillon mostraran un alto poder de adsorcion para ambos aniones, siendo escasa
la competencia entre ellos por los sitios de adsorcion. Hongshao y Stanforth (2001) obtuvieron
resultados similares en goethita, y concluyeron que era debido a que ambos aniones tenian una
energia de enlace similar en este material. Por lo tanto, el hecho de que el material piritico y las
cenizas de concha tengan una alta afinidad por As(V) y P es de gran importancia, ya que estos
materiales podrian ser Utiles para retener simultaneamente ambos contaminantes.

Respecto a la retencion de P, autores como Buckingham et al. (2010), Hinsinger (2001) y
Carreira et al. (2006) consideran que el carbonato de calcio y los 6xidos de Fe y Al desempefian
un papel importante en la adsorcion de P, y cabe destacar que estan presentes en diversos
materiales utilizados en el presente trabajo. La adsorcion de P en el material piritico puede ser
debido a su alto contenido de oxi-hidroxidos de Fe (Feo) (Tabla 1), teniendo en cuenta que estos
oxihidréxidos de Fe tienen superficies cargadas positivamente a valores de pH &cido, por lo que
se unen electrostaticamente a los aniones fosfato; otro mecanismo de retencidn que puede tener
lugar es la precipitacion, cuando el fosfato interactta con el Al en ambientes &cidos. Respecto
a la adsorcion de P por las cenizas de concha de mejillon, su pH alcalino (9.4) hace que la
especie de P dominante sea HPO4> (Brady y Weil, 2002); estas cenizas contienen 0xidos y
carbonatos de Ca, Fe, Na y K (Seco-Reigosa et al., 2013), lo que facilita la precipitacion del
carbonato de calcio, que puede transformarse en hidroxi-apatita méas estable (Wang et al.,
2012). Otro mecanismo de retencion de P sobre las cenizas de concha de mejillon puede ser su

adsorcion en la superficie del carbonato de calcio (Liu y Zhang, 2008); finalmente, la ceniza de

150



4 Resultados y Discusion

concha tiene un alto contenido de minerales no cristalinos de Fe y Al (Tabla 1), cargados
negativamente a valores de pH alcalinos, lo que podria facilitar la adsorcion de fosfato mediante
puentes cationicos, como se sefiald para los aniones de As (Seco-Reigosa et al., 2013).

En el caso del As(V), la alta retencidén que tuvo lugar en el material piritico puede estar
relacionada con el predominio de H2AsO4 como especie de As(V) predominante en ambientes
acidos (Liu y Zhang, 2008); esta especie se puede adsorber en minerales no cristalinos cargados
positivamente a ese pH. La ceniza de concha de mejillén también mostré un alto potencial de
retencion de As, aunque su pH es alcalino (9.4), situacion en la que la especie As(V) dominante
es HAsO.% (Liu y Zhang, 2008). Pero este tipo de ceniza deriva de la calcinacion de la concha
de mejillon, proceso que causa transformaciones parciales de carbonatos a 6xidos, que se han
asociado con la adsorciéon de As (Mahuli et al., 1997). Ademas, las cenizas de concha de
mejillon también contienen concentraciones notables de minerales no cristalinos de Fe y Al
(Tabla 1), cargados negativamente a valores de pH alcalinos, por lo que la union de HAsO4> se
realizara a través de puentes catidnicos.

Hay que tener en cuenta que los experimentos aqui presentados se realizaron a valores de pH
fijos para cada suelo o material adsorbente individual. Teniendo en cuenta que el nimero de
sitios de adsorcion disponibles dependen del pH, esté claro que, aunque en este estudio no se
abord6 el papel del pH, experimentos realizados anteriormente por nuestro equipo de
investigacion han demostrado el efecto significativo del pH en la adsorcion de As (V), Cr (VI)
y Hg (I1) por los materiales del presente estudio (Seco-Reigosa et al., 2013; Osorio-Lépez et
al., 2014; Seco-Reigosa et al., 2014; Otero et al., 2015 y Seco-Reigosa et al., 2015).

4.2 IMPLICACIONES DEL ESTUDIO

Los resultados en la adsorcion competitiva de As(V) y P en el material piritico y otros materiales
adsorbentes indicaron que la mayoria se pueden usar para la adsorcion de estos elementos. Es
especialmente relevante la alta afinidad por As y P que presentaron el material piritico y las
cenizas de concha de mejillon estudiadas, por lo que pueden retener simultaneamente altas

concentraciones de ambos contaminantes.
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5 CONCLUSIONES

1-Se utilizaron experimentos de tipo batch para investigar la adsorcion competitiva de As(V) y
P en un material piritico, dos suelos y otros materiales residuales. En ambos suelos, el material
granitico, los residuos de pizarra, la concha de mejillon (fina y gruesa) y el serrin de pino, se
observ6 una marcada competencia As/P y una mayor afinidad por el P.

2-El material piritico y las cenizas de concha de mejillon mostraron una afinidad similar por
As(V) y P, presentando una alta capacidad de retencion de ambos elementos simultdneamente
y una ausencia de competencia entre ellos.

3-Estos resultados podrian usarse en el disefio de sistemas de tratamiento destinados a lograr la
eliminacion de As(V) y P en medios contaminados donde estén presentes ambos contaminantes,
y son especialmente relevantes y Utiles en el caso del material piritico y la ceniza de concha de

mejillon.
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RESUMEN

Se estudié la adsorcién competitiva As(V)/Cr(V1), mediante experimentos de tipo batch, en un
material piritico, muestras de suelo (forestal y de vifiedo), en residuos abundantes en Galicia
(concha de mejillon, ceniza de roble, corteza de pino y residuos de cafiamo), asi como en
mezclas binarias (50% de concha de mejillon y 50% de otro residuo: ceniza de roble, corteza
de pino o cafiamo), y en el material piritico y en ambos suelos enmendados con 48 t ha de
cada uno de los residuos citados anteriormente (concha de mejillén, ceniza de roble, corteza de
pino, o residuos de cafiamo). Se afiadieron concentraciones iguales de As(V) y Cr(VI) (0 a
6 mmol L) a los materiales individuales, a las mezclas binarias, y a los suelos y material
piritico enmendados con 48 t ha™ de cada residuo.

