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RESUMEN

En las ultimas décadas, la sobreexplotacion de los recursos naturales, los procesos industriales y
los residuos que se generan como consecuencia de la actividad humana, suponen un problema
ambiental que, en ocasiones, estd provocando graves alteraciones en los ecosistemas. La
conservacion del suelo como recurso natural constituye uno de los grandes retos a los que se
enfrenta la sociedad actual; resulta, por tanto, es indispensable luchar contra la degradacion y
contaminacion del suelo para mantener su sostenibilidad. La degradacion quimica del suelo
puede ser causada por un contenido excesivo en metales pesados y metaloides y otros elementos
traza, que podrian ser potencialmente toxicos y susceptibles de acumularse en el suelo. También
nutrientes como el P, cuando se afiaden en concentraciones elevadas, pueden provocar serios
problemas ambientales. El conocimiento del origen de estos contaminantes, asi como de su
acumulacion e interaccion en el suelo, es prioritario en los estudios de degradacion y de
recuperacion ambiental. En este sentido, también es fundamental investigar en métodos de
descontaminacion efectivos y econdmicos, como puede ser la adsorcion, una de las técnicas que
mas interés despierta en los ultimos afios. Por ejemplo, la utilizacion de residuos/subproductos
industriales de origen bioldgico como adsorbentes (bioadsorcidon), permitiria, por un lado,
minimizar o reducir el impacto de los contaminantes en el medio ambiente y, por otro,
revalorizaria esos residuos industriales cuya gestion, de otro modo, seria muy costosa tanto
econdmica como ambientalmente. Esto comporta la necesidad de conocer la capacidad
adsorbente de distintos residuos/subproductos producidos localmente, el grado de reversibilidad
del proceso de adsorcion, y, en general, su comportamiento de forma individual, en mezclas y
cuando se afiaden a los suelos como descontaminantes.

Con estos antecedentes, se plantearon como objetivos de la presente tesis doctoral: a) estudiar los
procesos de adsorcion de P en suelos, materiales residuales/subproductos y mezclas de distintos
residuos; b) estudiar los procesos de adsorcion/desorcion de elementos traza (F, Cr, As, Ni, Cd y
Pb) en suelos, materiales residuales/subproductos y suelos enmendados con esos materiales
residuales y c¢) ajustar los resultados de adsorcion a las isotermas usadas mas comunmente en
este tipo de estudios (Langmuir y Freundlich), para conocer el proceso de adsorcion y predecir
hasta qué punto se saturan los distintos materiales por estos elementos.

En un primer estudio, se investigo la retencion de P mediante experimentos tipo Batch en suelos
y residuos/subproductos de forma individual: suelo forestal, suelo de vifiedo, concha de mejillon
de dos tamafios (gruesa y fina), ceniza de concha de mejillon calcinada, serrin de pino, material
piritico de una escombrera de mina, material granitico de un horizonte C y material fino
procedente del procesado de pizarra. También se elaboraron tres mezclas ternarias utilizando
diferentes proporciones de los siguientes residuos/subproductos: lodos de depuradora, ceniza de
calcinacion de concha de mejillon y concha de mejillon calcinada o ceniza de madera de pino,
para estudiar su capacidad de retencion de P. En una segunda parte se estudi6 la influencia del
pH y el tiempo de incubacion en la adsorcion de P en los dos suelos y en distintos
residuos/subproductos (material piritico y granitico, concha de mejillén y ceniza de concha de
mejillon, serrin y residuos de pizarra). Los resultados indican que el material piritico y la ceniza
de concha de mejillon muestran la mayor capacidad de retencion de P, llegando a adsorber mas

\%



del 95% del P afiadido. La menor retencion de P (<60%) se corresponde con el serrin de pino y
los finos del procesado de la pizarra, mientras que las mezclas de residuos/subproductos
retuvieron entre el 70 y 90% del P. Los datos de adsorcidon se ajustan satisfactoriamente al
modelo de Freundlich, excepto en el caso del serrin de pino y los finos de pizarra; sin embargo,
s6lo las muestras de suelo forestal y de vifiedo se ajustan al modelo de Langmuir. La influencia
del pH en la adsorcion de P fue muy dependiente del material adsorbente, con valores dptimos de
adsorcion en un amplio rango de pH (entre 4 y 12). Respecto al tiempo de incubacion, la concha
fina de mejillon, la ceniza de concha, el material piritico y el suelo forestal mostraron una
adsorcion de P muy rdpida, alcanzando los valores maximos en 24 h; con el resto de materiales
utilizados se obtuvo una adsorcion de P mas lenta, que seguia aumentando incluso después de un
mes.

Se estudié también la adsorcion/desorcion de distintas dosis de Cr(VI), F~, Cd y Pb en los dos
suelos (forestal y de vifiedo), en el material piritico, y en distintos bioadsorbentes (corteza de
pino, ceniza de roble, residuos de cafiamo y concha de mejillon), asi como en el suelo forestal,
suelo de vifiedo y material piritico, tratados individualmente con 48 t ha! de los bioadsorbentes
que mejores resultados dieron en los ensayos de adsorcion: concha de mejillon, ceniza de roble y
corteza de pino (para Cd y Pb, en lugar de corteza de pino se usaron residuos de cafiamo). En
otro estudio se investigd la paja de trigo como potencial bioadsorbente de As(V), Cr(VI), F"y
Ni**. Los resultados muestran que, en cuanto a los suelos, es el forestal el que tiene una mayor
capacidad de adsorcion, especialmente de Pb (maximos cercanos al 100%), Cd (hasta el 92%) y
F (64%), mientras que el material piritico presenta una alta adsorcion de Cr (hasta un 98%).
Considerando los distintos bioadsorbentes, la corteza de pino retiene F (con méaximos del 70%)
y, sobre todo, Cr (siempre >97%). En general, todos los materiales utilizados como
bioadsorbentes presentaron una elevada adsorcion de Cd y Pb, reteniéndose casi la totalidad de
estos cationes especialmente en los bioadsorbentes mas alcalinos (residuos de cafiamo, concha de
mejillon y ceniza de roble). La ceniza de roble también retiene bastante F (hasta el 69%),
mientras que la paja de trigo adsorbe mas del 65% del Ni al anadir la dosis mas alta de este
elemento, obteniéndose la siguiente secuencia de adsorcion para este material Ni** >F- > Cr(VI)
>> As(V).

En cuanto a los resultados de las enmiendas efectuadas, la adicidon de corteza de pino a los suelos
y al material piritico aumenta la retencion de Cr(VI), al igual que la ceniza de roble anadida al
suelo forestal. El resto de las enmiendas no provocaron un incremento significativo de la
adsorcion de Cr(VI). La retencion de F~ aumentd también en el material piritico tras afiadirle
cualquiera de las enmiendas utilizadas, de la misma manera que la adsorcion en ambos suelos al
enmendarlos con corteza de pino. En general, todas las enmiendas anadidas a los suelos y al
material piritico incrementaron la adsorcion de Cd y Pb, siendo la ceniza de roble la enmienda
mas efectiva para ambos cationes.

Los datos de adsorcién mostraron un mejor ajuste al modelo de Freundlich en la mayoria de los
casos, indicando superficies de adsorcion heterogéneas, que la adsorcidon multicapa es la
dominante y que no se puede predecir la adsorcion maxima.

La desorcion presenta generalmente una tendencia opuesta a la adsorcion, siendo menor en
aquellos materiales que presentan una alta retencion de los distintos elementos. Cuanto mayor es
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la humificacion de la materia organica y la presencia de 6xidos de Fe en el material adsorbente,
menor es la desorcion del elemento. Otros factores que influyen en la facilidad de desorcion
serian el hecho de que exista una mayor tendencia a formarse enlaces débiles como las fuerzas
de van der Walls o fuertes como los complejos oérgano-metalicos entre el elemento y el
adsorbente.

El comportamiento de los elementos estudiados, en relacion a los procesos de
adsorcion/desorcion sobre los diferentes adsorbentes, estaria condicionado por varios factores
como son el caracter cationico o anidnico del elemento y su dosis afiadida, la composicion de los
materiales adsorbentes, asi como su pH. La gran influencia del pH en estos procesos se explica
por su efecto en la hidrdlisis de los elementos, en la solubilidad de la materia organica y en la
carga superficial de los componentes de carga variable

Estos resultados acerca del comportamiento de los suelos y adsorbentes utilizados en la retencién
de fosforo y elementos traza podrian ser utiles para la gestion de los suelos y areas afectadas por
contaminacion debida a estos elementos, y para evitar su paso a las aguas y a la cadena tréfica.
Ademas, estos estudios favorecerian un manejo efectivo de los residuos/subproductos estudiados
facilitando su reciclaje y la sostenibilidad ambiental.

vii






RESUMO

Nos tultimos tempos, a sobreexplotacion dos recursos naturais, os procesos industriais € os
residuos xerados como consecuencia da actividade humana, supofien un problema ambiental que,
en ocasions, esta a provocar graves alteracions nos ecosistemas. A conservacion do solo como
recurso natural constitiie un dos grandes retos aos que se enfronta a sociedade actual; por iso ¢
indispensable loitar contra la degradacion e contaminacién do solo para manter a sua
sustentabilidade. A degradacion quimica do solo pode deberse a un contido excesivo en metais
pesados, metaloides e outros elementos traza potencialmente tdxicos e susceptibles de
acumularse no solo. Tamén nutrientes como o P, ao engadilos en concentracions elevadas, poden
provocar serios problemas ambientais. Cofiecer a orixe destes contaminantes, asi como a sta
acumulacion e interaccion no solo, € prioritario nos estudos de degradacion e recuperacion
ambiental. Deste xeito, tamén ¢ fundamental investigar en métodos de descontaminacioén
efectivos e econdomicos, como pode ser a adsorcidon, unha das técnicas que mais interese esperta
nos ultimos anos. Por exemplo, o emprego de residuos/subprodutos industriais de orixe bioloxico
como adsorbentes (bioadsorcion), permitiria, por unha banda, minimizar ou reducir o impacto
dos contaminantes no medio ambiente e, por outra, revalorizaria eses residuos industriais que,
doutro modo, requiririan dunha xestibn moi custosa tanto econdémica como ambientalmente.
Xurde polo tanto a necesidade de cofiecer a capacidade adsorbente dos distintos
residuos/subprodutos producidos localmente, o grao de reversibilidade do proceso de adsorcion,
e, en xeral, o comportamento individual, en mesturas e ao engadilos ao solo como
descontaminantes.

Tendo en conta todo isto, fixdronse como obxectivos da presente tese de doutoramento: a)
estudar os procesos de adsorcion de P en solos, materiais residuais/subprodutos e mesturas de
distintos residuos; b) estudar os procesos de adsorcion/desorcion de elementos traza (F, Cr, As,
Ni, Cd y Pb) en solos, materiais residuais/subprodutos e solos emendados con eses materiais
residuais e c) axustar os resultados de adsorcion s isotermas mais empregadas neste tipo de
estudos (Langmuir y Freundlich), para cofiecer o proceso de adsorcidon e predicir ata que punto
poden os distintos materiais saturarse por estes elementos.

Nun primeiro estudo, investigouse a retencion de P mediante experimentos tipo Batch en solos e
residuos/subprodutos de forma individual: solo forestal, solo de vifa, cuncha de mexillon de
dous tamafios (grosa e fina), cinza de cuncha de mexillén calcinada, serraduras de pifeiro,
material piritico dun escombreira de mina, material granitico dun horizonte C e material fino
procedente do procesamento da lousa. Tamén se elaboraron tres mesturas ternarias empregando
diferentes proporcions dos seguintes residuos/subprodutos: lodos de depuradora, cinza de
calcinacion de cuncha de mexillon e cuncha de mexillon calcinada ou cinza de madeira de
pifieiro, para estudar a stia capacidade de retencion de P. Nunha segunda parte estudouse a
influencia do pH e o tempo de incubacion na adsorcion de P nos dous solos e en distintos
residuos/subprodutos (material piritico e granitico, cuncha de mexillén e cinza de cuncha de
mexillon, serraduras e residuos de lousa). Os resultados indican que o material piritico e a cinza
de cuncha de mexillon amosan a maior capacidade de retencion de P, absorbendo mais do 95%
do P engadido. A menor retencion de P (<60%) correspoéndese coa serradura de pifieiro e os finos
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do procesado da lousa, mentres que as mesturas de residuos/subprodutos retiveron entre o 70 e
90% do P. Os datos de adsorcion axustanse satisfactoriamente ao modelo de Freundlich, agas na
serradura de pifeiro e nos finos de lousa; con todo, unicamente as mostras de solo forestal e de
vifia se axustan ao modelo de Langmuir. A influencia do pH na adsorcion de P foi moi
dependente do material adsorbente, con valores Optimos de adsorciéon nun amplo rango de pH
(entre 4 y 12). Con relacion ao tempo de incubacion, a cuncha fina de mexillon, a cinza de
cuncha, o material piritico ¢ o solo forestal mostraron unha adsorcion de P moi rapida,
alcanzando os valores maximos en 24 h; no resto de materiais utilizados produciuse unha
adsorcion de P mais lenta, que seguia aumentando incluso despois dun mes.

Tamén se estudou a adsorcion/desorcion de distintas doses de Cr(VI), F~, Cd y Pb nos dous solos
(forestal e de vifia), no material piritico, € en distintos bioadsorbentes (codia de pifieiro, cinza de
carballo, residuos de cafiamo e cuncha de mexillon), asi como no solo forestal, solo de vifia e
material piritico, tratados individualmente con 48 t ha' dos bioadsorbentes que mellores
resultados deron nos ensaios de adsorcion: cuncha de mexillon, cinza de carballo e codia de
pifieiro (para Cd e Pb, en lugar de codia de pifieiro empregaronse residuos de cafiamo). En outro
estudo, investigouse a palla de trigo como potencial bioadsorbente de As(V), Cr(VI), F~y Ni*".
Os resultados amosan que, en relacion aos solo, € o forestal o que ten una maior capacidade de
adsorcion, especialmente de Pb (maximos proximos ao 100%), Cd (ata o 92%) e F (64%),
mentres que o material piritico presenta unha alta adsorcion de Cr (ata un 98%). Considerando os
distintos bioadsorbentes, a codia de pifieiro retén F (con méximos do 70%) e, sobre todo, Cr
(sempre >97%). En xeral, todos os materiais empregados como bioadsorbentes presentaron unha
elevada adsorcion de Cd e Pb, retendo casa a totalidade destes catidons, especialmente nos
bioadsorbentes mais alcalinos (residuos de cafiamo, cuncha de mexillon e cinza de carballo). A
cinza de carballo tamén retén bastante F (ata o 69%), mentres que a palla de trigo adsorbe mais
do 65% do Ni ao engadir a dose mais alta deste elemento, obténdose a seguinte secuencia de
adsorcion para este material: Ni>* >F~> Cr(VI) >> As(V).

En relacion aos resultados das emendas efectuadas, a adicidon de codia de pifieiro aos solos e ao
material piritico aumenta a retencion de Cr(VI), do mesmo xeito que a cinza de carballo
engadida ao solo forestal. O resto das emendas non provocaron un incremento significativo da
adsorcion de Cr(VI). A retencion de F~ aumentou tamén no material piritico tras engadirlle
calquera das emendas utilizadas, do mesmo xeito que a adsorcion en ambos solos ao emendalos
con codia de pifieiro. En xeral, todalas emendas engadidas aos solos e ao material piritico
incrementaron a adsorcion de Cd y Pb, sendo a cinza de carballo a emenda mais efectiva para
ambos cations.

Os datos de adsorcion amosaron un mellor axuste ao modelo de Freundlich na maioria dos casos,
indicando superficies de adsorcidon heteroxéneas, que a adsorcion multicapa ¢ a dominante e que
non se pode predicir a adsorcion maxima.

A desorcion presenta xeralmente unha tendencia oposta 4 adsorcion, sendo menor naqueles
materiais que presentan unha alta retencion dos distintos elementos. Canto maior ¢ a
humificacién da materia organica e a presencia de 6xidos de Fe no material adsorbente, menor ¢é
a desorcion do elemento. Outros factores que inflien na facilidade de desorcion serian o feito de



que exista unha maior tendencia a formarse enlaces débiles como as forzas de van der Walls ou
fortes como os complexos 6rgano-metalicos entre o elemento e o adsorbente.

O comportamento dos elementos estudados, en relacién aos procesos de adsorcion/desorcion
sobre os diferentes adsorbentes, estaria condicionado por varios factores como son o caracter
catidnico ou anidnico do elemento e a sua dose engadida, a composicion dos materiais
adsorbentes, asi como o seu pH. A gran influencia do pH nestes procesos ten a sua explicacion
polo seu efecto na hidrolise dos elementos, na solubilidade da materia organica e na carga
superficial dos compofientes de carga variable

Estes resultados acerca do comportamento dos solos e adsorbentes empregados na retencion de
fosforo e elementos traza, poderian ser utiles para a xestion dos solos e areas afectadas por
contaminacion debida a estes elementos, y para evitar o seu paso as augas e a cadea trofica.
Ademais, estes estudos favorecerian un manexo efectivo dos residuos/subprodutos estudados
facilitando a sua reciclaxe e a sustentabilidade ambiental.
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ABSTRACT

In the last decades, the overexploitation of natural resources, industrial processes and the waste
generated as a result of human activity have been an environmental problem that is causing
serious alterations in ecosystems. Soil conservation as a natural resource is one of the great
challenges of the actual society, so it is essential to fight against soil degradation and
contamination to maintain soil sustainability. Chemical degradation of the soil can be caused by
an excessive content of heavy metals, metalloids and other trace elements, that could be
potentially toxic and could accumulate in the soil. Also nutrients such as P, when are added in
high concentrations, could cause serious environmental problems. Then, to know the origin of
these contaminants, as well as their accumulation and interaction in the soil, is a priority in
studies about environmental degradation and recovery of degradaded spaces. In this sense, it is
also essential to investigate effective and economic decontamination methods, such as
adsorption, one of the techniques that has aroused the most interest in recent years. For example,
the use of industrial residues/by-products of biological origin as adsorbents (biosorption), would
allow, on the one hand, to minimize or reduce the impact of pollutants on the environment and,
on the other, would revalue those industrial residues whose management, it would be very costly
both economically and environmentally. This implies the need to know the adsorbent capacity of
different wastes/by-products produced locally, the degree of reversibility of the adsorption
process, and, in general, their behavior individually, in mixtures, and when they are added to
soils as decontaminants.

With this background, the objectives of this doctoral thesis were: a) to study the adsorption
processes of P in soils, residual materials/by-products and mixtures of different residues; b)
study the adsorption/desorption processes of trace elements (F, Cr, As, Ni, Cd and Pb) in soils,
residual materials/by-products and soils amended with these residual materials and c) adjust the
adsorption results to the isotherms used more commonly in this type of studies (Langmuir and
Freundlich), to know the adsorption process and predict to what extent the different materials are
saturated by these elements.

In a first study, P retention was investigated through Batch experiments in soils and residues/by-
products individually: forest soil, vineyard soil, mussel shell of two sizes (coarse and fine),
calcined mussel shell ash, pine sawdust, pyritic material from a mine tailings, granite material
from a C horizon and fine material from slate processing. Three ternary mixtures were also
prepared using different proportions of the following residues/by-products: sewage sludge,
mussel shell calcination ash, and calcined mussel shell or pine wood ash, to study their P
retention capacity. In a second part, the influence of pH and incubation time on the adsorption of
P in the two soils and in different residues/by-products (pyritic and granitic material, mussel
shell and mussel shell ash, sawdust and slate residues) was studied. The results indicate that the
pyritic material and the mussel shell ash show the highest P retention capacity, adsorbing more
than 95% of the added P. The lowest retention of P (<60%) corresponds to the pine sawdust and
fines from slate processing, while the residue/by-product mixtures retained between 70 and 90%
of the P. The adsorption data are adjusted satisfactorily to the Freundlich model, except in the
case of pine sawdust and slate fines; however, only the forest and vineyard soil samples fit the
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Langmuir model. The influence of pH on P adsorption was highly dependent on the adsorbent
material, with optimal adsorption values in a wide pH range (between 4 and 12). Regarding the
incubation time, the fine mussel shell, shell ash, pyritic material and forest soil showed a very
rapid P adsorption, reaching maximum values in 24 h; with the rest of the materials used, a
slower P adsorption was obtained, which continued to increase even after one month.

The adsorption/desorption of different doses of Cr(VI), F~, Cd and Pb was also studied in the
two soils (forest and vineyard), in the pyritic material, and in different bioadsorbents (pine bark,
oak ash, hemp residues and mussel shell), as well as in forest soil, vineyard soil and pyritic
material, individually treated with 48 t ha™' of the bioadsorbents that gave the best results in the
adsorption tests: mussel shell, oak ash and bark pine (for Cd and Pb, hemp residues were used
instead of pine bark). In another study, wheat straw was investigated as a potential bioadsorbent
for As(V), Cr(VI), F~ and Ni*". The results show that, in terms of soils, it is the forest soil that
has a greater adsorption capacity, especially Pb (maximums close to 100%), Cd (up to 92%) and
F (64%), while the pyritic material presents a high adsorption of Cr (up to 98%). Considering the
different biosorbents, pine bark retains F (with maximums of 70%) and, mainly, Cr (always
>97%). In general, all the materials used as biosorbents presented a high adsorption of Cd and
Pb, close to 100%, especially in the most alkaline biosorbents (hemp residues, mussel shell and
oak ash). Oak ash also retains quite a lot of F (up to 69%), while wheat straw adsorbs more than
65% of Ni when adding the highest dose of this element, obtaining the following adsorption
sequence Ni*" >F > Cr( VI) >> As(V) for this last material.

Regarding the results of the amendments made, the addition of pine bark to the soils and to the
pyritic material increases the retention of Cr(VI), as does the oak ash added to the forest soil. The
rest of the amendments did not cause a significant increase in Cr(VI) adsorption. The retention of
F~ also increased in the pyritic material after adding whatever of the amendments used, in the
same way as the adsorption in both soils when were amended with pine bark. In general, all the
amendments added to the soils and to the pyritic material increased the adsorption of Cd and Pb,
with oak ash being the most effective amendment for both cations.

The adsorption data showed a better fit to the Freundlich model in most cases, indicating
heterogeneous adsorption surfaces, that multilayer adsorption is the dominant one and that the
maximum adsorption cannot be predicted.

Desorption generally presents a tendency opposite to adsorption, being lower in those materials
that have a high retention of the different elements. A major humification of the organic matter
and a greater content of Fe oxides in the adsorbent material, imply a lower desorption of the
element. Other factors that influence the ease of desorption would be the fact that there is a
major tendency to form weak bonds such as van der Walls forces or strong ones such as organo-
metallic complexes between the element and the adsorbent.

The behavior of the studied elements in relation to the adsorption/desorption processes on the
different adsorbents, would be conditioned by several factors such as the cationic or anionic
nature of the element and its added dose, the composition of the adsorbent materials, as well as
their pH. The great influence of pH in these processes is explained by its effect on the hydrolysis
of the elements, on the solubility of organic matter and on the surface charge of the components
with variable charges.
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These results about the behavior of soils and adsorbents used in the retention of phosphorus and
trace elements, could be useful in the management of soils and areas affected by contamination
due to these elements, and to avoid their passage to water and the food chain. In addition, these
studies would favor effective management of the waste/by-products studied, facilitating their
recycling and environmental sustainability.
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1 INTRODUCCION.

1.1 ANTECEDENTES.

El desarrollo de la humanidad, especialmente en los tltimos dos siglos, estd provocando efectos
negativos en el medio ambiente al estar acompanado de frecuentes y graves alteraciones de los
ciclos naturales. En este sentido, la conservacion del suelo como recurso natural constituye uno
de los grandes problemas medioambientales a los que se enfrenta la sociedad actual; resulta, por
tanto, indispensable luchar contra su degradacion y contaminacién para mantener su
sostenibilidad. La degradacion quimica del suelo puede ser causada por un contenido excesivo
en metales pesados y aniones inorganicos, cuya presencia es motivo de preocupacion debido a su
potencial toxico, persistencia y acumulacion (Ahmed y Ishiga, 2006). Entre ellos cabe destacar
diferentes metales pesados/metaloides solubles en forma cationica (Hg, Cd, Ni, Pb, Cu, Zn, Mn)
o anidnica (cromato, arseniato), pero también nutrientes como el P que, afiadido en
concentraciones elevadas, puede causar también serios problemas ambientales. El conocimiento
del origen de estos contaminantes, asi como de su acumulacion e interaccion en el suelo, es
prioritario en los estudios de control ambiental.

Segin la EEA (2019), la mayoria de los contaminantes anteriores no se degradan, son
persistentes y tienden a acumularse en el medio; ademads, los metales pesados, incluso en
cantidades bajas, pueden causar dafios y efectos toxicos en la flora y la fauna, asi como en la
salud humana. Por ello, uno de los principales objetivos, es disminuir su disponibilidad, evitando
su paso tanto a las plantas como a las aguas. Los procesos de adsorcion que se producen en el
medio edafico pueden actuar como filtro para conseguirlo, pero esa capacidad de adsorcion es
limitada y esta condicionada por las propiedades del suelo, de modo que, a veces, un nuevo
aporte de contaminantes produce un efecto negativo reconocible en la estructura, composicioén o
funcionamiento del ecosistema (Hettelingh et al., 1991; Wuana y Okieimen, 2011). La
introduccion de componentes toxicos en el medio natural puede superar la capacidad de
depuracion de los ecosistemas receptores, dando como resultado la acumulacion de
contaminantes que pueden resultar peligrosos ya que no son biodegradables y, cuando estan
presentes en suelos y aguas, pueden entrar en la cadena alimentaria y acumularse en los
organismos vivos (Tenorio Rivas, 2006; Cutillas et al., 2014). Es por ello que, en las tltimas
décadas, se estd investigando la utilizacién de distintos residuos organicos e inorgédnicos para
potenciar la adsorcion edéfica de estos contaminantes debido a su bajo coste y a sus beneficios
ambientales (Dhaliwal et al., 2020; Ramirez-Calderodn et al., 2020; Soliman y Moustafa, 2020).
Los principales problemas ambientales causados por el P se relacionan con procesos de
degradacion del suelo por un escaso nivel de P disponible para la planta y, en el otro extremo,
por un exceso de este elemento al ser afadido en exceso a los suelos agricolas en los paises
desarrollados (Shen et al., 2011). Ademdas de la actividad agricola, existen otras fuentes
antropogénicas que aportan fosforo al medio, como son las actividades mineras, industriales, el
uso de detergentes en los hogares, etc. La escorrentia, el lavado y, principalmente, la erosion de
los suelos, llevan parte del P hacia lagos, arroyos, acuiferos y otras masas de agua (van
Beusekom y de Jonge, 1998), activando los procesos de eutrofizacion.
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El Cr, As, F, Pb, Cd y Ni, son elementos traza que pueden presentar una alta toxicidad. Su
contenido en el suelo puede deberse a procesos edafogénicos, pero la actividad humana lo ha
incrementado desde que comenzo la industrializacion (Garcia et al., 2009). De hecho, aunque
desde hace miles de afos el ser humano ha explotado los metales, reintroduciéndolos en el medio
ambiente, es desde la revolucion industrial de finales del siglo XIX, cuando una gran carga de
metales es emitida a la atmosfera debido a la intensa industrializacion. Algunos de esos metales,
incluso a bajas concentraciones, pueden resultar muy toxicos, como en el caso de cadmio y
plomo (Zaborska, 2014).

En los apartados siguientes se describiran de forma mas amplia las caracteristicas y los efectos
ambientales del fosforo y de los cinco elementos traza, Cr, F, As, Cd y Pb, que seran objeto de
este estudio.

1.2 FOSFORO.

1.2.1 Caracteristicas y problematica ambiental del fosforo.
El fosforo es un no metal, de simbolo P y nimero atomico 15. En la tabla periodica pertenece al
grupo del nitrogeno y es, quimicamente, muy reactivo. No se encuentra en la naturaleza en
estado nativo, pero si en formas inorganicas y en compuestos organicos.
Es un elemento esencial para el desarrollo de los seres vivos, ya que forma parte de los procesos
metabolicos que condicionan su ciclo vital (Rout et al., 2021). En los animales, forma parte de
los huesos que constituyen el esqueleto y estd implicado en multiples procesos celulares
(Dimeglio e Imel, 2019). En las plantas es uno de los elementos mas importantes al intervenir de
forma directa en procesos fisioldgicos como la fotosintesis, la maduraciéon de los frutos, la
formacion de azucares y la sintesis de proteinas y acidos nucleicos (Fernandez, 2007). Algunos
autores lo consideran el elemento limitante mas importante para el crecimiento y desarrollo de
las plantas (Margalef, 1993; Liu et al., 2013) debido a su baja movilidad en el suelo y a sus
problemas de biodisponibilidad. Esta caracteristica le da una alta resistencia a ser lixiviado en la
mayoria de los suelos, pero al mismo tiempo causa deficiencias nutricionales ampliamente
distribuidas en la produccion agricola (Holford, 1997). Por ello, es habitual afadirlo
abundantemente al suelo en forma de fertilizantes inorganicos o de residuos organicos (Shen et al.,
2011).
La principal fuente natural de fosforo en el suelo es no renovable (Wang et al, 2016; Chowdhry
et al., 2017) y se concentra en las rocas fosfatadas o fosforicas, que contienen como mineral
principal el apatito, cuya base es el fosfato de calcio. Principalmente, el apatito se encuentra en
las rocas igneas y metamorficas, aunque también puede aparecer en las rocas sedimentarias
(Piccoli y Candela 2002). Se pueden distinguir principalmente tres tipos de apatitos: el
fluorapatito, que contiene fundamentalmente flior en su composicion y es el grupo de apatito
mas abundante en las rocas (Chang et al., 1998); el clorapatito cuando el cloro es el anion
predominante en la férmula; hidroxiapatito cuando son los grupos OH los aniones que mas
presentes estan (Zapata y Roi, 2007). Los apatitos sedimentarios, también denominados
genéricamente francolitas, contienen principalmente grupos F~ y grupos OH".
Las principales fuentes antropicas de fosforo en suelos contaminados por este elemento son las
aguas residuales municipales (por los detergentes) y las industria quimica y farmacéutica (por los
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acondicionadores, conservantes, suplementos alimentarios, tintes...). Un papel destacado lo tiene
la industria de fertilizantes, que consume casi el 90% de la produccién mundial de roca fosforica
(Kataki et al., 2016; Ballesta, 2017). La mayoria del fésforo empleado en la industria de
fertilizantes procede de China, EE.UU., Marruecos, Rusia y otros paises de Africa. El
incremento en la aplicacion de estos fertilizantes fosfatados en los ultimos afios ha mejorado
significativamente la concentracion de P en el suelo en la mayoria de las regiones del mundo
(Mejias et al., 2013), pero ha causado la acumulacion de este elemento, en algunos suelos incluso
hasta profundidades de 0.75 m (Rubak et al., 2013; Wang et al., 2015). Estas dosis excesivas de
fertilizantes fosfatados, ademas de causar pérdidas de tipo econdmico a las explotaciones
agricolas, podrian suponer un problema ambiental, especialmente en los cursos de agua
(Kyllingsbek y Hansen, 2007), donde pueden desencadenar procesos de eutrofizacion
(Shinohara et al., 2016), como se vera posteriormente.

1.2.2 Comportamiento del fosforo en el ambiente.

1.2.2.1EI fosforo en la atmosfera.

Las principales fuentes de P atmosférico incluyen polvo (especialmente en zonas aridas)
aerosoles marinos, particulas de aerosoles bioldgicos primarios, asi como cenizas de volcanes,
quema de biomasa, combustion de petroleo y carbon y, finalmente, emisiones de fosfato de las
industrias. Este tipo de transferencia provoca una redistribucion de P en el paisaje (Tipping et al.,
2014). Segun estos autores, la atmosfera recibe, globalmente, una media de 3.7 Tg de P al afio,
mayoritariamente de fuentes naturales. Sin embargo, la cantidad y la importancia relativa de la
deposicidon atmosférica varia mucho de un lugar a otro, dependiendo de las fuentes de P y de las
condiciones ambientales (Berthold et al., 2019). En algunos casos este aporte de P atmosférico
puede fertilizar dreas remotas y oligotroficas como lagos virgenes y turberas y causar un grave
dafio ecoldgico a largo plazo.

1.2.2.2El fosforo en el suelo.

El contenido total de fosforo en suelos varia entre 0.01% y 3% y se presenta tanto en formas
inorganicas como organicas, representando la fraccion orgéanica del suelo un porcentaje muy
variable, entre un 20% y un 70%, del fosforo total del suelo (Tessen et al., 1994; Frossard et al.,
2000). Cuando un suelo se encuentra en sus primeros estadios de desarrollo, el P inorganico es
claramente mayoritario, derivado del material de partida. Poco a poco, los diferentes organismos
que conforman el ecosistema lo emplean para sus procesos fisioldgicos incorporandolo a sus
células y convirtiéndolo en P organico. Cuando los microorganismos, plantas o animales mueren,
al descomponerse devuelven el P al suelo en forma organica como parte de su ciclo bioldgico.
(Figura 1). El P orgénico en el suelo se encuentra fundamentalmente como fosfatos de inositol y
fosfonatos dentro de las formas estables (Figura 2), y como fosfatos diésteres (principalmente
acidos nucleicos), ortofosfatos monoésteres y polifosfatos organicos, dentro de la formas activas,
independientemente del material parental, vegetacion y clima (Condron et al., 2005; Huang et
al., 2017). Una vez mineralizada la materia organica, el fosforo pasa a la disolucion del suelo en
formas biodisponibles para las plantas, fundamentalmente como fosfato.
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El ciclo de este elemento estaria controlado principalmente por mecanismos de tipo edafico y
biologico que afectarian a la mineralizacion, destacando el papel del pH y del contenido en
materia  organica.  Segun
Trasar-Cepeda y Gil Sotres
(1987), en los suelos de
Galicia, la actividad de las
fosfatasas es maxima a pH
entre 5 y 6, y su presencia
depende de la abundancia de
materia organica en el suelo.
Bueis et al. (2018) estudiando
suelos mediterraneos, también
encuentran mayor actividad
fosfatasa en los mas 4acidos
(con pH en torno a 4.5). Otros
factores que influyen en el ciclo del

Figura 1. Representacion del ciclo del P en el suelo.

P son la humedad del suelo, la presencia de Al y Fe, y el tipo de restos organicos, de modo que
cuando estos son muy resistentes, el proceso de mineralizacion puede llegar a ser muy lento
(Bueis et al., 2018). En suelos donde la mayor parte del P se encuentra en forma organica,
practicas de manejo como el encalado, que modifican el valor de pH del suelo, favorecen su

mineralizacion, aumentando su disponibilidad para los cultivos (Awan, 2015).

En cuanto al P inorganico, considerado la principal fuente de P disponible para las plantas, es

muy reactivo en el suelo y presenta una baja disponibilidad debido a su alta fijacion y lenta

difusién. Debido a esto puede ser un elemento muy limitante en el crecimiento vegetal. Las
formas de P inorgénicas pueden clasificarse como: solubles, intercambiables e insolubles (Figura

2).

La mayoria de los compuestos del suelo que contienen fosforo, tanto organicos como
inorganicos, presentan una
baja solubilidad, por lo que la
concentracion de P en la
disolucion del suelo es muy
baja (Holford, 1997), con
valores que, en general,
pueden variar entre 0.001 mg
L'y 1 mgL"! (Brady y Weil,
2002). Este fosforo en
disolucion  incluye el P
disponible, que es aquella
fraccion que puede ser

utilizada por las plantas y los

microorganismos de forma inmediata (Morel et al., 2000). Estas formas solubles de P provienen
de la disociacion del acido ortofosforico, que puede dar tres aniones: HoPOs”, HPO4* y PO4>".