Las muestras individuales de material piritico, suelo forestal y ceniza de roble adsorbieron hasta
un 50% mas de As(V) que de Cr(V1), mientras que la corteza de pino adsorbio un 95% mas de
Cr(VI) que de As(V). Respecto a las mezclas binarias, la concha de mejillon aumento la
adsorcion de As(V) en la corteza de pino y la adsorcion de Cr(V1) en los residuos de cafiamo.
En cuanto a las enmiendas, en el material piritico, la enmienda con corteza de pino aumentd la
adsorcion de Cr(VI1); en el suelo forestal, la ceniza de roble y la concha de mejillén aumentaron
la adsorcion de As(V), mientras que la corteza de pino incremento la de Cr(V1); en el suelo de
vifiedo, la concha de mejillon aument6 la adsorcion de As(V). Estos resultados son de gran
relevancia para la valoracion de estos residuos, pudiéndolos utilizar paara aumentar el poder de
adsorcion de As y Cr de suelos y del material piritico, lo que disminuye el riesgo de entrada de

estos contaminantes en la cadena tréfica.

1 INTRODUCCION

La contaminacion por arsénico y cromo preocupa a nivel de salud publica y ambiental.
Diferentes autores (Sedumedi et al., 2009; Jordanova et al., 2013) han sefialado que las
actividades mineras, las industrias quimicas (relacionadas por ejemplo con la fabricacion de
tintes) y actividades antropogénicas como la adicion al suelo de determinadas enmiendas
organicas, fertilizantes fosfatados y pesticidas pueden aumentar los niveles de fondo de estos
contaminantes y afectar negativamente a los microorganismos del suelo, las plantas, los
animales y a la salud humana. Varios trabajos se han centrado en la toxicidad del Cr(VI) y
As(V) y en los limites maximos permisibles para ambos contaminantes (por ejemplo, Jachuta

y Hubicki, 2013; Cheng et al., 2016). Estos dos elementos pueden encontrarse simultdneamente
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en areas con determinadas condiciones geoquimicas naturales, asi como en ciertas zonas
contaminadas. Prueba de ello son, por ejemplo, areas afectadas por la mineria (Yapi et al., 2014)
y de forma especial cuando se producen estériles ricos en pirita. Cuando As(V) y Cr(VI) se
encuentran de forma natural en estos estériles o cuando se produce un vertido con presencia
simultanea de ambos elementos en suelos e, incluso sobre esos residuos mineros, uno podria
afectar a la adsorcion del otro, dado que ambos contaminantes pueden estar en forma anionica.
Estudios anteriores realizados por nuestro equipo de investigacion se han centrado en el uso de
residuos y subproductos como bioadsorbentes para la retencion y/o eliminacion de estos
contaminantes. Especificamente, se ha estudiado la adsorcion de Cr(VI) en varios materiales
adsorbentes (Fernandez-Pazos et al., 2013; Otero et al., 2015), y también la adsorcién de As(V)
en varios suelos y materiales residuales (Fernandez -Calvifio et al., 2014; Osorio-Lopez et al.,
2014; Rivas-Pérez et al., 2015; Seco-Reigosa et al. 2013a, b, 2014, 2015). En los casos en que
los suelos y otros compartimentos ambientales sufran la contaminacion simultanea por As(V)
y Cr(VI), es importante conocer el potencial de adsorcion de estos elementos que tienen esos
suelos (y en su caso materiales estériles de escombreras de mina), asi como distintos materiales
bioadsorbentes que podrian eliminar uno o ambos contaminantes (NUfiez-Delgado et al., 2015).
De hecho, en un trabajo anterior (Quintans-Fondo et al., 2016), estudi6 la adsorcion competitiva
de As(V)/Cr (V1) en un suelo forestal, un suelo de vifiedo, material piritico, concha de mejillon,
corteza de pino, ceniza de roble y residuos de cafiamo, encontrando que la mayoria tenian mas
afinidad por As(V) que por Cr(VI), siendo la adsorcion de As(V) un 84% superior a la de
Cr(VI). Sin embargo, la metodologia que se utiliz6 Quintans et al. (2016), es diferente de la del
presente estudio. En una primera fase mantuvieron constante la concentracion de cada uno de
esos elementos y variaron la concentracion afiadida del otro y en una segunda fase se utilizaron
distintas concentraciones de cada elemento y se afiadieron, posteriormente, como desplazante,
las mismas concentraciones del otro. Por otro lado, en el estudio anterior tampoco se
investigaron los efectos de combinar los materiales individuales o de enmendar las muestras de
suelo y material piritico con cada uno de los materiales residuales.

Los procesos de adsorcion/desorcion de As(V) fueron comentados en el capitulo anterior. En
el caso del Cr(VI), la adsorcion asociada a procesos de reduccion puede considerarse el
mecanismo principal de eliminacidn de este elemento por los bioadsorbentes (Park et al., 2007),
y es mayor a pH acido (Khezami y Capart 2005). En este sentido, Selvi et al. (2001) encontraron
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una adsorcion maxima de Cr(V1) a pH 3, que estaba relacionada con la reduccion de Cr(VI) a
Cr(I11) que tiene lugar en ese ambiente &cido.

Teniendo en cuenta lo anteriormente expuesto, los principales objetivos de este trabajo fueron
(@) estudiar la adsorcion competitiva de As(V) y Cr(VI) en un material piritico, en suelos
(forestal y de vifiedo) y en otros materiales residuales (concha de mejillon finamente molida,
ceniza de roble, corteza de pino y residuos de cafiamo), afiadiendo simultdneamente
concentraciones iguales de As(V) y Cr(VI); (b) estudiar la adsorcion competitiva As(V) y Cr
(V1) en mezclas binarias (50% de concha de mejillon y 50% de ceniza de roble, o corteza de
pino, o residuos de cafiamo); y (c) estudiar la adsorcion competitiva As(V)/Cr(VI1) en el material
piritico, el suelo forestal y el suelo de vifiedo, enmendados con 48 toneladas ha™! de distintos
materiales (concha de mejillon, o ceniza de roble, o corteza de pino o residuos de cafiamo). Las
concentraciones. En cada uno de los ensayos se afiadieron simultdneamente concentraciones de
As(V) y Cr(VI) de 0 a6 mmol L. Los resultados podrian reducir el riesgo de entrada de As(V)
y Cr(VI) en la cadena tréfica cuando se producen episodios de contaminacion simultanea por
ambos elementos, pues permitirian implementar practicas de manejo adecuadas para materiales
piriticos y suelos, asi como disefiar alternativas de reciclaje para los materiales residuales

individuales o combinados.