Figura 2. Formas de P en el suelo.
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Las plantas absorben el fosfato, principalmente en forma de anién divalente y monovalente
(HPO4* y HoPOx) (Shen et al., 2011), aunque muestran preferencia por la monovalente (Penn y
Camberato, 2019). A pH 4acido, la mayor parte del fosforo se encuentra en forma de anion
H>POys, disminuyendo progresivamente este a medida que aumentan los valores de pH (Figura
3). Cuando el pH alcanza valores superiores a 7 y 8 es la forma HPO4* la que predomina y a pH
muy alto predomina la especie PO4** (Huang et al., 2017). El pH del suelo no solo influye en el
tipo de especies de P presentes en la disolucion, sino también en la solubilidad del mismo y, por
tanto, en su disponibilidad para las plantas. De modo general, el maximo de disponibilidad del P
ocurre a pH casi neutro (Penn y Camberato, 2019).

En cuanto al P intercambiable, también llamado P 14bil, es el que estd unido débilmente a la
superficie de las particulas, siendo disponible para las plantas (Morel y Plenchette, 1994). Sin
embargo, esta fraccion

disponible generalmente

es poco abundante en los

suelos, tal y como se

indicé anteriormente.

Asi, Lemming et al.

(2019), en un estudio a

largo plazo en suelos

fertilizados con residuos

orgédnicos, sefialan que

solo una pequefia parte

del P total (<3%) era

rapidamente

intercambiable.

. Figura. 3. Distribucion de las especies de fosfato en funcion del pH
Dentro del P insoluble, (Fuente: Reddy y DeLaune, 2008)

pueden  diferenciarse

dos grandes grupos: los compuestos que contienen calcio y los que contienen hierro y aluminio.
Entre los primeros se encuentran minerales primarios como el fosfato calcico, que es el mas
insoluble del grupo y, por consiguiente, el que contiene el P en forma menos aprovechable
(Beauchemin et al., 2003; Nezat et al., 2008). Los fosfatos mono y dicalcico son mds facilmente
asimilables por las plantas, pero se forman preferentemente a pH elevado y, excepto en suelos
recientemente fertilizados, estan presentes en cantidades extremadamente pequefas, ya que con
facilidad se transforman en compuestos mas insolubles (Brady y Weill, 2002). Ademas del valor
del pH del suelo, la cantidad de Ca en disolucioén o Ca intercambiable son factores que influyen
en la precipitacion de los diferentes compuestos de fosforo (Penn y Camberato, 2019). Dentro de
los fosfatos de Fe y Al, los minerales més frecuentes son la strengita (en el caso del hierro) y la
variscita (en el caso del aluminio). La formacion de estos precipitados de Fe y Al se ve
favorecida cuando el valor del pH es bajo ya que facilitan la disociacion de hidroxidos de Fe y
Al, que pueden precipitar directamente con las especies de P presentes en la disolucion. La
adicion de fertilizantes fosfatados a suelos acidos favorece la formacion de estos minerales de Fe
y Al (Frost et al., 2004).
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Es posible que parte del P incluido en esos minerales pueda solubilizarse, pero es un proceso,
generalmente, muy lento. Con frecuencia, esa solubilizacion se lleva a cabo por bacterias
heterotrofas (Rodriguez et al., 2006; Collavino et al., 2010) mediante la excreciéon de acidos
organicos (oxalico, lactico y citrico, entre otros) capaces de complejar el aluminio, el hierro o el
calcio de los compuestos de fosforo (normalmente ortofosfato), liberando a la solucion el anion
fosfato. Otro procedimiento a través del cual puede tener lugar esa solubilizaciéon del P puede
estar ligado a la reduccion del metal (Marschner et al., 2011). Asi, los microorganismos reducen
el hierro férrico a ferroso en condiciones andxicas favoreciendo la solubilizacion del fosfato.
Conocer la compleja dinamica del P en el suelo es fundamental para regular el ciclo de nutrientes
en ecosistemas naturales y agricolas y para desarrollar estrategias de gestion del P eficientes y
respetuosas con el medio ambiente. Esta dindmica incluye reacciones de adsorcidon/desorcion, y
mineralizacion/inmovilizacion, que, al ser rapidas han sido muy estudiadas, mientras que en
otras como la precipitacion/disolucion, alteracion, difusion en fase solida, penetracion y
recristalizacion, la investigacion ha sido menor (Hou et al., 2019).

Los procesos de precipitacion-disolucion y de adsorcion-desorcion son los principales causantes
de la retencion del fosforo por parte del suelo (Sample et al., 1980). La precipitacion consiste en
la incorporacion de sustancias dentro de un sélido tridimensional en expansion (Sposito, 2008).
La disolucion es el proceso contrario, mediante el cual componentes de la fase solida se
movilizan por solubilizacion al agua (Sposito, 2008; Thompson y Goyne, 2012). Por lo tanto, las
reacciones de precipitacion-disolucion implican tanto la formacidon y crecimiento de una fase
mineral como su destruccion, y estan controladas fundamentalmente por el pH, temperatura,
estado redox y concentracion de especies acuosas. Relacionada con este proceso se encuentra la
coprecipitacion, donde constituyentes menores o accesorios se incorporan a la estructura mineral,
como es el caso del arsénico que coprecipita con la pirita, y del foésforo y arsénico que son
coprecipitados con los 6xidos de hierro. La coprecipitacion no implica ningin mecanismo en
particular, y en la practica, la adsorcidon y la coprecipitacion tienen lugar al mismo tiempo
(WHO, 2001a). El proceso inverso a la coprecipitacion es la codisolucion, que dara lugar a su
movilizacion. Por lo tanto, la estabilidad del mineral coprecipitado condiciona la movilizacion
del elemento en cuestion. Normalmente, la velocidad de disolucion o precipitacion es muy lenta,
por lo que el equilibrio termodindmico es, a menudo, dificil de alcanzar en periodos cortos,
mientras que la adsorcion-desorcion tiende a ser rdpida para la escala temporal geoldgica.

La adsorcion se puede definir como un proceso de superficie que conduce a la transferencia de
una molécula de una masa fluida a una superficie solida, tratando de compensar las fuerzas de
atraccion superficial (Artioli, 2008; Zarrouk y Mclean, 2019). Esto puede ocurrir debido a
fuerzas fisicas o por enlaces quimicos. La especie adsorbida recibe el nombre de adsorbato,
mientras que la especie que adsorbe es el adsorbente. Estas uniones que se producen entre el P y
las superficies solidas poseen distintos niveles de energia; esta energia disminuye a medida que
se van ocupando los distintos sitios de adsorcion (McGechan et al., 2002). Asi, el P retenido
comprende especies de diferente solubilidad y biodisponibilidad.
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Segun el tipo de enlace por el que se producen, se diferencian tres procesos de adsorcion (Reddy
y DeLaune, 2008; Weihrauch y Opp, 2018):

» La adsorcion fisica o inespecifica que es impulsada por la atraccion electrostatica entre
iones y superficies de particulas con carga eléctrica opuesta. Estos enlaces se forman
rapidamente y son de baja energia.

» La "quimiosorcion" o "adsorcion especifica", donde aparecen uniones mas fuertes entre
ciertos iones y grupos reactivos de las superficies de las particulas debido a enlaces
coordinados. Por ejemplo, un radical OH o una molécula de agua son reemplazadas por
el anion fosfato, formandose un complejo fosfatado superficial (Torrent et al., 1992;
Brady y Weill, 2002).

» Finalmente, los enlaces adsorbentes mas estables se crean por la adsorcion de los iones a
las superficies de las particulas en una fase inicial, formando grupos de iones
multinucleares. Con el tiempo y el aumento de la concentracion de iones, estos pueden
precipitar como solidos en las superficies de adsorcion. Dentro de estos enlaces muy
estables se incluiria el P “ocluido”, que se forma cuando el P se difunde a través de
microporos, tanto de minerales como de complejos 6rgano-metalicos, o cuando aparece
cada vez mas encapsulado por el crecimiento de concreciones minerales, donde
dificilmente puede ser reemplazado.

Los principales factores que afectan a la capacidad de adsorcion del P incluyen el pH, la calidad
y cantidad de materia organica, la textura, la mineralogia y la presencia y cristalinidad de 6xidos
de Fe y Al (Hanyabui et al., 2020).

El hecho de que predomine la adsorcidon o la precipitacion dependera de distintos factores tales
como la concentracion en la solucién de equilibrio, el tiempo de reaccion y los minerales
constituyentes (Lin et al, 1983; Weihrauch y Opp, 2018). A bajas concentraciones de P se daria
una adsorcion mayoritariamente irreversible con enlaces binucleares de alta energia, seguidos
por enlaces mononucleares reversibles, mientras que a altas concentraciones de fosforo
ocurririan reacciones de disolucion y precipitacion con la formacion de una nueva fase cristalina
(Olsen y Khasawneh, 1980; Beauchemin et al., 2003; Weihrauch y Opp, 2018). En relacion con
esto, varios estudios indican que el hecho de que existan reacciones de adsorcion (intercambio de
ligandos) o de precipitacion, va a depender de la relacion metal:P, siendo 6:1 en la adsorcion y
1:1 para la formacion de fosfatos de Fe y de Al (Kim y Kirkpatrick, 2004; Penn y Camberato,
2019). Si la concentracion de P es alta y el medio 4cido se producird una precipitacion de P con
Fe y Al. En cambio, a baja concentracion de P este presenta una tendencia a interactuar con los
suelos a través de reacciones de intercambio de ligandos.

Liu et al. (2016) afirman que el que predomine la atraccion electrostatica o la
precipitacion/deposicion en la retencion de P, va a depender también del pH dada su influencia
en las cargas de los suelos; a mayor acidez mas importancia tendréa la atraccion electrostatica,
mientras que a pHs elevados predominara la precipitacion. En este sentido, en suelos acidos, la
adsorcion de P estd generalmente atribuida a ciertos compuestos de carga variable como son los
“6xidos” e “hidroxidos” de Fe y Al, principalmente los de baja cristalinidad (Brady y Weill,
2002; Hanyabui et al., 2020). En esas condiciones de pH, estos compuestos presentarian carga
positiva lo que facilitaria la adsorcion del anidn fostato. En suelos neutros o calcareos, aunque el
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fosforo también puede ser adsorbido sobre la superficie del carbonato de calcio, su retencion
estaria dominada por las reacciones de precipitacion (Urrutia et al., 2014; Weihrauch y Opp,
2018). Esta precipitacion sucede cuando el producto de la actividad idnica en disolucion excede
la constante de equilibrio del mineral, es decir, cuando la disolucién se vuelve “saturada” en Ca
y en P, al igual que lo comentado para el Fe y Al, y se ve favorecida al aumentar el pH (Penn y
Camberato, 2019). El fosfato precipitaria con calcio, generando fosfato dicalcico (DCP) que esta
disponible para las plantas. En ultima instancia, el fosfato dicélcico puede transformarse en
formas mas estables, como ortofosfato de calcio (OCP) e hidroxiapatito (HAP), que estan menos
disponibles para las plantas a pH alcalino (Arai y Sparks, 2007; Hanyabui et al., 2020). Lindsay
(1979) sugirié que a pH por debajo de 5.8 los fosfatos de Al y de Fe controlan la concentracion
de P en la solucién del suelo, mientras que a valores de pH mas elevados lo hacen los fosfatos de
Ca y de Mg. Sin embargo, otros autores han demostrado que los fosfatos de Al, Fe, Mg y Ca
pueden coexistir en un amplio rango de valores de pH (Beauchemin et al., 2003; Luo et al.,
2017). Varios autores proponen otros mecanismos de retencion de P en medios neutros o
alcalinos como la adsorcion sobre los minerales de la arcilla mediatizada por los iones Ca, que
pueden actuar como puentes cationicos (Devau et al., 2011; Hanyabui et al.,, 2020)
contrarrestando la repulsion idnica entre los iones de P y las cargas negativas de las superficies
minerales. Este mecanismo fue también observado por otros autores, tanto para la retencion de P
en las arcillas (en particular sobre illita) (Devau et al., 2009) como para el caso del arseniato (que
presenta propiedades similares al fosfato) (Smith et al., 2002).

En cuanto a la retencion por la materia organica, aunque existen trabajos que estudiaron la
influencia de la materia orgénica sobre la adsorcion de P (Moshi et al., 1974; Wang et al., 2009a;
Fu et al., 2013; Yang et al., 2019), es un tema que todavia suscita muchas controversias (Yang et
al., 2019). En general, la materia orgéanica puede afectar a la adsorcion de P por tres mecanismos
principales: inhibiendo la cristalizacion de los oxihidroxidos de Fe y Al, interviniendo en
reacciones de intercambio de ligandos y compitiendo por los sitios de adsorcion. Como se ha
indicado, los 6xidos de Fe y Al son unos excelentes adsorbentes de fosforo, especialmente los de
baja cristalinidad. La materia organica puede dificultar la cristalizacion de dichos oxihidroxidos,
tal y como indica el aumento de la relacion entre formas pobremente cristalinas (Fe extraido en
oxalato) y formas bien cristalinas (Fe extraido en ditionito citrato) segun aumenta el contenido
de materia organica, con lo que aumentaria la retencion fosfatica. La influencia del grado de
cristalinidad mineral en la variacion de la superficie especifica justificaria estos efectos en la
adsorcion de fosfato (Asomaning, 2020).

El humus cargado negativamente no tiene un gran poder de retencién de fosfatos, sin embargo,

1" y Ca?", es capaz de retener cantidades importantes de

asociado con cationes como el Fe’', A
este anidon por cambio de ligando entre los iones fosfato y los grupos hidroxilo (Torrent et al.,
1992; Wang et al., 2009a; Fu et al., 2013). Los 4cidos hiimicos pueden, por tanto, reaccionar con
el Al de los minerales del suelo dando lugar a nuevas superficies de adsorcion y formando
complejos ternarios. Varios estudios muestran evidencias de la existencia de tales complejos,
encontrandose gran parte de ellos en la disolucion del suelo, pudiendo llegar a constituir el 50

por ciento del total del P organico (Gerke, 2010; Urrutia et al., 2014). En este caso, estos
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complejos solubles son capaces de evitar la fijacion de P al suelo y favorecer la disponibilidad de
P para las plantas.

Por otro lado, el bloqueo de los sitios de adsorcion del P por parte de los 4acidos organicos, en
suelos con alto contenido de Fe y Al, indicado por varios autores (Nagaraja et al., 1970; Yang et
al., 2019), es la razon clésica para explicar que en suelos con alto contenido en materia organica
la fijacion de P en los horizontes superficiales sea menor que en los horizontes subyacentes.

1.2.2.3El fosforo en la vegetacion.

El P es uno de los principales elementos limitantes para el crecimiento vegetal, ya que, interviene
en muchos procesos vitales como la sintesis de compuestos esenciales tales como el ATP, el
ADN y ARN. Su concentracién en plantas oscila entre 0.05% y 0.5% del peso seco total.
Aunque la concentraciéon en los suelos puede ser 2000 veces mas alta que en la planta (Malhotra
et al., 2018), su fijacion a los componentes del suelo disminuye su biodisponibilidad, como se ha
visto en apartados anteriores. Entre los efectos que la deficiencia de P causa en la vegetacion, y
que puede ser constatada mediante distintos sintomas visuales, se encuentran la disminucién de
la fotosintesis, la disminucién del vigor de las semillas y de las raices y el descenso en la
absorcion de nitrégeno (tanto de nitrato como de amonio) en algunas especies vegetales, con la
consiguiente deficiencia de ambos nutrientes (Alves et al., 1996; Malhotra, et al., 2018).

En general, las plantas han desarrollado una serie de respuestas adaptativas para absorber y
utilizar P de manera eficiente, incluidas respuestas morfologicas, fisioldgicas y bioquimicas. Se
trata de una compleja red, fundamental para controlar la nutricion del P en las plantas, (Shen et
al., 2011), que es especialmente importante en la rizosfera. Asi, algunos estudios ponen de
manifiesto que determinados procesos, que se dan por supuestos en el suelo, pueden variar
cuando ocurren en la zona en torno a las raices. Estudiando la rizosfera de una genista endémica
de los suelos volcanicos del Etna (Genista aetnensis (Biv.) DC), se ha visto que hospeda de
forma preferente una poblaciébn microbiana responsable del ciclo del P; esto, junto con la
exudacion de acido oxalico por parte de esas raices, se consideran estrategias fundamentales para
preservar y disponer del P, el mas limitante de los elementos nutritivos en estos suelos, que
permiten a esta genistas colonizar estos medios marginales del Etna (Corti et al., 2005).
Posteriormente, otros autores indican estrategias similares desarrolladas por otras plantas para
poder acceder mas facilmente a nutrientes como el P en la zona rizosférica (liberando exudados,
asociandose con microorganismos o modificando la estructura de la raiz) (Pang et al., 2018; Xia
et al., 2020).

1.2.2.4El fosforo en las aguas. Eutrofizacion.
En el agua natural, el fosforo se encuentra principalmente en forma de fosfato disuelto
(ortofosfatos, polifosfatos y fosfatos orgénicos), siendo el ortofosfato la forma
termodindmicamente mas estable (Fadiran et al., 2008), pues tanto los polifosfatos como los
fosfatos organicos, pueden convertirse en ortofosfatos (Oram, 2020). El ortofosfato esta
facilmente disponible para la comunidad bioldgica y generalmente se encuentra en
concentraciones muy bajas en aguas no contaminadas; aunque se pueden producir mediante
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procesos naturales, sus principales fuentes son antrdpicas (aguas residuales, fertilizantes...), al
igual que los polifosfatos que provienen de los detergentes.

Dada la importancia agricola del P y su baja disponibilidad, se aplican frecuentemente
importantes cantidades de fertilizantes quimicos que mejoran la fertilidad y la produccion, pero
que pueden causar un grave dafo medioambiental, como es la contaminacion de los cuerpos de
agua. Segun varios autores, la aplicacion de fertilizantes ricos en P, a largo plazo, podria reducir
la adsorcion de P e incrementar las concentraciones, el transporte y la disponibilidad de este
elemento causando un significativo riesgo ambiental, especialmente en lagos (Mejias et al.,
2013; Wang et al., 2015). El riesgo de deterioro de la calidad de las masas de agua, que puede
acabar en eutrofizacion, es una de las principales preocupaciones derivadas de la acumulacion
excesiva de fosforo en el suelo (Shen et al., 2011; Stubenrauch et al., 2018).

La eutrofizacion es un proceso que altera las caracteristicas fisico-quimicas de un agua
deteriorando la calidad de las mismas debido al enriquecimiento de nutrientes, principalmente
nitrogeno y fosforo; esto provoca grandes impactos ambientales y econdmicos en el ecosistema
(Ledesma et al., 2013; Morelli et al., 2018). A ese proceso de eutrofizacion no solo contribuyen
los fertilizantes sino también otras actividades de tipo antropogénico como el uso de detergentes
en el ambito doméstico, las aguas residuales procedentes de las viviendas y otros procesos de
tipo industrial. EI hecho de que el fosforo haya sido considerado tradicionalmente como
limitante para el crecimiento del fitoplancton en sistemas de agua dulce (Schindler et al., 2008),
explicaria que un exceso del mismo debido a las fuentes indicadas anteriormente pueda causar
un alarmante crecimiento de algas y plantas acuaticas (Tian et al., 2016; Morelli et al., 2018).

El P del suelo puede llegar a los cuerpos de agua principalmente transportado a través del suelo
en procesos de erosion o transmitido por escorrentia superficial (Haygarth et al., 2005; Reid et
al., 2018; Hua y Zhu, 2020). En los suelos cultivados susceptibles a la erosion, asi como en las
areas agricolas en general, la mayoria de las pérdidas de P se han venido asociando a procesos de
escorrentia superficial (Boardman, 1990; Sharpley y Rekolainen, 1997). Las pérdidas de fosforo
por escorrentia superficial incluyen P particulado y P disuelto (Hart et al., 2004; Verbree et al.,
2010). Estas pérdidas pueden alcanzar valores totales desde 0.1 kg P ha! afio! para prados y
hasta 5.5 kg P ha™! afio! para tierras cultivadas (Brady y Weil, 2002). En los suelos de cultivo, el
fosforo particulado constituye la mayor proporcion de P transportado por escorrentia superficial
(cerca de un 80 %); este fosforo particulado incluye el ligado a las particulas del suelo y a la
materia organica, erosionado durante episodios que implican circulacion de flujos con suficiente
energia cinética (Verbree et al, 2010; Regan et al., 2010). En estos suelos agricolas, podemos
diferenciar, principalmente, dos factores que influyen en la cantidad y las formas de P perdidas a
las aguas circundantes. Primero, los procesos bioquimicos que tienen lugar en el suelo y que
controlan las formas de P disponibles para el transporte y, en segundo lugar, las caracteristicas
hidroldgicas de la cuenca; por ejemplo, las distintas pendientes que puedan existir ya que
determinardn la presencia de flujos de alta energia que son determinantes para conocer los
mecanismos y las vias de pérdida (Heathwaite y Dils, 2000; Hua y Zhu, 2020). La frecuencia y
el tipo de fertilizacion también es de suma importancia para evaluar el riesgo de pérdidas de P
(Jarvie et al., 2017: Williams et al., 2018). La incorporacion del fertilizante o del abono en el
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suelo mediante labranza, inyeccion o por colocacion subsuperficial puede disminuir el potencial
de pérdidas de P por escorrentia en mas del 95 %, comparado con el uso superficial.

Ademas de estas pérdidas por escorrentia superficial, existen cada vez mas indicios que sugieren
la existencia de otras vias de transporte de P como, por ejemplo, el flujo subsuperficial (Reid et
al., 2018; Bechmann y Bge, 2021). Tradicionalmente, esta via de pérdida de P fue considerada
como insignificante debido a que el P que percola por el suelo generalmente sufre procesos de
retencion sobre los componentes edaficos, causando una baja concentracion de ese elemento ya
en el flujo subsuperficial (ademas de en las vias de circulacion profundas). Sin embargo, en las
ultimas décadas este transporte se considera importante en determinadas circunstancias, como en
suelos bien estructurados donde existen macroporos como vias de flujo preferencial, en suelos
con baja capacidad de adsorcion de P, como son los suelos arenosos y en zonas donde el empleo
de abonos organicos es elevado (Simard et al., 2000; Wang et al., 2011, Reid et al., 2018).
Determinar el riesgo de pérdidas de P de tierras agricolas a las aguas superficiales es de suma
importancia para decidir qué suelos son mas vulnerables y, por lo tanto, no deberian recibir mas
adiciones de fertilizantes fosfatados, asi como para determinar en qué suelos agricolas deberian
llevarse a cabo ciertas medidas para minimizar el paso de P desde el suelo al agua (Buczko y
Kuchenbuch, 2007).

1.3 ELEMENTOS TRAZA.
1.3.1 Cromo.

1.3.1.1 Caracteristicas y problematica ambiental del cromo.

El cromo (Cr) es un elemento quimico de numero atomico 24 que pertenece al grupo de los
metales y presenta cuatro is6topos naturales. Al igual que ocurre con el P, no se encuentra en la
naturaleza en su estado nativo, aunque si en su forma idnica con valencias +2, +3 y +6. De todas
ellas, las formas mas importantes, debido a su capacidad para permanecer en el medio y a los
efectos sobre la salud humana, son la forma trivalente y la hexavalente (Thakur et al., 2007; Ma
et al., 2019).

Dependiendo del estado en el que se presente, puede ser un micronutriente fundamental para el
correcto desarrollo del ser humano (Cr™) o un elemento altamente toxico y cancerigeno (Cr*®)
(Benitez-Campo, 2011). La forma trivalente es la forma predominante, la cual es poco labil
debido a su tendencia a adsorberse o a precipitar como Cr(OH); en el suelo. Ademds de ser
esencial para el metabolismo humano, ayuda en el desarrollo de los musculos, colabora en la
reduccion del colesterol malo y, junto con la insulina, ayuda a reducir la glucosa en sangre (Son
et al., 2018). Por el contrario, la forma hexavalente presenta una gran movilidad a través de
suelos y agua y es altamente toxica por su capacidad de difusion en las células y su fuerte
potencial oxidativo. Esta forma de Cr se considera un contaminante prioritario debido a sus
propiedades mutagénicas, cancerigenas y teratogénicas (Thakur et al., 2007; Gadd, 2010;
Tumolo et al. 2020).

La principal fuente natural de Cr es la cromita (FeCr204), aunque podemos encontrarlo también
en otros minerales como magnetita, vauquelinita, bentorita y minerales silicatados (olivinos y
piroxenos), entre otros (Babula et al., 2009). La cromita es un mineral muy comun en rocas
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basicas y ultrabdsicas, inerte y muy poco soluble en agua, pero cuando actian sobre este mineral
determinados procesos de tipo geoquimicos o biologicos puede llegar a liberar Cr(III) al medio,
susceptible siempre de convertirse a Cr(VI) en las condiciones adecuadas (Al-Battashi et al,
2016), sobre todo en presencia de oxidantes como el MgO». En aguas subsuperficiales de areas
con este tipo de rocas se han encontrado concentraciones de Cr superiores a 60 pg L (Ball e
Izbicki, 2004) y en aguas de determinados pozos, debido a los sélidos en suspension procedentes
de arcillas ricas en hierro, hasta 4900 pg L' (Scott et al., 2011).

La liberacion de Cr al ambiente debido a la actividad humana estd relacionada con los
principales usos de este elemento, sobre todo en la produccion de aleaciones altamente
resistentes a la corrosion y los galvanizados de metales (Bhalerao y Sharma, 2015). Por lo que,
las principales fuentes antropogénicas de Cr provienen de diversas actividades industriales como:
la mineria, debido a la extraccion de cromita (FeOCr.0s3); la metalurgia, sobre todo la
fabricacion de aceros inoxidables u otras aleaciones no ferrosas; la industria quimica (pinturas
anticorrosivas, barnices para madera, curtido de pieles, tintes textiles, industria fotografica y
produccion de pasta de papel) y la obtencion de materiales construccion como cementos,
ceramicas, ladrillos refractarios, etc. (Abbas et al., 2014; Tumolo et al., 2020). Estas y otras
actividades demandan una produccion anual de cromo de alrededor de 44 millones de toneladas,
de las cuales, la mayor parte se emplea en la industria metalirgica (U.S. Geological Survey,
2020).

Los ecosistemas tienen una capacidad de depuracion de contaminantes limitada. En el caso del
Cr(VI), cuando su aporte al medio natural, principalmente como consecuencia de la actividad
humana, se realiza a un ritmo superior al del ecosistema para depurarlo, puede bioacumularse en
los seres vivos (Khan et al., 2010). Cuando esto ocurre, su acumulaciéon en el organismo es mas
rapida que su metabolizacion o excrecion (Tenorio Rivas, 2006). El Cr puede entrar en el cuerpo
humano bien por inhalacion, bien por el consumo de alimentos contaminados (Srivastava et al.,
2021). Cuando se producen fendmenos de bioacumulacion de Cr en los vegetales, el
contaminante puede pasar a la cadena tréfica y se puede producir un proceso de
biomagnificacion haciendo que la concentracion del metal pesado en los seres vivos de los
estadios superiores de la cadena pueda llegar a ser toxica a pesar de no haber constancia de un
problema de contaminacion de la misma magnitud en el ambiente mas préximo (Pagnanelli et
al., 2000; Liu et al., 2019).

Los efectos negativos que el cromo puede producir en la salud dependen de multiples factores,
algunos relacionados con el propio contaminante, como la cantidad de cromo introducido en el
organismo, el tiempo de exposicion o la forma en la que este se incorpora al organismo
(ingestion, inhalacidn o absorcion cutanea) y otros relacionados con la edad, el peso corporal, el
sexo o el estado de salud. Los diferentes sintomas que pueden presentar los organismos
expuestos al cromo incluyen, entre otros: ulceras cutdneas, insuficiencia renal e insuficiencia
hepatica; ademas de dolores epigéstricos, nauseas, vomitos, diarreas severas y tumores de
pulmon (Gadd, 2010).
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1.3.1.2 Comportamiento del cromo en el ambiente.

1.3.1.2.1 El cromo en la atmosfera.
La informacion sobre los niveles de cromo en el aire es limitada. En zonas remotas sin
contaminar algunos autores dan rangos de 0-3 ng/m®, mientras que el maximo obtenido en zonas
industriales es de 684 ng/m* (WHO, 2000).
El cromo se libera a la atmoésfera principalmente en forma de particulas o gotitas, siendo entre un
60-70% de origen antropogénico y un 40-30% de origen natural (Gunchin et al., 2021). El
tamafio de estas particulas influye en la translocacion de este elemento en la atmoésfera: las mas
pequefias y, por tanto, mas toxicas por ser respirables, pueden ser transportadas largas distancias,
mientras que las particulas mas grandes se depositan en lugares cercanos a la fuente de emision
(Kotas y Stasicka, 2000; Nocon et al., 2018).
Las especies de cromo que pueden presentarse en la atmosfera son las mismas que para el medio
acuatico. Del Cr total emitido a la atmodsfera entre un 3 y un 8% se corresponde con Cr (VI)
(Nocon et al., 2018) con una vida media relativamente corta (de 0.7 a 4.8 dias). Aunque se sabe
poco sobre la forma quimica del cromo en el aire, se cree que los 6xidos de Cr(IIl) son las
especies dominantes, especialmente como Cra(SO4); y Cr20s, mientras que el Cr(VI), es
detectado solamente en areas urbanas (Catrambone et al., 2013; Gunchin et al., 2021). Este Cr
(VD) en la atmosfera puede reaccionar con particulas de polvo u otras sustancias y convertirse en
Cr(IIT) (Stepnewska, et al., 2004). Dado que el cromo transportado por el aire se asocia
principalmente con fases de particulas suspendidas (Davidson y Wu, 1989), se elimina de la
atmosfera principalmente mediante la precipitacion himeda.
Las emisiones de cromo en todas sus formas estan limitadas por la Directiva Europea de
Emisiones Industriales a 0.5 mg (Nm?)"! de cromo y sus compuestos. (Directiva, 2010/75/ CE).

1.3.1.2.2 El cromo en el suelo.

La meteorizacion y la erosion de las rocas que contienen el cromo son su principal fuente
natural. La concentracion de este elemento en el suelo varia dentro de un rango muy amplio:
Alloway (1995) sefiala valores que oscilan entre 0.3 y 10000 mg kg™'; mientras que los sefialados
por Smith (1995) se encuentran entre 0.9 y 1500 mg kg''; los sefialados por Kabata-Pendias
(2000) son similares (1.4 y 1389 mg kg™!) siendo siempre mayores en los suelos desarrollados
sobre rocas basicas o ultrabésicas. De hecho, en la mayoria de los suelos naturales de Galicia se
obtuvieron concentraciones de Cr inferiores a 50 mg kg, dada la mayor presencia de rocas
acidas, mientras que en los suelos sobre rocas basicas y ultrabésicas, las concentraciones pueden
llegar a ser de 200 a 10000 mg kg™ respectivamente (Macias-Vazquez y Calvo de Anta, 2009).
En suelos serpentiniticos, también de Galicia, Lago-Vila et al. (2015) dan rangos de Cr entre
1366 y 2689 mg kg .
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Los contenidos medios de cromo en suelos sobre distintos tipos de rocas de Galicia segin
diferentes autores se muestran en la Tabla 1.

Tabla 1. Valores medios del contenido de cromo (mg kg™) en suelos de Galicia desarrollados sobre
diferentes tipos de roca.

(Macias-Vazquez y

Tipo de roca Calvo de Anta, 2009) (Lago Vila et al., 2015)
Granitos 20.2 -

Pizarras 43.7 -

Esquistos 48.8 -

Rocas bésicas 128.7 -

Rocas ultrabésicas 4268.4 1366-2689
Sedimentos 22.9 -

Calizas 58.2 -

Cuarcitas 28.3 -

En el suelo, los metales pesados como el Cr se distribuyen en distintas fracciones: disuelto,
intercambiable y unido fuertemente a componentes organicos y minerales, incluyendo el Cr
integrado en la estructura cristalina. La distribucion de Cr entre estas fases estd controlada por
tres principales procesos, algunos ya comentados en el apartado del fosforo: oxidacion-
reduccion, precipitacion-disolucion y adsorcion-desorcion. A su vez estos procesos dependen de
varios factores que influyen, tanto en la fraccion en la que se encuentra el Cr, como en el proceso
que esta actuando en cada momento; entre los mas importantes se pueden sefialar el pH, el
potencial redox, el tipo de minerales y sustancias orgéanicas presentes, la comunidad microbiana,
y el origen de la contaminacién por cromo (Ertani et al 2017).

Como se ha comentado anteriormente, las formas estables de Cr en el ambiente son la trivalente
y la hexavalente. El Cr (III) predomina en suelos no contaminados, con pH acido o neutro y un
potencial redox inferior a 600 mV. Este cromo aparece precipitado como 6xido o hidroxido,
adsorbido por los componentes de carga variable del suelo, como las arcillas u oxihidroxidos de
Fe, Mn o Al, o formando complejos con la materia organica (Macias-Vazquez y Calvo de Anta,
2009; Ertani et al., 2017). La concentracién de Cr(III) en disoluciones de pH neutro a alcalinos
esta limitada por la adsorcion superficial y la incorporacion en minerales tales como la cromita,
el Fe (II), hidroxidos y arcillas de Al (Rai et al., 1989). El Cr(VI), el mas téxico, frecuente en
medios fuertemente oxidados (Kumar y Chopra, 2015), es comiinmente muy movil en suelos y
aguas. Se suele presentar en forma de cromatos (CrO4?) y dicromatos (Cr.07%), todos ellos
termodindmicamente estables en un rango amplio de pH (Uyguner y Bekbolet, 2004). Las
especies de Cr(VI), al ser tan moéviles, especialmente los iones HCrO4 y CrO4%, pueden ser mas
facilmente adsorbidos por las plantas o lixiviadas a capas mas profundas del suelo y causar
problemas de contaminacion en suelos y aguas. Estas especies también pueden adsorberse,
principalmente sobre compuestos inorganicos de carga variable en los que predomine la carga
positiva al pH del suelo, como los oxidréxidos de Fe Al y Mn (Kumar y Chopra, 2015; Agrelli et
al., 2020), lo que también puede ocurrir sobre los bordes rotos de la capa octaédrica de arcillas
1:1. Este proceso va a estar muy condicionado por el pH, siendo mas relevante en unas
condiciones de pH de acido a neutro, ya que a medida que este desciende aumenta la
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concentracion del i6n HCrO4™ (y las cargas positivas en los coloides), tendiendo a aumentar la
adsorcion (Tumolo et al., 2020).

El Cr (VI), puede reducirse a Cr (III) debido a la presencia de compuestos reductores, como
sulfuros, materia organica disuelta, Fe(Il) en disolucion, etc. (Vodyanitskii, 2009), lo que
disminuye su toxicidad.

Una elevada concentracion de cromo en el suelo afecta severamente a la composicion y a las
actividades metabolicas de los microbios que conducen a pérdidas en la fertilidad del suelo
(Oves et al. 2013) y también afecta adversamente al proceso fisioldgico de las plantas (Wani et
al. 2012). Teniendo en cuenta la peligrosidad de este elemento y con el objetivo de evitar los
efectos negativos del mismo en el medio natural y en la salud de los ciudadanos, existe todo un
marco legal a nivel europeo, nacional y autondomico que regula los niveles de Cr en distintos
compartimentos ambientales. En algunos paises se ha establecido 2 mg kg™ como valor limite de
Cr hexavalente para suelos agricolas (Agrelli et al., 2020). En Espana existen diferentes decretos
que regulan el uso de este elemento. En la Tabla 2 se indica la concentracion maxima de Cr
permitida en distintos sustratos y en lodos de depuradora utilizados en el sector agricola.

Tabla 2. Concentracion maxima de cromo en distintos sustratos, segin el RD 1310/1990 y el RD

865/2010.
LEGISLACION SUSTRATO VALOR MAXIMO DE CROMO (V1)

RD 131071990 ANEXO IA: Valor limite de Suelos con pH <7 100 mg kg™* de materia seca
concentracion de Cr en suelos. Suelos con pH>7 150 mg kg de materia seca
RD 1310/1990 ANEXO IB: Valor limite de Suelos con pH <7 1000 mg kg'l de materia seca
concentracion de cromo en los lodos -
destinados a su utilizacién agraria. Suelos con pH>7 1500 mg kg* de materia seca
RD 1310/1990 ANEXO IC: Valores limites
para las cantidades anuales de cromo 4 oax

L. . Suelos 3 kg Ha* afio
gue se podran introducir en los suelos
basandose en una media de diez afios.
RD/865/2010 Anexo VI: Valores maximos de sustrato de cultivo 0.5 mg kg™t

Cr en sustratos de cultivo.