2 MATERIAL Y METODOS

En este trabajo se usaron: material piritico, suelos (forestal y de vifiedo) y otros materiales
residuales (concha de mejillon finamente molida, corteza de pino, ceniza de roble y residuos de
cafiamo). El material piritico, los suelos y los residuos de distinta naturaleza se caracterizaron
en trabajos anteriores (Cutillas-Barreiro et al., 2014; Otero et al., 2015; Rivas-Pérez et al., 2015;
Seco-Reigosa et al., 2013a; Quintans-Fondo et al., 2016). Estos autores realizaron una
caracterizacion exhaustiva de los materiales bioadsorbentes anteriormente sefialados vy
Quintans-Fondo et al. (2016) estudiaron la adsorcion competitiva As(V)/Cr(V1) en los mismos,
sin embargo, no se habian investigado los efectos de combinar con concha de mejillon cada uno
de los materiales residuales o enmendar muestras de material piritico y suelos con los diferentes
materiales residuales. EI hecho de elegir la concha de mejillon como material con el que
combinar los otros residuos, se debe fundamentalmente a que se trata de un producto muy
abundante en la region y que ya se esté afiadiendo al suelo tanto como encalante como a través

de su utilizacién en la cama de ganado.
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Por ello, en este estudio se utilizaron, ademas, dos tipos de mezclas: i) 3 mezclas binarias que
incluyen 50% (p/p) de concha de mejillon y 50% de ceniza de roble, o corteza de pino, 0
residuos de cafiamo; ii) 12 combinaciones diferentes que utilizan material piritico, suelo
forestal, o suelo de vifiedo, cada uno de ellos enmendado con 48 Mg ha™* de concha de mejillon,
0 ceniza de roble, o corteza de pino, o residuos de cafiamo (cada uno por separado). Se
obtuvieron un total de 22 muestras (7 materiales individuales, 3 mezclas binarias y 12
combinaciones material piritico y suelos con cada uno de los residuos), que se agitaron durante
24 h para facilitar la homogeneizacion.

Los experimentos de adsorcion de As(V) y Cr(VI) se realizaron siguiendo el método propuesto
por Arnesen y Krogstad (1998). A 3 g de cada muestra se les afiadio una disolucion de 30 ml
de NaNOz 0.01M que contenia simultdneamente concentraciones iguales de As(V) y Cr(VI):
0-0, 0.5-0.5, 1.5-1.5, 3-3, y 6-6 mmol L. Las suspensiones resultantes se agitaron durante
24 h, se centrifugaron a 4000 rpm (6167 x g) durante 15 min y se filtraron utilizando papel
lavado con é&cido (Whatman, grado 42, tamafio de poro 2.5 um). En las disoluciones de
equilibrio se determinaron As(V) y Cr(VI1) mediante ICP-MS (Varian 800-NS, USA), de modo
que las cantidades adsorbidas se calcularon como las diferencias entre las concentraciones de
As(V) y Cr(VI) afadidas y las determinadas en la disolucion de equilibrio. Todos los
experimentos se realizaron a temperatura de laboratorio (22 = 1°C) y todas las determinaciones
se realizaron por triplicado.

Para realizar los calculos estadisticos se utilizé el paquete estadistico SPSS 19.0 (IBM, USA).

3 RESULTADOS Y DISCUSION

3.1 ADSORCION COMPETITIVA DE As(V) Y Cr(VI)

En este experimento se utilizaron: 7 materiales individuales (material piritico, dos suelos y
residuos) y 3 mezclas binarias de residuos (concha de mejillon al 50% combinada con 50% de
ceniza de roble, 0 50% de corteza de pino, 0 50% de residuos de cafiamo, p/p), los cuales tienen
diferentes caracteristicas fisico-quimicas. En relacién con ambos suelos, presentan el mismo
contenido de arcilla (aunque difieren en el tipo de arcilla), pero tienen claras diferencias en
otros parametros que afectan a la retencion de As(V) y Cr(VI1), como son el pH, C, Mn y
contenido de Al y Fe no cristalinos.

162



4 Resultados y Discusion

Tabla 1 Caracteristicas generales del material piritico, suelos y diferentes residuos
(medias de 3 repeticiones, con coeficientes de variacion <5%)

Suelo Suelo de Material Material Concha Ceniza de  Ceniza Corteza Residuo de

Forestal vifedo piritico granitico fina concha deroble depino  canamo

C (%) 4.22 2.94 0.26 0.11 11.43 13.21 11.65 46.95 36.53
N (%) 0.33 0.23 0.04 0.04 0.21 1.13 0.21 0.32 2.81
PHagua 5.65 4.48 2.97 572 9.39 12.54 11.31 3.99 8.70
PHpzc 5.53 4.14 3.46 9.94 - 12.52 4.00 9.00
Ca? (cmolc kg™) 4.37 1.78 0.36 0.18 24.75 39.27 95.03 5.38 31.15
Mg?* (cmol. kg™) 0.66 0.24 0.29 0.13  0.72 4.47 3.26 2.70 3.67
Na* (cmolc kg™') 0.33 0.14 0.14 0.27 4.37 19.92 12.17 0.46 4.19
K* (cmolc kg™) 0.60 0.83 0.24 0.31  0.38 2.61 250.7 4.60 21.82
AB* (cmolc kg™ 1.92 2.28 2.86 1.63  0.03 0 0.07 1.78 <0.001
ClCe (cmol. kg™ 7.88 5.27 3.89 2.53 30.25 69.28 361.2 14.92 60.83
P (mg kg-1) 423.9 679.3  606.3 88.62 101.5 1617 663.7 <0.01 1935
Ca (mg kg™ 708.5 607.1 603.0 < 0.01 280168 247.859 136044 2319 13258
Mg (mg kg™) 830.5 5003 8384 355 980.6 5286 26171 473.6 6987
Na (mg kg") 515.1 297.6  412.0 102 5173 8074 2950 68.92 663.0
K (mg kg™") 1544 5441 3186 1434  202.1 896 99515 737.8 10438
As (mg kg™ 4.18 3.41 7.0 3 112 1.71 8.36  <0.001 0.76
Cd (mg kg™") 0.43 0.14 0.08 <0.001 0.07 63.09 19.93 0.13 0.08
Cr (mg kg 18.35 41.44 99.0 3 4.51 4596 36.28 1.88 8.66
Cu (mg kg™") 15.72 521.1 773.0 7 6.72 31.75 146.33  <0.001 18.06
Ni (mg kg™) 10.69 21.73 5.0 1 8.16 3421 69.25 1.86 8.03
Zn (mg kg™ 36.74 49.57 58.0 18 7.66 18.75 853.0 6.98 73.86
Mn (mg kg ™) 92.99 305.4 296 24 33.75 18.67 10554 30.19 577.1
ALTF (mg kg™") 22676 25664 9624 5981 433.2 3421 14966 561.1 2307
Fe (mg kg™") 9486 21284 135157 3505 1855 4596 12081 169.8 2061
Al, (mg kg™) 4275 2003  563.0 1425 178.3 1733 8323 315.0 273.0
Feo (mg kg™) 2333 1239 41860 224 171.0 1659 4233 74.02 322.2

La Figura 1 (que presenta los resultados de adsorcién de As(V) y Cr(VI) para los 7 materiales

individuales), y la Tabla 3 (que presenta los porcentajes de adsorcion de As(V) y Cr(V1))

muestan que, cuando se afiadieron simultaneamente As(V) y Cr(VI) al suelo forestal (Figura

1a), material piritico (Figura 1c) y ceniza de roble (Figura 1e), la adsorcion de As(V) fue

claramente superior que la de Cr(VI), fue solo ligeramente superior en el suelo de vifiedo

(Figura 1b) y la concha de mejillon (Figura 1d) y apenas se observaron diferencias entre ambos

elementos en los residuos de cafiamo (Figura 1g), mientras que en la corteza de pino la

adsorcion de Cr(V1) fue claramente més alta que la de As(V) (Figura 1f).
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Tabla 2. Valores de pH de las diferentes suspensiones (sin la adicion de contaminantes) de
materiales individuales (Indiv.), o materiales enmendados o mezclados con otros adsorbentes

Valores de pH

Con ceniza Con corteza Con residuo Con concha

Indiv. de roble de pino de canamo de mejillon

Suelo forestal 4.28 6.61 4.27 4.22 6.66
Suelo de vifiedo 4.10 6.47 3.94 4.26 6.25
Material piritico 3.28 7.21 3.64 3.67 5.86
Concha de mejillon 7.32 12.74 7.14 7.07

Ceniza de roble 13.16

Corteza de pino 4.33

Residuo de cahamo 7.05

Estos resultados concuerdan con los encontrados un estudio anterior por Quintans-Fondo et al.,
(2016) utilizando solo los materiales individuales y con los valores de los coeficientes de
adsorcién para estos adsorbentes publicados anteriormente (Fernandez-Pazos et al., 2013;
Osorio-Lopez et al., 2014; Seco-Reigosa et al., 2013a). Si se compara el comportamiento de
los materiales adsorbentes cuando se afiadieron As(V) o Cr(VI) individualmente (Quintans-
Fondo et al., 2016) con el que presentan cuando se incorporaron ambos contaminantes
simultdneamente en un sistema binario (Figura 1), se detectaron diferencias claras para los
diversos materiales. Especificamente, en el caso de ambos suelos, concha de mejillon fina,
ceniza de roble y residuos de cafiamo, la presencia de Cr(VI) potencié la adsorcion de As(V)
(hasta un 30% en el suelo del vifiedo y en la concha de mejillon fina), y del mismo modo, la
presencia de As(V) potenci6 la adsorcion de Cr(VI) en esos mismos materiales (hasta un 33%
en cenizas de roble), especialmente para las concentraciones mas altas de ambos contaminantes.
Wou et al. (2008) también encontraron un aumento en la adsorcion de As(V) en carbon activado
cuando se afiadieron concentraciones iguales de As y Cr.

Por el contrario, en el caso de la corteza de pino y el material piritico, se observé que la
adsorcion de As(V) y Cr(VI) fueron similares en ambos sistemas (individual y binarios),
excepto cuando se agregé la concentracion mas alta (6 mmol L) de ambos contaminantes al
material piritico. En este ultimo caso, la adsorcion de Cr(VI) en el sistema binario disminuyé
en un 14% en comparacion con el sistema individual, lo que sugiere una competencia con el
As(V). Esta competencia es aun méas evidente teniendo en cuenta que algunos autores
(Zouboulis et al., 1995; Lin y Huang, 2008) sefialaron que la pirita puede actuar como un

eficiente agente reductor de Cr(VI) a Cr(l1l) a valores de pH fuertemente acidos y Park et al.
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(2007) indicaron que la reduccion de Cr(VI) estd ampliamente aceptada como el principal
mecanismo de adsorcién de este elemento por los bioadsorbentes.

Tabla 3. Adsorcion de As y Cr (%) en material piritico, suelos y diferentes residuos cuando se afiadieron
concentraciones iguales de As (V) y Cr (VI) (0, 0.5, 1.5, 3.0 y 6.0 mmol L") (medias de 3 réplicas, con
coeficientes de variacion <5%)

Adicion de As(V) y Cr(VI) (mmol L") 0 0.5 1.5 3 6

Adsorcion de As (%)
Suelo Forestal

80.7 63.7 53.3 46.9

*
Suelo de Vifedo * 45.3 35.3 36.6 38.5
Material Piritico * 100 99.8 99.2 95.0
Concha de mejillon fina * 30.8 27.6 31.4 31.2
Corteza de pino * * * * *
Ceniza de roble * 90.8 90.7 88.9 95.0
Residuos de cafamo * * * 11.8 30.3

Adsorcion de Cr (%)

Suelo Forestal * 42.0 27.8 28.4 34.1
Suelo de Vinedo * 31.3 25.2 29.9 36.4
Material Piritico * 96.4 86.5 68.7 49.4
Concha de mejillon fina * 12.6 15.9 26.9 32.0
Corteza de pino * 94.6 95.7 96.3 94.7
Ceniza de roble * 42.1 40.2 36.6 60.1
Residuos de cafiamo * 7.8 10.8 18.6 28.4

*Por debajo del limite de deteccion (0.0001 %)

La adsorcion, expresada como porcentaje (Tabla 3), fue mayor para As(V) que para Cr(VI) en
la mayoria de los materiales, siendo casi un 50% superior en el suelo forestal y la ceniza de
roble a bajas concentraciones, y en el material piritico a altas concentraciones. Las excepciones
fueron la corteza de pino, que adsorbié un 95% mas de Cr(VI) que de As(V), y el residuo de
cafiamo, que adsorbié mas Cr(V1) que As(V) a bajas concentraciones.