1.3.1.2.3 El cromo en la vegetacion.

La toxicidad por Cr, cuando es absorbido por las plantas, puede provocar alteraciones tanto en la
anatomia de estas como en los procesos fisiologicos que en ellas se llevan a cabo. A nivel
anatomico, puede provocar desde alteraciones y retrasos en la germinacion de las semillas, a
problemas de crecimiento y desarrollo en la raiz, el tallo y las hojas, lo que supone una reduccion
de la biomasa, dafio en las membranas, clorosis en las hojas o necrosis. A nivel fisioldgico,
puede afectar a diversos procesos fundamentales para la planta como la fotosintesis, la nutricion
mineral, las relaciones hidricas o puede causar alteraciones metabolicas (Shanker et al., 2005;
Amin et al., 2013; Bhalerao y Sharma, 2015). Todo ello afecta al rendimiento de los cultivos y la
calidad de las semillas (Kapoor et al., 2022).

El estudio de la concentracion de Cr en ciertas partes comestibles de diferentes vegetales da
como resultado un rango de 0.025-5.54 mg kg™ (Peris et al., 2007; Zwolak et al., 2019). Esta
diferencia en la absorcion de Cr se puede explicar por varios factores: el grado de contaminacion

17



AURORA FATIMA ROMAR GASALLA

del area, el tipo de suelo y su manejo, la especie de Cr mas abundante y la especie de planta a
estudio.

Los mecanismos de absorcion del Cr por parte de las plantas son diferentes, dependiendo de la
especie de Cr de la que se trate. El Cr(III) es absorbido por la planta a través de un proceso
pasivo que no requiere de gasto energético (Zayed and Terry, 2003), mientras que las plantas
absorben el Cr(VI) empleando un sistema de transportadores de fosfato, sulfato y hierro (Kim et
al., 2006; Xu et al., 2021). Por otro lado, algunos tipos de plantas tienen la capacidad de absorber
y almacenar metales pesados, como el Cr, en sus tejidos, lo que ha llevado a investigar su
utilizacion para la descontaminacion de suelos con altos niveles de estos elementos. Esto
conllevdo un aumento del interés por la fitorremediacion. Este método consiste en el uso de
plantas para la extraccion, inmovilizacion, contencion o degradacion del contaminante
(Chaudhary et al, 2016), debido al potencial que presentan para estabilizar o acumular los
elementos en su interior, en este caso concreto, el cromo. Existen diferentes tipos de
fitorremediacion (fitovolatilizacion, fitoextraccion, fitoestabilizacion e hiperacumulacion)
(Hakeem et al., 2014; Yan et al., 2020). Concretamente, la hiperacumulacion consiste en el uso
de plantas hiperacumuladoras capaces de almacenar concentraciones mas elevadas de metales
pesados que otras plantas en sus tejidos mediante la exudacion de moléculas que transportan los
metales pesados a diferentes partes de la planta, siendo las raices la parte que mas Cr acumula y
las semillas la que menos (Tiwari et al., 2009). Algunas de las especies sobre las que ya se han
hecho estudios para comprobar su potencial como fitoacumuladores con resultados prometedores
son: Albizia amara, (Shanker et al.,2005), Cymbopogon flexuosus, (Patra et al., 2021), Zea mays
(Okoroafor et al., 2022) y Bothriochloa ischcemum y Equisetum ramosissimum, (Niu et al.,
2022), entre otras.

1.3.1.2.4 El cromo en las aguas.

La principal fuente natural de cromo en el agua es la erosion de las rocas que lo contienen, por lo
que los niveles de este suelen ser bajos. Los valores habituales de concentracion de cromo en
agua dulce varian entre 0.1 a 117 ug L™!, mientras que en los océanos esa concentracion oscila
entre 0.5 a 50 pg L' (Sharma et al, 2020), pero estos valores naturales pueden incrementarse
como consecuencia de las actividades industriales mencionadas anteriormente. En relacion a las
aguas destinadas al consumo humano se establece 50 pg L' como concentracion méaxima de
Cr(VI) (Directiva europea 98/83/CE), aunque no se recomiendan concentraciones superiores a 8
ug L' en el caso del Cr (IIl) y 1 pg L' para el Cr (VI).

Como se ha comentado anteriormente, las formas mas frecuentes de cromo en la naturaleza son
el Cr (II) y el Cr(VI), aunque hay estudios recientes que ponen de manifiesto el papel que
puedan tener también el Cr(V) y el Cr(IV) en las reacciones redox de importancia ambiental
(Bell et al, 2022). EI Cr (III) es muy estable y poco soluble, por lo que seria necesaria una gran
cantidad de energia para cambiar su estado de oxidacion. De modo contrario, el Cr (VI) es
altamente soluble, y en soluciones acidas es fuertemente oxidante e inestable. Aunque en medio
acuoso pueden aparecer ambas especies, la presencia de cada una de ellas depende
mayoritariamente del pH y del potencial redox del sistema. La Figura 4 muestra las diferentes
especies ionicas de Cr para los distintos rangos de pH y Eh (Palmer y Witsbrodt, 1991).
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Figura. 4. Especies ionicas de en distintos estados de oxidacién del cromo para los diferentes rangos de
pH y Eh. Fuente: Palmer y Witsbrodt (1991)

Cuando el Eh es muy bajo o el pH es inferior a 6 predominan las especies Cr(III), concretamente
CrOH?**, Cr (OH)," y Cr (OH)4,, (Sharma et al., 2008; Gorny et al., 2016); en medios muy 4cidos
(pH <3) la forma predominante del cromo trivalente es Cr**. La especie Cr(OH)," se forma en un
intervalo muy estrecho de pH, entre pH 6.3 y 6.8. Entre pH 7 y 11 el Cr puede precipitar en
forma de Cr(OH); y la solubilidad del hidroxido es minima. A mayor valor de pH, se forma
Cr(OH)4 y aumenta la solubilidad del cromo. En cuanto al Cr (VI), la presencia de una u otra
especie dependera también del pH y del potencial redox, y en menor medida de la concentracion
de Cr. A valores de pH muy acidos el Cr(VI) total esta HCrO4 y, a valores entre 7.5 y 14, el
100% del Cr(VI) se encuentra como CrO4>". Entre pH 4 y 7.5, las distintas especies de cromo
coexisten en diferentes concentraciones y la proporcion Cr(III)/Cr(VI) dependera de la
concentracion de O del sistema o de otras especies oxidantes como el MnOx.

1.3.2 Arsénico.

1.3.2.1Caracteristicas del arsénico y su problematica ambiental.
El arsénico (As) es un metaloide cuyo niimero atomico es 33, su masa atomica 74.92 y su
densidad 5.72 g/cm?, perteneciente al grupo 15 de la tabla periodica. Por su posicion en la tabla
periodica, este elemento presenta un comportamiento quimico similar al del foésforo, hecho que
conlleva multiples implicaciones tanto a nivel edafico como sobre la toxicidad del arsénico para
las plantas (Moreno, 2010). Est4 presente en rocas, en mas de 200 especies minerales, suelos,
agua y aire (WHO, 2001a). En el ambiente se encuentra generalmente combinado con otros
elementos, tales como oxigeno, cloro y azufre (arsénico inorgénico) o con el carbono e
hidrégeno (arsénico organico). El arsénico inorgénico se presenta en cuatro principales formas
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quimicas conocidas por su valencia o estados de oxidacion: - 3, 0, + 3 y + 5. Las arsinas y las
metilarsinas se corresponden con el estado de oxidacion -3 y son inestables en condiciones
oxidantes. El arsénico elemental se forma por la reduccion de los 6xidos de arsénico. El arsénico
con niumero de oxidacion +3, que se produce en las actividades de fundicion, puede ser oxidado
cataliticamente o por bacterias a As(V) apareciendo como pentadxido de arsénico, AsOs, 0 como
acido ortoarsénico, H3AsO4 (Moreno, 2010).

El arsénico, aunque a veces se engloba como elemento esencial minoritario debido a su funcion
bioldgica relacionada con el metabolismo metioninico (Carvalho et al., 2015), se trata de un
elemento extremadamente toxico y acumulable en el organismo por exposicion cronica. Este
elemento puede ocasionar, a ciertas concentraciones, afecciones severas, especialmente en su
forma inorganica. Varios autores indican que, ain a concentraciones muy bajas, puede causar a
largo plazo enfermedades neoplasicas malignas, queratosis, atrofia cutdnea, conjuntivitis, astenia
o trastornos neurologicos y hematoldgicos (Ghimire et al., 2003; Carvalho et al., 2015).

Tal y como se comentd anteriormente, el arsénico (As) es un componente natural presente en la
corteza terrestre y muy comun en la atmdsfera, en rocas y suelos, en la hidrosfera y la biosfera.
Es movilizado al medio ambiente a través de una combinacion de procesos que incluyen tanto
procesos naturales (meteorizacion, actividad biologica, emisiones volcanicas), como procesos
antropogénicos (actividad minera, siderurgia, agricultura, ganaderia, silvicultura, plantas de
tratamiento de combustibles fosiles, desechos urbanos) (Fitz y Wenzel, 2002). El arsénico se
presenta frecuentemente como un subproducto con poco mercado en los procesos de mineria y
siderurgia, lo que ocasiona que se convierta en residuo. Por otro lado, la formulacion de
numerosos plaguicidas, fungicidas y biocidas utilizados para controlar enfermedades en cultivos
tanto agricolas como forestales solian contener As. A su vez, algunos fertilizantes pueden
suponer un aporte de arsénico al suelo (Matschullat, 2000). Los residuos urbanos, que se
transforman posteriormente en lodos de depuradora, y compost, y que son usados como
enmiendas orgéanicas de suelos, pueden contener arsénico en cantidades variables. Los
combustibles fosiles contienen también concentraciones de arsénico que pueden provocar a largo
plazo un enriquecimiento en la zona afectada por los gases originados en la combustion. Todo
ello provoca una liberacion del elemento al ambiente y, por lo tanto, puede enriquecer los suelos
y aguas en As.

1.3.2.2 Comportamiento del arsénico en el ambiente.

1.3.2.2.1 El arsenico en la atmosfera.
La mayor parte del arsénico en la atmosfera se encuentra como As(IIl), concretamente en forma
de As2O3 en particulas en suspension. Las concentraciones de arsénico en la atmosfera son
normalmente bajas, y se estima que alrededor del 60% del flujo de arsénico a la atmosfera tiene
un origen antropogénico (Prohaska y Stingeder, 2005). La Organizaciéon Mundial de la Salud ha
sefialado que las concentraciones de arsénico atmosférico pueden llegar hasta 0.18 ug m> en
4reas urbanas, y superar 1 ug m> en los nticleos industriales (WHO, 2001a). En general, las
fuentes antropogénicas mas abundantes suelen estar relacionadas con emisiones derivadas de

combustiéon en actividades industriales, aunque aproximadamente el 10% de los residuos
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domésticos, y las basuras no controladas, pueden contener este elemento. Su enterramiento
puede contaminar las aguas subterrdneas, mientras que la incineraciéon puede contaminar la
atmosfera al liberar elementos volatiles. Las concentraciones de arsénico atmosférico también
pueden incrementarse de forma natural por actividad volcanica, volatilizacién o por aerosoles
marinos.

Las emisiones a la atmosfera pueden incorporarse a suelos y aguas superficiales a través de
procesos de deposicion por via seca o himeda, calculdndose una deposicion total de arsénico en
el rango de 1-1000 ug m? afio’!, dependiendo de factores como humedad y proximidad a los
puntos de emision (Prohaska y Stingeder, 2005).

1.3.2.2.2 El arsénico en el suelo.
La concentracion de arsénico en suelos se sitia como valor de fondo en el rango 5-10 ppm
(Smedley y Kinniburgh, 2002). Las fuentes de As de origen natural, por regla general, dependen
intimamente de la geoquimica del emplazamiento (de su litologia principalmente y de las vias de
dispersion).
El contenido medio de arsénico de la corteza terrestre estd entre 1 a 1.8 mg kg™!, siendo el
elemento numero veinte en la lista de los elementos mas abundantes (Wedepohl, 1995). Aparece
como un constituyente principal en mas de 200 minerales (As nativo, arseniuros, sulfuros,
oxidos, arseniatos y arsenitos), aunque apenas una docena son relativamente frecuentes. El
arsénico se encuentra muy asociado a los sulfuros; asi, los mayores depositos de As de la corteza
terrestre se encuentran en forma de galena, calcopirita, esfalerita y, especialmente, de pirita.
Existen altas concentraciones en depositos de azufre como, por ejemplo, As>Ss, AsS, FeAsS,
FeAs, razon por la que la arsenopirita (FeAsS) ha sido utilizada para la obtencion de arsénico a
lo largo de la historia, al ser el mineral de As mas abundante en la naturaleza (Smedley and
Kinninburgh, 2002).
Los o6xidos y oxihidréxidos de hierro son minerales donde también puede encontrarse arsénico
en concentraciones apreciables (Tabla 3), y en menor proporcién en los de manganeso y
aluminio. Estos minerales juegan un papel muy importante en la adsorcion de As(V), que es el
mecanismo mas efectivo de retencion de dicho elemento en la fase solida (Girouard y Zagury,
2009; Stani¢ et al., 2009; Silva et al., 2010). Los sulfatos y fosfatos son otro grupo de minerales
que pueden tener contenidos relativamente altos de arsénico.
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Tabla 3. Concentracion de arsénico en algunos de los minerales méas comunes.

Concentracion de As

Mineral Referencia
(ppm)
Sulfuros
Pirita 100-77000 (a)
Pirrotina 5-100 (b)
Galena 5-10000 (a)
Esfalerita 5-17000 (a)
Calcopirita 10-5000 (a)
Oxidos
Hematites Hasta 160 (a)
Oxidos de Fe Hasta 2000 (b)
Oxihidroxido de Fe(lll) Hasta 76000 ()
Magnetita 2.7-41 (a)
Silicatos
Cuarzo 0.4-1.3 (a)
Feldespato 0.1-2.1 (a)
Biotita 1.4 (a)
Alfibol 1.1-2.3 (a)
Olivino 0.08-0.17 (a)
Piroxeno 0.05-0.8 (a)
Carbonatos
Calcita 1-8 (b)
Dolomita <3 (b)
Siderita <3 (b)
Sulfatos
Yeso/Anhidrita 1-6 (b)
Barita 1-12 (b)
Jarosita 34-1000 (b)
Fosfatos
Apatito 1-1000 (a), (b)

a) Baur y Onishi 1969, b) Boyle y Jonasson 1973, c) Pichler et al., 1999.

En cuanto a las rocas, de forma general las igneas y metamorficas poseen concentraciones bajas
de arsénico (<5 ppm) (Boyle y Jonasson, 1973; Smedley y Kinniburgh, 2002). Sin embargo,
determinados materiales geoldgicos como cenizas volcanicas pueden liberar cantidades altas de
este elemento a las aguas (Fitz y Wenzel, 2002). Con respecto a las rocas sedimentarias, éstas
presentan una mayor variabilidad respecto al contenido de arsénico, con promedios y rangos algo
superiores a los de las rocas igneas o metamorficas. Los carbones son los materiales
sedimentarios mas ricos en arsénico, llegdndose a encontrar valores de hasta 35000 ppm (Belkin
et al., 2000).

La legislacion gallega fijo el limite superior de As en suelos para distintos usos en 50 mg Kg!
(DOGA-n° 57,2009). Estos valores pueden superarse en ciertos casos, como en suelos formados
a partir de materiales ricos en As (rocas ricas en sulfuros) o, alternativamente, en suelos que se
encuentren contaminados por accidon antropica como vertidos industriales, combustion de
carburantes, fertilizantes, pesticidas y, muy especialmente, en escombreras y balsas mineras
(Larios et al., 2012).

La concentracion de arsénico en las aguas naturales estd posiblemente controlada en gran medida
por procesos de interaccion solido-solucion. Existen dos procesos geoquimicos de interaccion
agua-fase solida, que controlaran la movilizacion de arsénico: reacciones de adsorcidn-desorcion
y reacciones de precipitacion-disolucion de la fase solida ya definidas previamente. Estas a su
vez, estan controladas por determinados factores (pH, potencial redox (Eh), mineralogia de las
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arcillas, presencia de 6xidos y oxihidroxidos de Fe, Al y Mn, contenido de materia organica,
concentracion de P y otros aniones...) que condicionan la disponibilidad de As en el suelo.

Los grupos funcionales de los bordes de materiales como arcillas, materia organica y
oxihidroxidos de Fe, Al y Mn se pueden protonar (cargar positivamente) o desprotonar (perder
carga positiva, adquiriendo carga negativa) en funcion del pH. Segin aumenta el pH del suelo, la
desprotonacion es mas efectiva, es decir, los materiales se cargan negativamente. El punto cero
de carga (PZC) de cada componente del suelo es un valor caracteristico del pH por debajo del
cual el componente del suelo se queda cargado positivamente (protonacién) y por encima
negativamente (desprotonacién). Cuando estdn cargados positivamente (es decir, pH<PZC),
estas superficies pueden retener aniones como el arseniato o el arsenito debido a interacciones de
tipo electrostatico. Por ello, un aumento de pH del suelo ocasiona, generalmente, una liberacion
de los aniones de las posiciones de cambio (Smith et al., 1999; Smedley y Kinniburgh, 2001; Fitz
y Wenzel, 2002) (Figura 5). Sin embargo, existen experimentos que han mostrado que algunas
circunstancias (altos pHs y presencia de sulfatos y carbonatos) se puede producir una
coprecipitacion del arsénico con los oxihidréxidos y sulfatos formados (Garcia et al., 2009), o
incluso una precipitacion como arseniato calcico,

(Oh et al., 2012).