En un sistema competitivo, Chang et al., (2012) encontraron una adsorcion preferente de As(V)
sobre el Cr(VI) en arena recubierta con Fe-Mn, y Chowdhury y Yanful (2010) también
obtuvieron los mismos resultados usando magnetita-maghemita como adsorbente. Por el
contrario, An y Dultz (2008) obtuvieron una mayor adsorcion de Cr(VI) que de As(V) en
montmorillonita modificada con quitosano en condiciones acidas (donde los grupos amino
estan protonados); estos mismos resultados fueron obtenidos por El-Reash et al. (2011) usando
un quitosano modificado y por Cheng et al. (2016) en nanofibras carbonosa; estos ultimos
autores lo atribuyen a la reaccion redox de Cr(V1) con el material carbonoso, reduciéndose a
Cr(111), el cual se une a los grupos funcionales del adsorbente que contienen oxigeno, a través

de un enlace covalente.
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Figura 1 Adsorcion de As y Cr (mmol kg'') en material piritico, suelos y diferentes residuos, cuando ambos
contaminantes se afiaden simultaneamente en igual concentracion. Valores medios de 3 repeticiones con
coeficiente de variacion <5%
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4 Resultados y Discusion

Como sefialaron previamente Quintans-Fondo et al., (2016), la alta adsorcion de As(V) que
tiene lugar en el material piritico puede deberse al pH acido de este material (2.97-3.28, Tablas
1y 2). A este pH, H2AsO4 ™ es la especie dominante de As(V) (Liu y Zhang, 2008) (el valor
pKa de H3AsOs es 2.20) vy, por lo tanto, puede adsorberse electrostaticamente sobre los
minerales de Fe y Al, cargados positivamente. En el caso de la ceniza de roble, la adsorcion de
As(V) también fue alta, siendo HAsO4?" la especie de As(V) dominante al valor de pH alcalino
(11.31-13.16) creado por este material (Liu y Zhang, 2008); a este pH, los minerales de carga
variable de Fe y Al estan cargados negativamente, por lo que la adsorcion del As(V) anionico
sobre estos minerales podria realizarse a través de puentes cationicos.

Respecto al Cr(V1), la mayor adsorcion suele producirse a valores de pH muy &cido (1.0-2.5),
lo que se atribuye a la protonacidn de los grupos activos de los adsorbentes, que atraeran a las
especies de Cr(V1) cargadas negativamente en ese pH (HCrO4~, Cr.07*") (Ucun et al., 2002;
Wang et al., 2009). Ademas, Feng et al., (2014) indicaron que la corteza de pino se caracteriza
por altos contenidos de lignina, celulosa y hemicelulosa, con grupos fenélicos muy activos en
la adsorcién de metales pesados, que pueden protonarse a pH &cido atrayendo el Cr(VI)
anionico (Uysal y Ar, 2012), lo que podria explicar la alta adsorcion de Cr que se obtuvo en el
presente estudio en este material. También hay que tener en cuenta la reduccion de Cr(VI) a Cr
(111) que tiene lugar a pH &cido (especialmente a pH<4 y principalmente en presencia de materia
organica) (Selvi et al., 2001; Cheng et al., 2016), considerado por varios autores el principal
mecanismo de adsorcion de Cr sobre bioadsorbentes (Park et al., 2007) como hemos comentado
anteriormente; el Cr(I11) en disolucion esté en forma catiénica (Cr*) y podria adsorberse sobre
cargas negativas presentes en los grupos funcionales de la corteza.

La Figura 2 muestra la adsorcion de As(V) y Cr(VI) cuando se afiadieron concentraciones
iguales de ambos contaminantes a tres mezclas binarias que consisten en 50% de concha de
mejillon méas 50% de ceniza de roble (Figura 2a), 0 50% de corteza de pino (Figura 2b), 0 50%
de residuos de cafiamo (Figura 2c), o cuando se afiadieron concentraciones iguales de ambos
contaminantes a cada uno de esos 4 residuos individuales (Figura 2a-c). La mezcla de concha
de mejillon/ ceniza de roble mostrd una alta adsorcion de As, similar a la ceniza de roble
individual, aunque la adsorcion de Cr disminuyd (en comparacién con la ceniza de roble
individual) a los niveles de la concha de mejillon sola.

La mezcla de concha de mejillén/corteza de pino no mostr6 cambios relevantes con respecto a

la adsorcién de Cr en comparacion con la corteza de pino individual, pero mostré un aumento
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de la adsorcion de As (18% mayor en las concentraciones mas altas afiadidas). La mezcla de
concha de mejillon/residuos de cdfiamo presentd una adsorcion similar de As a la de los residuos

de cafiamo individuales, mientras que la adsorcion de Cr aumenté en un 11%.
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Figura 2. Adsorcion de As y Cr (mmol kg'') en materiales individuales y mezclas binarias cuando se
afadieron simultdneamente concentraciones iguales de ambos contaminantes (medias de 3 repeticiones
con coeficientes <5%)
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4 Resultados y Discusion

Como resultado general, la adicion de un 50% de concha de mejillon a los otros residuos
ensayados puede ser Util para aumentar la adsorcion de As en la corteza de pino y la adsorcion
de Cr en los residuos de cafiamo, especialmente cuando las concentraciones de ambos

contaminantes son Aatas (6 mmol L™).

3.2 ADSORCION DE As Y Cr EN EL MATERIAL PIRITICO, SUELO FORESTAL Y SUELO DE
VINEDO ENMENDADOS CON DISTINTOS RESIDUOS

En el suelo forestal, todas las enmiendas aumentaron ligeramente la adsorcion de As cuando se
afiadieron las concentraciones mas altas de As(V) (3 y 6 mmol L™) especialmente al agregar
ceniza de roble (aumento del 13.7%) y concha de mejillon fina (aumento del 10%) (Tabla 4,
Figura 3). La enmienda con corteza de pino aumento la adsorcion de Cr hasta en un 21% para
la concentracion mas baja afiadida, mientras que con los residuos de cafiamo no hubo un efecto
marcado; sin embargo, la adicion de ceniza de roble al suelo forestal disminuyé la adsorcién de
Cr hasta en un 33.9% y la adicion de concha de mejillon hasta en un 21.7%, lo que puede
deberse a que ambos materiales tienen un pH alcalino, lo que aumenta claramente el pH del
suelo forestal cuando se agrega como enmienda, Tabla 2).

En el suelo del vifiedo, la enmienda con ceniza de roble disminuy6 la adsorcién de As 'y Cr (un
13.1 y 22.5%, respectivamente, para la concentracion mas alta afiadida), mientras que la
enmienda de concha de mejillén aumento la adsorcion de As hasta un 27% (cuando se afadio
la concentracion mas baja) (Tabla 4, Figura 4). Este aumento en la adsorcion de As debido a la
enmienda de concha de mejillon también se detecté en la muestra de suelo forestal, como se
comentd anteriormente, y se puede relacionar con la presencia de calcita y aragonito en la
concha de mejillon, proporcionando superficies y sitios de adsorcion adicionales para
interactuar con el arsenato como se obtuvo anteriormente para el fosfato (Abeynaike et al.,
2011; Currie et al., 2007; Jalali and Ranjbar 2009), independientemente de la modificacion del
pH debido a la enmienda. La adicion de corteza de pino aument6 la retencion de Cr
particularmente en las dosis mas bajas afiadidas (hasta en un 54%) (sin efecto en la adsorcion
de As), y la enmienda con residuos de cafiamo no tuvo efectos significativos sobre la retencion

de As o Cr en la muestra de vifiedo.
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Tabla 4. Adsorcion de As y Cr (%) en el suelo forestal, suelo de vifiedo y el material piritico, enmendados
con 48 Mg ha! de concha de mejillon, ceniza de roble, corteza de pino o desechos de cafiamo, afiadiendo
concentraciones iguales de As (V) y Cr (VI) (0, 0.5, 1.5, 3.0 y 6.0 mmol L")

Adicion de As(V) y Cr(VI) (mmol L") 0 0.5 1.5 3 6

Adsorcion de As (%)
Suelo Forestal + concha de mejillon * 95.2 (14.5) 87.1 (23.4) 80.5 (27.2) 57.0 (10.1)
Suelo Forestal + ceniza de roble * 91.0 (10.3) 86.9 (23.2) 76.4 (23.1) 60.6 (13.7)
Suelo Forestal + corteza de pino * 89.1 (8.4) 74.6 (10.9) 62.7 (9.4) 54.0 (7.1)
Suelo Forestal + residuo de cafnamo * 87.4 (6.7) 75.5 (11.8) 62.2 (8.9) 52.1 (5.2)
Suelo de Vifedo + concha de mejillon * 72.2 (26.9) 59.7 (24.4) 51.1 (14.5) 38.4 (-0.1)
Suelo de Vinedo + ceniza de roble * 52.3 (7.0) 41.8 (6.5) 38.0 (1.4) 25.4 (-13.1)
Suelo de Vinedo + corteza de pino * 46.0 (0.7) 36.3 (1.0) 31.7 (-4.9) 39.1 (0.6)
Suelo de Vinedo + residuo de cafamo * 38.4 (-6.9) 31.1 (-4.2) 37.6 (1.0) 38.7 (0.2)
Material Piritico + concha de mejillén * 100 (0) 99.9 (0.1) 98.9 (-0.3)  81.9 (-13.1)
Material Piritico + ceniza de roble * 99.9 (-0.1) 99.8 (0.0) 98.6 (-0.6) 87.7 (-7.3)
Material Piritico + corteza de pino * 100 (0) 99.9 (0.1) 99.7 (0.5) 95.4 (0.4)
Material Piritico + residuo de canamo * 100 (0) 99.7 (-0.1) 98.7 (-0.5) 88.9 (-6.1)

Adsorcion de Cr (%)
Suelo Forestal + concha de mejillon * 20.3 (-21.7) 15.7 (-12.1)  20.4 (-8.0)  21.8 (-12.3)
Suelo Forestal + ceniza de roble * 8.1 (-33.9) 13.4 (-14.4) 14.5(-13.9) 23.2 (-10.9)
Suelo Forestal + corteza de pino * 63.2 (21.2) 45.9 (18.1) 37.7 (9.3) 38.8 (4.7)
Suelo Forestal + residuo de cahamo * 29.0 (-13.0) 31.8 (4.0) 33.0 (4.6) 31.7 (-2.4)
Suelo de Vifedo + concha de mejillon * 25.5 (-5.8) 32.0 (6.8) 36.2 (6.3) 31.0 (-5.4)
Suelo de Vinedo + ceniza de roble * 15.9 (-15.4) 16.6 (-8.6) 18.4 (-11.5) 13.9 (-22.5)
Suelo de Vinedo + corteza de pino * 85.3 (54.0) 58.6 (33.4) 42.0 (12.1) 43.1 (6.7)
Suelo de Vifiedo + residuo de canamo * 34.4 (3.1) 31.7 (6.5) 38.0 (8.1) 37.5 (1.1)
Material Piritico + concha de mejillon * 98.5 (2.1) 87.8 (1.3) 59.3 (-9.4) 43.0 (-6.4)
Material Piritico + ceniza de roble * 95.1 (-1.3) 86.0 (-0.5) 60.8 (-7.9) 50.0 (0.6)
Material Piritico + corteza de pino * 98.8 (2.4) 98.1 (11.6) 94.0 (25.3) 63.9 (14.5)
Material Piritico + residuo de canamo * 97.6 (1.2) 83.6 (-2.9) 67.0 (-1.7) 42.9 (-6.5)

Valores medios para tres repeticiones, con coeficientes de variacion <5%. Entre paréntesis se recoge el
porcentaje de variacion en la adsorcion en comparacion con el correspondiente suelo forestal, suelo de vifiedo y
material piritico sin enmendar

*Por debajo del limite de deteccion (0.0001 %)
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Figura 3. Adsorcion de As y Cr (mmol kg') en el suelo forestal, con y sin enmiendas, cuando se afiadieron

simultadneamente concentraciones iguales de ambos contaminantes (media de 3 repeticiones con

coeficientes de variacion 5%)

171



IVANA MARIA RIVAS PEREZ

_ 60 -
b 50
Té 40 | & As suelodevifiedo (con Cr)
é 30 - As suelo devifiedo + concha (con Cr)
c
hel @ | B Crsuelodevifiedo (con As)
o 20 - o
% 10 | o ® Crsuelodevifiedo + concha (con As)
<

0o % E

0 1 2 3 4 5 6

av}
—

Afadiendo Asy Cr (mmol L1)

__ 60
i
Y 50
g 40 < As suelodevifiedo (con Cr)
E 30 - As suelodevifiedo + ceniza (con Cr)
c
:8 20 | @ | W crsuelodevifiedo (con As)
S o .
2 10 - 8 = @ Cr suelodevifiedo + ceniza (con As)
<< $ ®
0es 2

o 1 2 3 4 5 6
Afadiendo Asy Cr (mmol L?)

O—m
N’

— 60 -
[
2 50
o
E 40 - & As suelodevifiedo (con Cr)
g 30 As suelo devifiedo + corteza (con Cr)
S 20 € | W crsuelodevifiedo (con As)
]
(%] .
'<CE 10 - Q Cr suelodevifiedo + corteza (con As)
0o © .
e

) 0 1 2 3 4 5 6
Afadiendo Asy Cr (mmol L)

(@]

— 60
2 50
(_E) 40 & As suelodevifiedo (con Cr)
E As suelo devifiedo + cafiamo (con Cr
- 30
?g 20 N M Cr suelodevifiedo (con As)
9: @ Crsuelodevifiedo + cafiamo (con As)
2 10 - t
o
0 @ @2

0 1 2 3 4 5 6

ol
~

Afadiendo Asy Cr (mmol L1)

Figura 4. Adsorcion de As y Cr (mmol kg') en el suelo de vifiedo, con y sin enmiendas, cuando se
afadieron simultaneamente concentraciones iguales de ambos contaminantes (media de 3 repeticiones
con coeficientes de variacion 5%)
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4 Resultados y Discusion

Respecto al material piritico, la enmienda con corteza de pino aumento claramente la adsorcion
de Cr (hasta en un 25%), lo cual es especialmente relevante debido a que en este material la
adsorcion de Cr sufre una marcada disminucion cuando se afiadieron altas concentraciones de
este elemento (Figura 5y Tabla 3). La retencion de Cr(V1) en la corteza de pino puede llevarse
a cabo mediante un mecanismo de reduccioén, actuando los grupos funcionales de la materia
orgénica como dadores de electrones, proceso que da como resultado una alta adsorcién de Cr
por este material. Esto se deberia al hecho de que la especie reducida de Cr(111) es mucho menos
movil que el Cr(VI), ya que esta en forma cationica (Cr®*) y puede unirse electrostaticamente a
los grupos con carga negativa de la corteza de pino (la formacion de hidréxidos insolubles no
se produciria a valores de pH tan acidos).