Las reacciones de oxidacion-reduccion pueden

controlar indirectamente la adsorcion y desorcion

de arsénico por sus efectos sobre la especiacion

debido a la pérdida o ganancia de electrones en este

tipo de reacciones. En medio oxidante, el arsénico

se encuentra como arseniato (As(V)), en forma de

H3AsOs y sus correspondientes productos de

disociacion  (H2AsO4, HAsOs> y  AsO4)

(Masscheleyn et al., 1991; Lakshmipathiraj et al.,

2006). En medio reductor la forma predominante es

el arsenito (As(IIl)), y la especie mayoritaria suele

ser H3AsOs y sus correspondientes productos de

disociacion (H4ASO3+, H,AsO5, HAsO;? y AsO4*> Figura. 5. (;grvas de adsorcion de As(Ill) y As(V),
en funcién del pH (Tomado de Smedley y

). Tanto As(Ill) como As(V) son moviles en el Kinniburgh, 2001). El 4rea sombreada representa
medio, aunque es el As(Ill) el mas labil y el rango para el cual se produce la méaxima

desorcion de As.
biotoxico. El As(V) predomina sobre As(III),
encontrandose fundamentalmente como H>AsO4™ a valores de pH inferiores a 6.9, mientras que a
pH mis alto la especie dominante es HAsO4* (Figura 6) (Smedley y Kinniburgh, 2002). En
condiciones altamente reductoras puede coprecipitar con sulfuros de Fe como arsenopirita o
formando sulfuros de arsénico (AsS, As2S3).
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El papel de los 6xidos y oxihidroxidos de Fe, Al y Mn es particularmente importante en las
reacciones de adsorcion y desorcion de arsenito y arseniato (Sullivan y Aller, 1996; Masue et al.,
2007), ya que esas fases minerales son muy
comunes como recubrimiento de otras fases
solidas. Los oxidos de Fe tienen una alta
superficie especifica (30-300 m? g'!) y, por regla
general, PZC altos (superior a 7 frecuentemente)
(Ajmal et al., 2018), lo que les identifica como
moléculas propicias para la retencion de aniones.
El mecanismo especifico de adsorcion del As por
los oxihidréxidos supone una protonacion y, por
tanto, se da en condiciones de pH bajo. Diversos
estudios demuestran también que la adsorcion
del As(V) sobre la goetita, magnetita y hematita
disminuye cuando aumenta el pH (Xu et al.,
1988; Matis et al., 1997; Giménez et al., 2007).
Es decir, se trata de un proceso extremadamente
Figura. 6. Diagrama Eh-pH de especies acuosas de dependiente del pH, siendo un mecanismo de
arsénico en el sistema As-O-H,0 a 25°C y un bar de  adsorcion frecuente en suelos acidos y ricos en
presion total (Smedley y Kinniburgh, 2002). oxidos e hidroxidos de Fe y Al. Contrariamente,
la desorcion de arseniato de dichas superficies ocurrird a valores de pH alcalinos.
Segin Adriano (2001) la disponibilidad de As es generalmente mayor en los suelos de textura
arenosa que en los arcillosos. La retencion de As en los minerales de la arcilla se ve favorecida
por la alta superficie especifica que presentan estos minerales y, aunque es menos eficaz que
sobre los oxidos (Grife y Sparks, 2006), no carece de importancia. Existen numerosos trabajos
que estudian la adsorcion de las formas de As a la superficie de minerales caoliniticos,
montmorilloniticos e illiticos (Goldberg and Glaubig, 1988; Uddin, 2017; Ugwu y Igbokwe,
2019). La adsorcion de arseniato a estas arcillas presenta un maximo en el rango de pH entre 3 y
7, mientras que para arsenito la maxima adsorcion se da en torno a 8, disminuyendo en ambos
casos a mayor pH.
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 libres compatibles para la interaccion (Masue et al., 2007). Por tanto, la
aplicacion de P al suelo conlleva una liberacion del As retenido (Fitz y Wenzel, 2002; Cao et al.,
2003). Dichos iones compiten tanto en las posiciones de intercambio anidnico, como en
reacciones de complejacion o retencion en 6xidos.
Existen otros iones competidores menos eficaces que el P, como ClI" y NOs", pero estos se
adsorben de forma inespecifica sobre la superficie coloidal, aparte de tener una gran tendencia a
la movilizacién y a la lixiviacién (Moreno, 2010).
El papel de la materia organica sobre el arsénico del suelo estd todavia en discusion al presentar
resultados muy variables. En algunos estudios, la aplicacion de materia orgénica ha conseguido
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disminuir la movilidad del arsénico (Gadepalle et al., 2007), pero en otros se ha observado una
liberacion de As después de la aplicacion de compost (Mench et al., 2003; Clemente et al.,
2010). Otros estudios encuentran que algunos acidos organicos presentes en el suelo pueden
competir fuertemente con As(IIl) y As(V) por los sitios activos de adsorcion, disminuyendo los
niveles de As retenido, especialmente en condiciones acidas (Wang and Muligan, 2006),
mientras que otros autores, han demostrado que algunos &acidos humicos forman complejos
arcillo-humicos 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. Asi,
la fraccion orgénica de alto peso molecular retendrd los elementos traza de forma efectiva, pero
la mas soluble y ligera puede solubilizar elementos.

1.3.2.2.3 El arsénico en la vegetacion.

Dado que el arsénico no es esencial y es toxico para las plantas, especialmente a concentraciones
elevadas, los niveles de este elemento en las partes aéreas de las plantas son escasos, por debajo
de 1 mg kg (Alvarez-Ayuso et al., 2012), siendo el nivel permisible de As en el forraje seco de
4 mg kg!' (Adamse et al., 2017). Los efectos de altas concentraciones de este elemento son
multiples (Hasanuzzaman et al., 2015): inhibe la extension y proliferacion de raices; limita el
crecimiento de la planta; puede disminuir su capacidad reproductiva a través de pérdidas en la
fertilidad, lo que reduce el desarrollo de los 6rganos reproductivos y puede reaccionar con
enzimas y proteinas, alterando las funciones bioquimicas de las células y, por lo tanto, también
los procesos de fotosintesis, respiracion, transpiracion y metabolismo de las plantas (Meharg y
Hartley-Whitaker, 2002). El arsénico es responsable de la generacion de especies reactivas de
oxigeno (ROS) dentro de la célula que pueden causar la peroxidaciéon de lipidos y la oxidacion
de proteinas, lo que afecta gravemente a los organulos celulares y subcelulares, e incluso puede
dafiar el ADN. Concentraciones suficientemente altas de As pueden causar la muerte de las
plantas al interferir con los procesos metabdlicos (Finnegan y Chen, 2012).

Sin embargo, se ha demostrado que varias especies de plantas que crecen en sitios fuertemente
contaminados pueden desarrollar varios mecanismos de tolerancia al As, bien sea por una
reduccion de la absorcion, tanto por adaptacion del sistema de absorcion como por evitacion y
exclusion (Meharg y Hartley-Whitaker, 2002; Gupta et al., 2013), o por acumulacion en los
tejidos (hiperacumulacion) (Souri et al. 2017). En este sentido Dradrach et al., (2020),
examinaron los niveles de As en raices y brotes de diferentes plantas que crecen en medios
contaminados por este elemento. Los niveles diferian mucho segin la especie, con rangos de 2.3
a 9400 mg kg! para las raices y de 0.5 a 509 mg kg™!, para los brotes. Obviamente, una mayor
absorcion de As en las plantas, al ingresar en la cadena trofica, puede representar un riesgo
considerable para los niveles superiores de esa cadena.

1.3.2.2.4 El arsénico en las aguas.
La presencia de arsénico, ain en bajas concentraciones, en las aguas superficiales (rios, lagos,
embalses) y subterrdneas (acuiferos) susceptibles de ser utilizadas para consumo, constituye
también una gran amenaza para la salud.
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Tres factores principales son los que controlan la existencia de contenidos altos de arsénico de
origen natural en las aguas: la fuente primaria de arsénico (geosfera y atmosfera), los procesos de
movilizacion/retencion de arsénico en la interaccion entre la fase solida y la fase liquida, y el
transporte de arsénico como especie solubilizada en el seno del agua (Madhukar et al., 2016).

La concentraciéon mas habitual de As en aguas de rios se encuentra en el rango 0.13-80.0 ug L
(Hussain et al., 2021), aunque puede ser mas amplio dependiendo de factores como el tipo de
recarga (superficial y subterranea), litologia de la cuenca, clima, actividad minera y vertidos
urbanos o industriales. Valores mayores de 400 (incluso >1000 pg L) han sido observado en
rios cercanos a zonas mineras, aunque no todo ese As tiene siempre un origen exclusivamente
antropogénico (Romero et al., 2003; Méndez, 2005; Bundschuh et al., 2021). Seglin esos autores,
la litologia y la actividad volcénica contribuyen también al aporte de As. Se han citado
contenidos de As muy variables en el caso de drenaje 4cido de minas, en ocasiones
extremadamente altos, de hasta 850000 pug L™! (Nordstrom y Alpers, 1999).

Aunque se han citado a veces contenidos altos de arsénico en aguas superficiales y en diversos
ambientes hidricos, son muy frecuente altas concentraciones en las aguas subterraneas. La
presencia de arsénico en subterraneas, incluso a concentraciones relativamente bajas, es un grave
problema en varias regiones del mundo, dado que estas aguas constituyen la principal fuente de
provision para consumo de la poblacion y también resultan de vital importancia para la actividad
agricola-ganadera (Smedley y Kinninurgh, 2002; Bundschuh et al., 2021). Como consecuencia
se han establecido unos limites mas estrictos para el arsénico en agua de bebida. La OMS (1993)
ha reducido el valor de referencia de 50 a 10 ug L''; la EPA (Environmental Protection Agency,
2006) ha propuesto reducir los limites de As desde 50 a 5 pug L', Los valores citados en la
literatura para aguas en condiciones naturales definen un rango muy amplio, entre 0.5 y 5000 pg
L' (Smedley y Kinniburgh, 2002), apareciendo en acuiferos tanto en condiciones naturales, muy
variables, como en acuiferos ligados a procesos antropogénicos (actividad industrial,
asentamientos urbanos, actividad agropecuaria, etc.). La presencia de arsénico es particularmente
dependiente del ambiente geoquimico y las condiciones hidrogeologicas especificos de cada
situacion. A diferencia de la contaminacion antropogénica, la ocurrencia de concentraciones altas
de arsénico de origen natural afecta a grandes areas, lo cual genera una contaminacion de
caracter mas difuso.

1.3.3 Fluor.

1.3.3.1Caracteristicas del flaor y su problematica ambiental.
El flGor es un elemento quimico del grupo de los halégenos, cuyo simbolo es F, de nimero
atdmico 9 y un peso molecular de 18.998 g mol . Es el elemento mas electronegativo de la tabla
periodica y el mas reactivo quimicamente de todos los elementos. Es relativamente abundante
en la corteza terrestre, ocupando el puesto 13 entre los distintos elementos, con una
concentracion media que oscila entre 0.05-0.1% (Garcia y Borgnino, 2015). A bajas
concentraciones, es un componente esencial para la normal mineralizacion de los huesos y la
formacion del esmalte dental en los mamiferos (Jha et al., 2011). Sin embargo, una ingesta alta
de F, también puede provocar graves problemas tales como fluorosis dental, ceguera,
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enfermedades dseas, encorvadura de la espalda, manos y piernas torcidas e, incluso, una lenta y
progresiva paralizacion esquelética denominada fluorosis paralizante (Maheshwari, 2006).
Algunos autores han sefialado otros efectos muy graves del exceso de F como son lesiones en las
glandulas endocrinas, en el tiroides y en el higado (Ghosh et al., 2013); la toma de elevadas
cantidades de F durante un periodo prolongado de tiempo puede provocar cambios en la
estructura del ADN, que pueden estar relacionados con enfermedades tales como el Alzheimer,
cancer y dafio cerebral (Harrison, 2005).

Al igual que otros elementos, el flior que se encuentra en el suelo puede tener un origen natural
o ser el resultado de actividades antropogénicas. De forma natural, la presencia de este elemento
en el suelo deberia estar relacionada con el sustrato geoldgico sobre el que se desarrolla,
siendo las rocas graniticas las que presentan las mas elevadas concentraciones, debido a la
presencia de fluorapatitos y turmalinas. Sin embargo, hay varias fuentes industriales que
aportan F a la atmosfera, siendo las més comunes las factorias de aluminio, de vidrio, de
ladrillos y de fertilizantes fosfatados (especialmente superfosfatos) (Choubisa, 2018). Se aplica
en la industria vidriera y de ceramica, debido a que los compuestos que contienen fluor
incrementan la fluidez del vidrio fundido y las escorias. En la metalurgia del hierro, el fluoruro
de calcio se introduce dentro del alto horno para reducir la viscosidad de la escoria y, en la
metalurgia del aluminio, la criolita (Na>AlFe) se utiliza para formar el electrolito de modo que el
oxido de aluminio se disuelve él, y el metal se reduce, eléctricamente, de la masa fundida.

De entre estas fuentes antropogénicas, en Galicia son de especial importancia las fabricas de Al y
la utilizacion de fertilizantes fosfatados y pesticidas en suelos agricolas. En cuanto al proceso de
produccion de aluminio, el F se emite a la atmdsfera en forma de gas (HF) y en forma de
particulas, principalmente compuestos de AlOs y Na-Al-F (Vike, 2005), que pueden
posteriormente llegar al suelo. Con respecto a las practicas agricolas, estan relacionadas con un
aporte indirecto en forma solida a través de fertilizantes, enmiendas y otros agroquimicos, los
cuales llevan asociadas concentraciones mas o menos elevadas de fluoruro. Tanto el fluor
atmosférico como el F presente en el suelo pueden llegar a la vegetacion; el F atmosférico puede
entrar a la planta a través de los estomas mientras que, el F presente en el suelo, puede ser
adsorbido a través del sistema radicular (Mezghani et al., 2005). Altos niveles de F soluble en el
suelo también pueden incrementar la lixiviacion a las aguas dulces y a las aguas subterraneas
(Chaudhary et al., 2008).

1.3.3.2Comportamiento del flior en el ambiente.

1.3.3.2.1 El fltor en la atmosfera.

La concentracion de fondo habitual de fluor en la atmdsfera estd, normalmente, en torno a 0.5 pg
m>, aunque considerando las emisiones antropogénicas, la concentracion de fondo puede llegar a
3 pg/m* (Ghosh et al., 2019). En las inmediaciones de una fébrica de aluminio, Kalinic et al
(1997) sefialan concentraciones de fluoruros gaseosos que oscilan entre 0.34 y 2.55 ug m™ y en
forma particulada entre 0.32 y 1.20 ug m™. Otros autores indican valores de 9.7 pg m™ incluso a
10 km de una planta quimica (Walna et al., 2013). Estos autores recomiendan no sobrepasar una
concentracién de F en el aire de 2 pg m™.
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Los compuestos fluorados presentes en la atmdsfera se presentan como compuestos organicos
(fluorocarbonos, perfluorocompuestos, acido trifluoroacético), gases inorganicos, es decir, HF,
SFe, F2... y/o en forma particulada, es decir, CaF,, NaF, Na,SiFs (Vike, 2005; Singh et al.,
2018). Algunas de estas formas, a altas concentraciones, pueden ser toxicas para las plantas y los
animales (Arnesen y Krogstand, 1998). De hecho, se trata de uno de los elementos mas
fitotoxicos de los contaminantes aéreos, penetrando en el interior de la planta a través del estoma
en forma de gas, llegando a provocar la muerte celular (Mesquita, 2011). El flaor atmosférico
puede llegar al suelo mediante precipitacion, deposicion seca y a través de las hojas
contaminadas por fltor.

1.3.3.2.2 El fluor en el suelo.

Como ya se ha sefialado anteriormente, el flior que se encuentra en el suelo puede tener un
origen natural o ser el resultado de la actividad humana. Forma parte de varios minerales que
componen las rocas tales como anfiboles y micas, fluorita (CaF,), fltor-apatito
[Cas(PO4)3(C1,F,OH)], topacio [AlF2(Si0O4)] y criolita (NazAlFe) (Brahman et al., 2013). Pero
las concentraciones mas elevadas que aparecen en el suelo provienen sobre todo de actividades
antropicas. Se considera un valor normal de fluor total en el suelo entre 300 y 500 mg kg
(Brougham et al., 2013), mientras que concentraciones superiores indican la presencia de
minerales ricos en F o una contaminacion por este elemento de origen industrial o agricola.
Como se comento anteriormente, con respecto a la contaminacién industrial, los gases en forma
de HF y las particulas solidas emitidos a la atmosfera, pueden depositarse en los suelos y en la
vegetacion (Arnesen, 1997), siendo las hojas de los arboles un aporte importante de fluor a los
suelos de estas zonas. Con respecto a las practicas agricolas y forestales, los fertilizantes
fosfatados, pueden contener bastantes impurezas de F; algunos autores indican cantidades de
2750 mg F kg'!, mientras que, otros sefialan que estos fertilizantes suelen contener del orden del
2% de flaor (Srinivasa Rao, 1997; McLaughlinet al., 2001; Choudhary, et al., 2019); por su
parte, la aplicacion de pesticidas en forma de fluoruro sdédico, fluorosilicato sodico, fluorosilicato
de bario, criolita o los organofluorados, también son fuentes importantes de incorporacion de
flaor al suelo.

La disponibilidad de flior no estd necesariamente relacionada con su contenido total en el suelo
ya que hay varios factores que controlan su disponibilidad para las plantas, entre ellos, el tipo de
suelo, el pH, la cantidad de arcilla y las concentraciones de Ca, P y Al en el suelo (Gago et al.,
2012, 2014; Brougham et al., 2013). Asi, Arnesen (1997) indica que, probablemente el fltior total
no es el mejor indicador para establecer los niveles de contaminacion de los suelos por fluor,
debido a la alta variacion en la capacidad de adsorcion del suelo. Este mismo autor establece que
el fltor soluble medido en extracto acuoso 1:10 es mejor indice para reflejar la contaminacion, y
que también serd preferible utilizar el flior asimilable medido en extractos de CaCl, 0,01M,
NH4Cl1 0,01M y NH4Cl 1M, en lugar del F total.