En el presente estudio, la alta retencidn de As en el material piritico puede deberse a la fuerte
unién del arseniato sobre los 6xidos y oxi-hidroxidos de Fe a pH acido (Goldberg y Glaubig,
1988), mientras que en la ceniza de roble puede estar relacionado con su alta concentracion de
cationes, cuyos Oxidos estarian implicados en la retencion de As (Rahman et al., 2004).

En estudios previos sobre interacciones entre aniones, Khaodhiar et al. (2000) encontraron en
arena recubierta con Fe, que la presencia de Cr no afectaba a la adsorcion de As (incluso en la
relacion molar Cr/As 2:1), mientras que el As disminuia significativamente la adsorcion de Cr.
Los autores sefialaron que estos resultados se debian a fenémenos de competencia y a efectos
electrostaticos, indicando también que el arsenato fue fuertemente adsorbido o formé complejos
de esfera-interna con la superficie del material adsorbente, mientras que el cromato fue
débilmente absorbido o form6 complejos de esfera-externa con dichas superficies.

Por el contrario, Cheng et al. (2016) en estudios de adsorcion competitiva de As(V) y Cr(VI)
en nanofibras carbonosas, encontraron que el Cr(V1) causé un mayor efecto inhibitorio sobre
la adsorcion de As(V), especialmente con las concentraciones mas altas de Cr(VI), que, al
contrario. Estos autores también encontraron que las especies de As(V), Cr(VI) y Cr(lll)
existian en las superficies del adsorbente, lo que sugeria una reduccion parcial de Cr(VI) a
Cr(111), y en el caso del Cr(VI) consideraron que ambos complejos de esfera interna y externa
contribuyeron a su adsorcion, en contraste con la adsorcion electrostatica de esfera-externa del
As(V), estando relacionados los complejos de Cr de esfera-interna con enlaces covalentes entre

el Cr(111) y grupos funcionales del adsorbente carbonoso que contienen el oxigeno.
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Figura 5. Adsorcion de As y Cr (mmol kg'') en material piritico, con y sin enmiendas, cuando se afiadieron
simultadneamente concentraciones iguales de ambos contaminantes (media de 3 repeticiones con
coeficientes de variacion 5%)
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4 Resultados y Discusion

Por tanto, de los resultados de estos articulos (Khaodhiar et al., 2000; Cheng et al., 2016) se
puede concluir que la competencia entre As(V) y Cr(VI) por los sitios de adsorcion puede
favorecer a uno u otro dependiendo del tipo de material, hecho que también queda patente en

el presente estudio.

4 CONCLUSIONES

1. En el material piritico, suelo forestal y ceniza de roble, la adsorcion de As fue claramente
superior a la de Cr (hasta un 50%), mientras que en la corteza de pino la adsorcién de Cr fue
marcadamente més elevada que la de As (hasta un 95%). La presencia de Cr incrementé la
adsorcion de As en el suelo de vifiedo y la concha de mejillén (hasta en un 30%), mientras que
el As aumentd la adsorcion de Cr en la ceniza de roble (hasta en un 33%).

2. La mezcla de concha de mejillon/corteza de pino, aumentd la adsorcion de As en
comparacion con la corteza de pino individual, y la mezcla de concha de mejillon/residuos de
cafiamo aumento la adsorcién de Cr con respecto a este Ultimo material.

3. En cuanto a las enmiendas, en el suelo forestal, la adicion de cenizas de roble y de concha de
mejillon aumentd la adsorcion de As afiadido en las concentraciones mas altas; por el contrario,
la adicion de corteza de pino increment6 la adsorcion de Cr. En el suelo de vifiedo, la concha
de mejillén aumento la adsorcion de As (hasta en un 27%), mientras que en el material piritico,
la corteza de pino incremento la adsorcion de Cr (hasta en un 25%).

Estos resultados complementan estudios previos, y permitirdn una gestion adecuada de
materiales estériles y suelos, asi como el reciclaje de los residuos individuales o combinados
entre ellos, en situaciones en las que se produzcan episodios de contaminacion por As(V) y
Cr(V1), incluso a concentraciones tan altas como 6 mmol L. Especificamente, la enmienda
con corteza de pino podria usarse para aumentar la retencion de Cr en los suelos y material
piritico, mientras que la concha de mejillon o la ceniza de roble pueden considerarse como
candidatas para ser utilizadas en la retencion de As. Se podrian realizar investigaciones futuras
para determinar aspectos complementarios de los estudiados aqui, entre ellos una nueva
investigacion en profundidad con el objetivo de dilucidar las razones por las que la presencia
de Cr(VI) se asocia a una mayor adsorcién de As(V) (hasta un 30% mas alta) en el caso de
ambas muestras de suelo, concha fina de mejillon, ceniza de roble y residuos de cafiamo, y la
presencia de As(V) se asocia a una mayor adsorcion de Cr(VI) en esos materiales (hasta un
33%).
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5.1 RESTAURACION DE UNA ESCOMBRERA DE MINA PIRITICA

En la escombrera de la mina de As Pontes (A Corufia) se realizaron distintas estrategias de
restauracion, consistentes en la construccion de superficies finales a base de: 1) materiales
estériles sin pirita previamente seleccionados, 2) materiales estériles sin pirita mas tierra
vegetal, 3) materiales estériles sin seleccionar mas tierra vegetal. Se seleccionaron parcelas
restauradas con cada una de estas estrategias y también parcelas control (sin ninguna de estas
técnicas especificas de restauracion) y se realizé un seguimiento durante 20 afios (1992-2012),
de la evolucidn de las propiedades quimicas, centrado en las fracciones y especies de Al. Las

principales conclusiones de este estudio son:

1. Los factores que mas influyeron en los procesos de movilizacion y precipitacion de Al en
las parcelas restauradas de la escombrera de la mina de lignito de As Pontes (A Corufia),
fueron el pH y la concentracion ionica de la disolucién del suelo. Estos parametros y su
evolucidn con el tiempo se vieron claramente afectados por las précticas de restauracion
utilizadas en el establecimiento de las parcelas, las cuales influyeron también en la mayoria

de los parametros quimicos analizados.

2. La seleccién de materiales estériles con bajo contenido piritico, resulté ser la estrategia de
restauracion mas efectiva en la escombrera de As Pontes, proporcionando las mejores
condiciones quimicas para el desarrollo de la planta, tanto al comienzo del ensayo (1992)
como 20 afios después (2012). Mediante el uso de esta estrategia de restauracion, en 2012
se obtuvieron las mejores condiciones acido-base, los valores mas altos de Ca cambiable y
los valores mas bajos de Al, tanto en la fase solida (no cristalino y en posiciones de cambio)
como en la disolucién del suelo, asi como las menores concentraciones de las especies de
Al mas toxicas (AI** y Al-OH). Esta estrategia favorecio, ademas, el aumento de las fases

de Al de mayor cristalinidad.
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En las parcelas construidas sin seleccion de estériles y afadiendo tierra vegetal en
superficie, la oxidacion de pirita gener6 unas condiciones muy &cidas que provocaron una
fuerte alteracion mineral y la liberacion a la disolucion de elevadas concentraciones de Al,
durante el primer afio de estudio (1992). Después de 20 afios, el Al en disolucién disminuyo
en paralelo a una disminucion de Al intercambiable y a un aumento de la precipitacion de
minerales de baja cristalinidad (Alop); el incremento de Alop estd posiblemente
relacionado con la disminucion que afecta al SO4>" y, en consecuencia, a la precipitacion
de minerales sulfato-aluminicos. Estas parcelas mantienen a lo largo de 20 afios, respecto
a aquellas en las que se realizé una seleccion de estériles, la mayor acidez, conductividad
eléctrica y concentraciones de SOs*, Ca, Mg y Al en disolucion y también las
concentraciones mas elevadas de AI** en disolucion, con un mayor riesgo de toxicidad por
este elemento. Estas parcelas, que recibieron tierra vegetal sobre estériles sin seleccionar,
no difirieron de la parcela control (en la que no se aplicaron técnicas de restauracion) en la
mayoria de los parametros.

Después de 20 afios, todas las parcelas presentaron importantes limitaciones en sus
propiedades quimicas (bajo contenido de la mayoria de los macronutrientes), si bien todas
mejoraron en este periodo de tiempo, pues presentaron un descenso de la CE, SO4% y Al
en la fase liquida. Las condiciones méas adversas para el desarrollo vegetal se mantuvieron
en las parcelas en las que no se realiz6 una seleccion de material estéril, y las mas
favorables en las que se hizo gestion selectiva de estos materiales, estrategia que ademas
no necesita de la adicion de tierra vegetal para mantener las condiciones méas adecuadas a

lo largo de todo el tiempo de estudio.

El presente trabajo destaca la importancia del manejo selectivo de los estériles piriticos en
la recuperacion de las escombreras de minas de carbén. En ausencia de tales practicas de
gestion, las condiciones iniciales desfavorables permanecen incluso después de 20 afos.
Ademas, las estrategias basadas en la seleccién de los materiales estériles serian mas
efectivas y recomendables que la adicion de tierra vegetal, considerando ademas que la

tierra vegetal es un recurso escaso.



5 Conclusiones

52  ADSORCION/DESORCION DE As(V)/P o As(V)/Cr(VI) POR ESTERILES DE MINA,
SUELOS Y RESIDUOS

A partir de los estudios realizados sobre la capacidad que tienen materiales piriticos de

escombrera de mina para adsorber/desorber As(V) y P o As(V) y Cr(VI) presentes

simultdneamente en sistemas binarios, en comparacion con suelos de Galicia y residuos

agroforestales e industriales, se puede concluir que:

1. El estudio de la competencia As/P en materiales individuales indica que, el material piritico
y las cenizas de combustion de concha de mejillon mostraron una afinidad similar por
As(V) y P, presentando una alta capacidad de retencion de ambos elementos

simultaneamente y una ausencia de competencia entre ellos.

2. Por el contrario, en el suelo forestal y de vifiedo, el material granitico, los residuos de
pizarra, la concha de mejillon (fina y gruesa) y el serrin de pino, se observé una marcada

competencia As/P y una mayor afinidad por el P.

3. En cuanto a la competencia As(V)/Cr(VI1) en materiales individuales, se observo que en el
material piritico, suelo forestal y ceniza de roble, la adsorcion de As fue claramente
superior a la de Cr (hasta un 50%), mientras que en la corteza de pino la adsorcion de Cr
fue marcadamente mas elevada que la de As (hasta un 95%). La presencia de Cr incrementd
la adsorcion de As en el suelo de vifiedo y en la concha de mejillon (hasta en un 30%),
mientras que el As aumenté la adsorcion de Cr en la ceniza de roble (hasta en un 33%)

4. Cuando se estudid la competencia As(V)/Cr(VI) en mezclas de concha de mejilléon mas
otros residuos al 50%, se obtuvo que la mezcla de concha de mejillon/corteza de pino,
aumento la adsorcion de As en comparacion con la corteza de pino individual, y la mezcla
de concha de mejillon/residuos de cafiamo aument6 la adsorcion de Cr con respecto a este

ultimo material individualmente.

5. Estudiando la competencia As(V)/Cr(VI1) cuando se afiadieron enmiendas a base de
residuos al material piritico y a los suelos, se concluy6 que en el material piritico, la corteza
de pino increment6 la adsorcién de Cr; en el suelo forestal, la corteza de pino también

aumento la adsorcién de Cr, mientras que la adicion de cenizas de roble o concha de
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mejillon aumentaron la adsorcion de As cuando se afiadieron las concentraciones mas altas
de este elemento; en el suelo de vifiedo, la concha de mejillébn también aumentd la

adsorcion de As.

Estos resultados complementan estudios previos, y permitirdn una gestion adecuada de
materiales estériles y suelos, asi como el reciclaje de los residuos individuales o combinados
entre ellos, en situaciones en las que se produzcan episodios de contaminacion por As(V)/P o
As(V)/Cr(V1) que incorporen concentraciones incluso tan altas como 6 mmol L™! de cada uno.
Especificamente, la enmienda con corteza de pino podria usarse para aumentar la retencion de
Cr en los suelos y material piritico, mientras que la concha de mejillon o la ceniza de roble
pueden considerarse como candidatas para ser utilizadas como enmiendas para aumentar la

retencion de As.
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