La absorcion de F por las plantas depende de la especie vegetal en cuestion y de las especies
ionicas de F presentes en la disolucion del suelo (Okibe et al., 2010; Chakrabarti y Patra, 2013).
La solubilidad del flior en el suelo estd controlada principalmente por los mecanismos de
adsorcion de este elemento sobre los componentes inorganicos del suelo, que estin muy
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determinados por el pH del mismo (McLaughlin et al., 2001; Romar et al., 2009; Gago et al.,
2012, 2014; Chakrabarti y Patra, 2013). Las particulas de la fraccion de arcilla, con una gran
superficie por unidad de peso, retienen especies quimicas de cualquier sustancia que presente
una afinidad por las superficies, entre ellas el F. Asi, en los suelos de textura arenosa,
generalmente, el F presenta mayor biodisponibilidad que en los suelos de textura mas fina (Rai et
al., 2001).

Por otro lado, el F es el elemento mas electronegativo y se combina directamente con la mayoria
de los elementos, formando fluoruros, que se encuentran entre los compuestos quimicos estables
(Fornasiero, 2001). Cationes como el Ca en suelos precipitan el flaor (Stevens et al., 1998), lo
que conduce a una disminucién del calcio disponible, y a un descenso en la toxicidad del flaor
(Jha et al., 2011). Hay estudios que demuestran que el Ca reduce la toma de F en plantas de té
debido fundamentalmente a la formacion de precipitados de CaF y a la alteracion en las especies
de F presentes en la disolucion del suelo (Ruan et al., 2004). Por tanto, el F es relativamente
inmovil y estd en su mayor parte combinado con especies quimicas que no son facilmente
solubles o intercambiables (Blagojevid, 2002), con lo que la posibilidad de ser tomado por las
plantas puede ser baja. La absorcion de F por la vegetacion se incrementa con el aumento de la
fuerza i6nica de la disoluciéon del suelo y se reduce con la presencia de Al en disolucion, debido
a la fuerte afinidad entre ambos elementos que forman complejos Al-F solubles (Lindsay, 1979;
Gago et al., 2002). El flaor provoca cambios en la quimica de las fases solida y liquida del suelo,
afectando especialmente al pH y a la quimica del aluminio al presentar un tamafo similar a los
OH’, con lo que puede sustituirlos facilmente para formar complejos metélicos (Polomski, 1982;
Shi et al.,, 2019). Ademas, la tendencia a formar complejos Al-F puede disminuir la
concentracion de AI** en la disolucion, especie altamente toxica. Esto disminuye la potencial
absorcion de F por las plantas en los suelos, incluso a concentraciones relativamente altas de este
elemento (Alvarez et al., 2002, 2003; Dawood et al., 2022).

Diversos estudios intentaron establecer la capacidad de adsorcion de fluor por los componentes
del suelo y la respuesta del mismo ante un aporte antropico. En la mayoria de los articulos se
incide en la influencia fundamental del pH en esta adsorcion ya que determina el tipo de carga
que presentan los componentes con carga variable. Segun estos estudios, el mecanismo
predominante es la adsorcion sobre los componentes de carga variable cargados positivamente,
principalmente minerales no cristalinos, pudiendo producirse en este proceso un intercambio
anidnico entre el F- y OH™ (Valdivieso et al., 2006; Gago et al., 2014). Peek y Volk (1985)
observaron que la capacidad maxima de adsorcién de fluor en gibbsita recién precipitada (con
bajo grado de cristalinidad) era unas 240 veces mayor que en la gibbsita cristalina. El F también
se puede adsorber sobre los componentes del suelo cargados negativamente, lo que ocurre a
través de un puente cationico (Gago et al., 2014; Quintans-Fondo et al., 2016a). Anteriormente,
Kau et al. (1998) al estudiar la capacidad de adsorcion de fllior por minerales como la caolinita y
la bentonita, concluyeron que es posible que el fllior sea atraido electrostaticamente por la arcilla
con carga negativa mediante un puente catidnico. Segin estos autores, la inmovilizacion del
flaor por la arcilla es méas débil que en el caso de estar adsorbido quimicamente, complejado o
precipitado.
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La mayoria de los estudios obtienen que la maxima adsorcién de F en suelos se encuentra a pHs
acidos-subacidos (4.0-6.0) (Arnesen y Krogstad, 1998; Valdivieso et al.,2006; D" Alessandro et
al., 2012; Gago et al,, 2014). Estos resultados estarian en relacién con los mecanismos
explicados en el parrafo anterior. La diminucion en la retencion de F a valores de pH mas acidos
estaria relacionada probablemente con la formacion de complejos de Al-F en disolucion (Barrow
y Ellis, 1986), mientras que a pH superiores a 5.5 dicha disminucion se relacionaria con la
generacion de cargas negativas en los componentes de carga variable (Gago et al., 2014).
Arnesen y Krogstad (1998) obtienen la maxima retencion de fltior en los horizontes B del suelo,
lo que relacionan con presencia de minerales no cristalinos. Simard y Lafrance (1996),
estudiando la adsorcion/desorcion de F en suelos en Québec (Canadd) concluyen que los
horizontes A y B tienen una alta retencion de fltior. En Galicia, los suelos forestales tienen una
elevada capacidad de adsorcion de F, que varia en funcion del tipo de suelo y horizontes,
correspondiendo los valores mas elevados a los horizontes A (Gago et al., 2012, 2014), siendo
los minerales no cristalinos y la materia orgéanica los principales responsables de la adsorcion de
F.

1.3.3.2.3 El fluor en la vegetacion.

Las plantas absorben el fluoruro del agua y del suelo a través de las raices y del aire a través de
las hojas. El flaor normalmente se presenta en los tejidos foliares en concentraciones inferiores a
10 mg kg!' (Kumar et al., 2021). Otros autores como Kabata-Pendias (2000) consideran normal
la cifra de 30 mg kg' en vegetacion desarrollada sobre suelos no perturbados. Cox y Jones
(1981) sostienen que a partir de 20 mg kg™ en tejido vegetal pueden presentarse signos de
toxicidad, aunque la sensibilidad de la planta considerada, asi como otros factores ambientales,
pueden influir en la manifestacion de los sintomas (Vike y Habjerg, 1995)

La tasa de acumulacion de fluoruro varia segiin la especie y las condiciones de exposicion
(Brougham et al., 2013). En general, son las coniferas y, en concreto, las especies forestales
resinosas las mas sensibles al flaor, pudiendo producir dafo al arbol concentraciones inferiores a
50 mg kg'. Sin embargo, la intensidad del dafio varia mucho entre individuos de una misma
especie y en diferentes hojas de una misma planta, siendo otros, en este caso, los factores que
influyen como la edad de las hojas, las caracteristicas del suelo, el uso de fertilizantes, riego etc.
Franzaring et al (2006) en un estudio realizado en las inmediaciones de una planta de aluminio
en Alemania no encontré dafios en las hojas de Betula a pesar de tener concentraciones alrededor
de 960 mg kg™'. Molina-Divan et al (2008) no encontraron dafio en Baccahris dracunculifolia
con concentraciones de 1500 mg kg™!' de materia seca, mientras que Borreria verticillata mostro
necrosis severa en hojas con concentraciones de fluoruro de 120 mg kg™

Aunque algunas especies de plantas tienen una capacidad inherente para tolerar el fluoruro, el
crecimiento y el metabolismo de numerosas especies se ven inhibidos por el exceso de fluoruro.
De hecho, pueden ocurrir alteraciones bioquimicas, fisiolégicas y moleculares en las plantas
debido al contacto prolongado con el fluoruro. Algunos de los procesos que podrian verse
afectados negativamente en las plantas debido a la toxicidad del fluoruro son la actividad
metabolica, la absorcion de nutrientes, la germinacidn, el crecimiento y el rendimiento, los dafios
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en hojas y frutos, la fotosintesis y respiracion, etc., e, incluso, los patrones de expresion génica
(Kumar et al., 2021).

1.3.3.2.4 El fltor en las aguas.

Las concentraciones de F en las aguas son, generalmente, menores de 0.3 mg L' en zonas no
contaminadas aunque, las concentraciones en las aguas a partir de las cuales el F presentaria
riesgos para la salud no estan bien establecidas. Alloway y Ayres (1997) indicaban que la
ingestion habitual de agua con valores de F entre 3 y 6 mg L', puede provocar graves problemas
de fluorosis. Posteriormente, estos limites se situaron a partir de 1.0-1.5 mg L' (Maheshwari,
2006; Singh et al, 2018). La fluorosis endémica que ocurre en mas de 20 paises es, en gran parte,
de origen hidrogeoquimico. En las aguas subterrdneas, la concentracion natural de fluoruro
depende de las caracteristicas geologicas, quimicas y fisicas del acuifero, la porosidad y acidez
del suelo y las rocas, la temperatura, la accion de otros quimicos y la profundidad de los pozos.
Debido a esta gran cantidad de variables, las concentraciones de fluoruro en el agua subterranea
varian desde menos de 1.0 mg L hasta mas de 35.0 mg L'!. Se ha observado que un bajo
contenido de calcio y una alta alcalinidad favorecen un alto contenido de fluoruro en las aguas
subterraneas (Pradhan y Biswal., 2018). El agua con alto contenido de fluoruro es generalmente
blanda, tiene un pH alto y contiene una gran cantidad de silice (Sharma et al., 2014)

Las especies idnicas F* y MgF" pueden representar, en algunos casos, mas del 90% del total de F
disuelto, mientras que las formas neutras (que pueden incluir HF, NaF y AlF3), aunque
frecuentes en las aguas, representarian porcentajes de media menores del 0.5% (McMahon et al.,
2020).

1.3.4 Cadmio, plomo y niquel.

1.3.4.1 Caracteristicas y problematica ambiental del cadmio, plomo y niquel.
El cadmio es un metal del grupo IIb, tiene color blanco con un matiz azulado y es brillante,
duactil, maleable y resistente a la corrosion. En la naturaleza, se encuentra asociado a otros
metales, principalmente, a Zn. De numero atémico 48, su densidad es de 8650 kg m™ y se
presenta con valencia 2. En la corteza terrestre aparece en cantidades del orden de 0.1 mg kg
(Palacios y América, 1997) y su contenido en las diferentes rocas esta recogido en la Tabla 4. La
mayor fuente de liberacion natural de Cd a la atmosfera es la actividad volcanica, aunque los
procesos de liberacion natural son insignificantes para la contaminacién en comparacion con las
emisiones de origen antropogénico. En este sentido, es liberado como subproducto del procesado
de sus minerales asociados, entrando asi en el ciclo bioldgico. La principal fuente antropogénica
de cadmio son las diversas actividades industriales en las que participa este metal, que se elimina
en la etapa de coccion o desulfuracion de los productos de Zn, obteniendo Cd metélico de alta
pureza. Las industrias que originan cadmio en mayor cantidad son las relacionadas con pinturas,
baterias, estabilizado de PVC, galvanoplastia, soldaduras, recubrimientos... Estos procesos
industriales lo liberan a la atmdsfera, pudiendo posteriormente precipitar al suelo, y desde este
distribuirse a otros compartimentos ambientales por medio del agua y entrar en la cadena trofica.
A partir de ahi, se puede acumular en los tejidos cuando la exposicion es prolongada y las
concentraciones elevadas; en el cuerpo cuerpo humano, puede permanecer durante mucho
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tiempo. Se trata de un elemento no esencial para el ser humano, considerado contaminante y muy
cuestionado por el peligro que supone para el medio ambiente (Kubier et al., 2019).

Tabla 4. Contenido de cadmio, plomo y niquel (ug kg) en distintas rocas (Ross, 1994; He et al., 2005).

Rocas Ultrabasicas Rocas Basicas Granito Calcareas Areniscas Esquistos
Cadmio 0.12 0.13 0.09-0.2 0.028-0.1 0.05 0.2
Plomo 0.1-14 3-5 20-24 5.7-7 8-10 20-23
Niquel 2000 45-410 5-15 - 2.0 20-250

El plomo es un metal del grupo [Va, de color blanco azulado con tendencia al gris plateado. En
estado puro es blando, maleable, ductil y mal conductor de la electricidad. Su nimero atémico es
82, su masa atomica es 207.2, y presenta una densidad de 11340 kg m=. Casi todos los
compuestos comunes de plomo tienen estado de oxidacion +2 como, por ejemplo, PbO, PbCl,, o
PbS. Las fuentes naturales mas importantes son las rocas igneas y metamorficas, con 10-20 mg
kg! (Wedepohl, 1956), el contenido de Pb en las distintas rocas se recoge en la tabla 4. Se
encuentra en muchos minerales: galena (PbS), cerusita (PbCO3) o anglesita (PbSOs), o asociado
mayormente a otros minerales, como las mezclas con Zn. La fundicion y refinacion de estos
metales asociados dan lugar a la mayor cantidad de emision de Pb al medio. De todas formas,
hay que tener en cuenta también otros usos que contribuyen a su liberacidon como son: la
industria de las baterias de almacenamiento eléctrico y de la galvanoplastia; el uso de plomo
metalico en aleaciones plomo-antimonio; protectores de Rayos X y radiaciones atomicas;
fabricacion de estructuras y piezas metalicas como alambres, tubos o perdigones; alimentos
enlatados; industria del vidrio y su uso como antidetonante para la gasolina (plomo tetraetilo)
(Zhang et al., 2015). Una gran fuente de plomo son las tuberias y las uniones de plomo. En este
caso, el plomo puede disolverse y pasar a forma i6nica, donde podria causar un problema de
toxicidad mas directo. Se trata de un elemento que es muy utilizado por los seres humanos
debido a su naturaleza maleable aunque, paraddjicamente, es uno de los metales que resultan
mas toxicos por lo que, actualmente, se esta restringiendo su uso en algunos aspectos.

Tanto el Cd como el Pb se incluyen dentro de los metales pesados mas problematicos. La
emision de cadmio y plomo por las fuentes mencionadas anteriormente y su acumulacion en el
medioambiente lleva consigo una serie de efectos muy desfavorables. En los seres humanos se
acumulan especialmente en los rifiones e higado (aunque también en el cerebro, huesos y
dientes) causando toxicidad en esos oOrganos; alteran el sistema cardiovascular, reproductor,
inmunoldgico y nervioso, interfiriendo con los neurotransmisores, ademas de ser elementos
carcinogenos. En las plantas inhiben la germinacién de las semillas y provocan dafios en las
raices y necrosis foliar; suprimen la absorcion de nutrientes bloqueando la sintesis de azlicares y
proteinas; perturban el metabolismo hormonal y las membranas celulares (Huihui, et al., 2020;
Mehdinia, y Nassehinia, 2022). En cuanto a los microorganismos, los efectos son también
variados. Los liquenes son los mas susceptibles a la absorcion de estos metales, experimentando
una inhibicion de la fotosintesis, al igual que las algas; en los protozoos provocan una
disminucién de la densidad celular y de la riqueza de especies, inhibiendo también el crecimiento
y supervivencias de muchas bacterias. A largo plazo estos cambios composicionales provocan un
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impacto importante en el ecosistema y la aparicion de organismos resistentes a estos efectos
(Rahman y Singh, 2019).

Las vias de exposicion de estos metales pesados, especialmente para los nifios y, concretamente
para el Pb, son: los alimentos (47 %) > polvo y tierra (45 %) > agua (6 %) > aire (1%) (Han et
al., 2018).

El niquel (Ni) se encuentra entre el cobalto (Co) y el cobre (Cu) en el Grupo 10 de la tabla
periddica. Es un metal maleable, duro y de color blanco plateado. Tiene nimero atomico 28,
masa atomica de 58.71 g mol !, densidad de 8.9 g cm™ a 20°C y puntos de fusion y ebulliciéon de
1453 °C y 2913 °C, respectivamente. Normalmente, los estados de oxidacion del Ni son 0 o +2,
aunque los estados +1 y +3 pueden existir bajo ciertas condiciones. La especie inorgédnica
dominante es Ni(Il) en todo el rango de pH y Eh de la mayoria de las aguas naturales, ya que
pierde facilmente dos electrones y, en cualquier caso, los iones Ni(I) y Ni(IIl) no son estables en
solucién acuosa (Adriano, 2001). Aunque se sabe que el Ni es esencial en ciertas bacterias,
plantas y algunos animales, su esencialidad para los humanos atn no estd muy clara y la
toxicidad y carcinogenicidad de altas dosis de Ni estan bien documentadas y dependen,
principalmente, de su potencial para dafiar proteinas y acidos nucleicos (Kasprzak et al., 2007).
La abundancia de Ni en la corteza terrestre es de unos 80 mg kg™! y, generalmente, se distribuye
con otros elementos sideréfilos, como el Co y el Fe. El niquel se encuentra especialmente en las
rocas maficas y ultraméficas, pero también es relativamente abundante en las metamorficas
(Tabla 4). Se trata de un elemento de transicién con una amplia gama de aplicaciones en la
industria moderna y se usa desde en monedas hasta automoviles, joyeria, produccion de baterias,
en los procesos metalurgicos... (Genchi et al., 2020). El mayor uso de Ni es la fabricacion de
acero inoxidable, una aleacion que consta de un 8 % de Ni, un 18 % de Cr y un 74 % de Fe.
Ademas, el Ni es un excelente catalizador para muchas reacciones, por lo que se utiliza para un
gran numero de aplicaciones industriales y de investigacion solo o en combinacién con otros
metales (Gonnelli, y Renella, 2013). Estas fuentes antropogénicas aceleran su liberacion en los
suelos y en el resto del ecosistema.

1.3.4.2 Comportamiento ambiental del cadmio, del plomo y del niquel.

1.3.4.2.1 El cadmio, plomo y niquel en la atmosfera.

Los metales pesados atmosféricos existen principalmente como particulas en suspension, aunque
también aparecen en forma de aerosol, gotitas o fase gaseosa. Después de pasar el tiempo de
residencia en la atmosfera, estos elementos pueden llegar a los ecosistemas acuaticos y terrestres
en forma de deposicion seca y himeda.

El Cd es liberado a la atmdsfera, principalmente, a partir de centrales eléctricas, industrias
metalurgicas, sistemas de calefaccion, baterias y trafico urbano. Este elemento existe en la
atmosfera predominantemente como CdO, CdCOs3, y también como sulfuros y cloruros, con un
tiempo de residencia corto (de dias a semanas) (Rahman y Singh, 2019). En general, los niveles
de Cd en el aire no suelen ser suficientes para causar problemas de salud entre la poblacion en
general. Incluso en é4reas con alta emision industrial, la concentracion promedio de Cd suele estar
en torno a 35ng Cd/m? de aire (Zhang et al., 2019).
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Entre todos los metales pesados toxicos, el Pb (y el Hg) son los que han sido mas estudiados por
sus altas concentraciones en el aire (Kampa y Castanas 2008). El Pb se libera a la atmosfera
sobre todo a partir de fuentes antropogénicas, como la quema de madera, el uso de combustibles
fosiles, los procesos industriales y las actividades mineras. El Pb atmosférico existe como
PbSO4, PbCOs3, o en formas orgéanicas como tri y tetra etiles, siendo estas formas orgénicas las
que pueden transportarse a largas distancias al ser mas volatiles (Rahman y Singh, 2019). Los
niveles preindustriales de plomo en el aire de origen natural eran alrededor de 0.6 ng/m?®. En los
afios 70 y en zonas con alta densidad de trafico los rangos se encontraban entre 0.81 y 3.0 pg/m?.
Actualmente, los rangos maés frecuentes estan entre 0.17 al 5.0 ug/m>. Se espera que los valores
vayan disminuyendo a raiz de la reduccion de las emisiones industriales y del contenido de
plomo de la gasolina (WHO/Europe, 2001b).

En relacion al Ni, las fuentes naturales que lo liberan a la atmdsfera incluyen el polvo arrastrado
por el viento derivado de la meteorizacién de rocas y suelos, incendios forestales y actividades
volcanicas. Se ha calculado que aproximadamente 30000 toneladas de Ni cada afio son emitidas
a la atmosfera de forma natural. (Begum et al., 2022). Sin embargo, el Ni en la atmosfera
también se origina de la combustion de carbon, gasoil y fuel oil, y, de la incineracion de
desechos y aguas residuales (Genchi et al., 2020). Otras fuentes ambientales son los utensilios de
cocina de acero inoxidable, las joyas baratas y el tabaco, de hecho, se ha demostrado que cada
cigarrillo contiene una cantidad de niquel de 1.1 a 3.1 ug; este niquel en el humo del tabaco
puede estar presente como carbonilo de niquel, que es extremadamente peligroso para la salud
humana (Cempel y Nikel, 2006). Se han dado valores entre 9 y 60 ng/m> de Ni en el aire de
distintas ciudades europeas, mientras que en areas altamente industrializadas se obtuvieron
valores entre 110 y 180 ng/m?; en zonas remotas del Artico, los valores medidos fueron de 0.38—
0.62 ng m> (WHO, 2000). La cantidad de Ni emitido de fuentes antropogénicas es de 1.4 a 1.8
veces mas elevada que el Ni de fuentes naturales (Begum, et al., 2022).

1.3.4.2.2 El cadmio, plomo y niquel en el suelo.

Al igual que otros metales pesados, Cd, Pb, Ni se encuentran en el suelo en diferentes fracciones,
tales como solubles en agua, intercambiables, unidos a carbonatos, unidos a 6xidos de Fe y Mn,
unidos a la materia orgénica, unidos a sulfuros y residuales (Giacalone et al. 2005; Okoli et al.,
2021). Por tanto, la biodisponibilidad de estos metales dependera de la fraccion en la que se
encuentren. Varios pardmetros geoquimicos del suelo como temperatura, pH, Eh, intercambio
catiénico, textura, contenido de materia orgdnica, la comunidad microbiana y las
concentraciones de 6xidos de hierro y manganeso pueden influir en la biodisponibilidad de estos
elementos.

El Cd existe predominantemente como CdCOs3 (a pH alto) y CdS (a pH bajo), y estos complejos
pueden transformarse facilmente en formas accesibles para las plantas (He et al. 2015). En suelos
naturales presenta un nivel promedio entre 0.03 y 1.1 mg kg™, con un nivel base natural que no
excederia de 0.5 mg kg (Kabata-Pendias y Pendias, 2000; Nazir et al., 2015), debiéndose las
variaciones, principalmente, a la roca madre. En suelos contaminados puede llegar a 100-200 mg
kg, e incluso a 2000 mg kg™! en zonas situadas a menos de 25 m de distancia de vias de transito
importantes, o a 60000 mg kg™ en suelos colindante a fundiciones (Palacios y América, 1997).
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Al contrario que el Cd, el Pb en el suelo forma complejos con diferentes iones inorganicos y
ligandos organicos y existe como compuestos de baja solubilidad (Rahman y Singh, 2019). Las
formas mas estables de este elemento son los complejos de Pb (II) siendo los sulfuros, fosfatos,
carbonatos (formados cuando existe un pH superior a 6) y los hidroxidos de plomo, los
compuestos de Pb insolubles predominantes (Raskin y Ensley, 2000). La galena (PbS) es la
forma solida mas estable para el Pb dentro de la matriz del suelo. El rango natural de Pb
encontrado en suelos es ~20-60 mg Pb kg mientras que, el umbral para suelos desnudos en
zonas de juego infantiles es 400 mg Pb kg'!. En suelos altamente contaminados se han obtenido
concentraciones entre 1422 y 22345 mg kg! (Egendorf et al., 2020).

Las formas de Ni en el suelo y su comportamiento biogeoquimico estan dirigidos por varios
factores ya comentados anteriormente (tipo y contenido de arcilla, de materia orgéanica, pH, Eh, y
contenido de oxihidroxidos de Fe y Al (El-Naggar et al., 2018; Panagopoulos et al., 2015),
aumentando la movilidad de Ni segun incrementa las condiciones acidas y oxidantes. La
concentracion media de Ni en suelos es de 35 mg kg~ ! y el maximo permitido en suelos
agricolas esta en el rango de 20 a 60 mg kg~ ! (Kabata-Pendias, 2011; El-Naggar, 2021).

Como se ha indicado, los principales factores que influyen en la disponibilidad de elementos
traza en el suelo son el pH, la materia orgénica, las arcillas, los 6xidos e hidréxidos y los
carbonatos (Shaheen et al., 2013).

Kim et al. (2009) indican que los dos principales factores que influyen en la retencion de Cd en
el suelo son el pH del suelo junto con la concentracion total del metal. El pH afectaria a la
hidrdlisis de los elementos, a la solubilidad de la materia organica, asi como a la carga
superficial de los componentes de carga variable (Sauvé et al., 2000); los cambios en la densidad
de carga superficial y la formacion de precipitados de hidroxidos podrian ser los responsables del
incremento de la adsorcidn catidnica segun aumentamos el pH (Shaheen et al., 2013). En suelos
acidos, el Cd se intercambia facilmente, haciéndose disponible para las plantas y entrando asi en
la cadena alimentaria (Appel et al. 2008). Sin embargo, segin aumenta el pH, la retencion de
elementos traza se ve favorecida via procesos de adsorcion, complejos de esfera interna,
precipitacion, etc. Wang et al. (2006) también sefialan la disminucion de la solubilidad del Cd
segiin aumenta el pH, por adsorcidon sobre los componentes de carga variable. Estos efectos se
deben tanto a la influencia del pH en las propiedades quimicas superficiales del suelo como a la
variacion en la especiacion del metal (Pardo y Guadalix, 1995). En cuanto al Pb, Irani et al.
(2011) sefialan que la adsorcion de Pb sobre diferentes materiales adsorbentes aumenta desde pH
2 a pH 6, atribuyéndolo, también, al incremento paulatino de las cargas negativas sobre las
superficies adsorbentes; a pH >6 la formacion de hidroxidos de Pb dificultaria la adsorcion de
este metal.

El Ni aparece en los suelos, en varias formas organicas e inorganicas, incluyendo minerales
cristalinos o precipitados, como formas solubles y como iones libres en la disolucion. De forma
similar al Cd y Pb, la disponibilidad de Ni también aumenta en suelos acidos, lo que facilitaria el
paso del suelo a la planta. A pHs menores de 6.5 los compuestos de Ni se encuentran en mayores
cantidades en la disolucion del suelo, mientras que a mayores pHs se formarian hidroxidos
insolubles (Shahzad et al., 2018). El Ni puede adsorberse a las arcillas, 6xihidroxidos, y
sustancias hiimicas, especialmente en suelos contaminados, siendo el pH uno de los principales
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reguladores de estas adsorciones y de muchos otros procesos relacionados con la
biodisponibilidad del elemento (Kumar et al., 2021). La naturaleza y estabilidad de estos enlaces
dependen de las propiedades fisico-quimicas del suelo.

En relacién con la materia organica, existen muchos trabajos que estudian su efecto en la
disponibilidad de los metales. Segin varios autores (Park et al., 2011; Petruzzelli, 2020), los
metales reducen su disponibilidad al adsorberse sobre las superficies solidas y al formar
complejos estables con sustancias humicas, las cuales presentan gran numero de grupos
funcionales con alta afinidad por esos elementos. Estos procesos dependen de la fuerza ionica,
Eh, cationes dominantes y tipo de materia orgéanica, siendo, de nuevo, el pH el factor mas
importante (Walker et al., 2004; Park et al., 2011). Asi, la formacion de complejos organo-
metalicos aumenta con el pH y, por encima de pH 6-7, la mayoria de los elementos en
disolucién existen como complejos organicos (Shaheen et al., 2013); la influencia de la materia
organica en la retencion de elementos traza no sélo incluye la formacién de complejos de esfera
interna, sino también el intercambio 16nico y reacciones de precipitacion. En este sentido, varios
estudios identifican a la materia organica como uno de los principales componentes que
controlan la distribucidon del Cd y Cu en suelos (Antoniadis et al. 2007; Shaheen, 2009). Estos
autores indican que la adsorcion de Cd por los suelos disminuye cuando se reduce el contenido
de materia organica y cuando existen condiciones de competicion con Ni y Zn. Debido a la alta
afinidad del Ni por la materia orgdnica, su movilidad es muy dependiente del contenido y
composicion de la materia orgéanica. Por un lado, el Ni unido a los ligandos orgédnicos disminuye
su disponibilidad y, por otro lado, la movilidad del Ni puede aumentar con la presencia de acidos
fulvicos y humicos en suelos ricos en materia organica ya que estos acidos pueden formar
quelatos moviles (Kabata-Pendias, 2011). Las constantes de estabilidad reflejan también la gran
afinidad del Pb por la formacion de complejos orgéanicos. Estos complejos de Pb permanecen
estables hasta valores de pH bajos (pH 4), mientras que los complejos de Cd son menos estables
y se disocian cuando el pH es inferior a 6 (Stevenson, 1982.). Petruzelli et al. (1981) sefialan
también la alta afinidad de Pb por los grupos organicos, al obtener una disminucion de la
capacidad de adsorcion de Pb por los suelos después de eliminar la materia orgéanica con H2O».
Los minerales arcillosos son un importante aporte de superficies con cargas negativas, con lo
cual pueden retener cationes a través de adsorcion electrostatica. Ademas de la cantidad, el tipo
de arcillas es de gran importancia, encontrandose las arcillas vermiculiticas, esmectiticas,
imogolitas y al6fanos como las que presentan las mayores capacidades de retencion (Licina et
al., 2010; Shaheen et al., 2013; Chen et al., 2015). Varios autores indican que los suelos con
mayor pH y contenido en arcilla poseen la mas alta capacidad de adsorcion de Pb, Cd (Serrano et
al., 2005) y Ni (Demirkiran et al., 2016). Otros minerales del suelo, como son los oxhidroxidos
de Fe y Mn, juegan también un importante papel en la retencion de metales a través de un
mecanismo de adsorcion de alta especificidad. La unién se realiza, frecuentemente, por
coordinacién directa con los oxigenos superficiales (quimiosorcion). Segun McBride (1989) los
elementos traza adsorbidos sobre estos 6xidos pueden ser intercambiados solo por otros cationes
metalicos que tengan similar afinidad por la superficie, o por protones. La retencién también
puede incluir mecanismos de sustitucion isomorfica y de intercambio catiénico (Shaheen et al.,
2013). En general los 6xidos de Mn adsorben mas elementos traza, especialmente Cd, que los
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oxidos de Fe, presentando también una menor desorcion (Tack et al., 2006). Los 6xidos de Fe
absorben preferentemente Pb, Cu, y Zn, frente a Cd, Niy Co (McKenzie, 1980).

La presencia de CaCOs libre reduce la solubilidad de los elementos traza. Esta influencia se
atribuye a un efecto directo, debido a interacciones superficiales, y otro indirecto relacionado con
su repercusion sobre el pH (Shaheen et al., 2013). Se ha sefialado la tendencia de los cationes
metalicos divalentes a asociarse con la calcita, inicialmente a través de reacciones de adsorcion
superficial y, posteriormente, como precipitados dentro de las capas de calcita por
recristalizacion. Las superficies carbonatadas tienen una alta afinidad por los metales como Cd y
Ni, encontrandose precipitados de CdCOs y NiCOs; en dichas superficies (Shaheen, 2009;
Tahervand y Jalali, 2017). Se trataria de una adsorcion especifica, es decir, con poca tendencia a
la desorcion al no tratarse de simples atracciones electrostaticas (Zhao et al., 2014). Por otro
lado, la presencia de carbonatos en los suelos implica una menor solubilidad de los elementos
metalicos, consecuencia de los valores altos de pH que presentan, lo que favorece la
precipitacion de estos elementos. Sin embargo, con valores de pH muy altos la adsorcion
disminuye (Shaheen et al., 2013).

De forma general, el Pb es adsorbido mas fuertemente que el Cd y el Ni, probablemente debido a
la alta electronegatividad, pequefio radio de hidratacion y estructura electronica del Pb, con lo
cual este elemento representaria un menor riesgo para el medio ambiente en relaciéon a Cd y Ni
(Shaheen et al., 2013).

En la disolucion del suelo, el Cd se encuentra principalmente como Cd>*, aunque puede
encontrarse formando iones complejos, como CdCL°’ CdCl®, CdSO.’, CdOH*, Cd(OH).’,
Cd(OH)s™ (Muranova et al., 2010), con unas concentraciones que no superan normalmente los
S5ug L' (Kubier et al., 2019).

En cuanto al Pb, las concentraciones habituales en la disolucion del suelo estan entre 3 y 46 ug
L', aunque en suelos contaminados se han dado rangos de 3.5 a 3600 pg L' (Jopony y Young,
1994). La especiacion quimica indica que la mayor parte del Pb en la disolucién del suelo se
encuentra en forma de complejos organicos solubles (Sauvé, et al., 1998).

La concentracion de Ni en disoluciones del suelo extraidas de diferentes horizontes superficiales
varia desde 3 a 150 pg L', dependiendo del tipo de suelo, la concentracion total de Ni en el
mismo y las técnicas utilizadas para obtener la disoluciéon (Kabata-Pendias, 2011); aunque
concentraciones mucho mas altas (130 a 3250 mg L) se obtuvieron en suelos ricos en Ni
derivados de sepertinitas. Existe poca informacion sobre las especies i6nicas de Ni en la solucion
del suelo, pero se han descrito especies como Ni**, NiOH*, HNiO,>~, Ni(OH); , NiCO:° ,
NiHCOs" (Uren, 1992) las cuales, probablemente, se forman cuando el Ni** no esta totalmente
quelatado. En general, el Ni en la disolucion se puede adsorber répidamente a las superficies
coloidales del suelo, formando complejos de esfera externa e interna (Rinklebe y Shaheen 2017).

1.3.4.2.3 El cadmio, plomo y niquel en las aguas.
El cadmio en las aguas superficiales se presenta como ion libre. Cuando el agua dulce llega al
mar, el ion Cd*" se deposita en los sedimentos, quedando limitado a las aguas costeras, aunque
puede movilizarse en condiciones Oxicas y acidas. El Cd puede permanecer en disolucion como
complejos solubles en agua con aniones, como son CdCI* y Cd(SO4),*, en condiciones en los

37



AURORA FATIMA ROMAR GASALLA

que otros metales pesados estarian adsorbidos o precipitados, con lo que este elemento es uno de
los metales pesados mas moviles en el medio ambiente. En la Union Europea, cada estado
miembro desarrolld sus propios procedimientos para determinar un valor umbral de Cd en las
aguas subterrdneas y los valores oscilaron entre 0.08 y 27 ug L', mientras que el valor guia para
el agua potable se establece en 3 pg L' (WHO, 2011; Kubier et al., 2019).

En cuanto al Pb, las aguas naturales contienen solo trazas de plomo. En las aguas
subsuperficiales se dan rangos entre 0.96 y 5.84 ng L' (Deda et al., 2019), mientras que la OMS
establece un valor limite para las aguas potables de 10 ug L' (Pazand et al.,2018). De forma
natural, como metal lo encontramos como Pb?" y Pb*", esta tiltima solo en condiciones extremas
de pH y potencial redox, aunque puede producirse artificialmente. Se une frecuentemente al
azufre como sulfuro, o al fosforo como fosfato. Los compuestos de plomo son generalmente
solubles en agua blanda y levemente acida.

En el caso del Ni, la contaminacion de los cuerpos de agua puede producirse por deposicion
atmosférica, por escorrentia desde el suelo o indirectamente por lavado hacia las aguas
subsuperficiales (Tsadilas y Rinklebe, 2018). La presencia de una excesiva concentracion de Ni
en las aguas, incluso cerca de los limites establecidos (0.02 mg L), puede provocar la toxicidad
en los seres vivos. Las formas disueltas de Ni incluyen la forma divalente hidratada, los
complejos inorganicos de Ni (con OH, CO; y Cl) y los complejos organicos. La forma
predominante es el Ni (II), tanto en sistemas muy acidos como en los alcalinos. Con el aumento
de pH aumentan paralelamente las formas hidroxiladas como Ni(OH)"*, Ni(OH), y Ni(OH)s™ (El-
Naggar et al., 2021). Las dos primeras formas son frecuentes en medios de pH 8 a 12, mientras
que la tercera aparece en condiciones muy alcalinas (pH=12 a 14). Estas formas hidroxiladas se
fagocitan en el interior de los organismos, mientras que el Ni (II) es la forma carcinégena que se
une al ADN (Schaumloffel, 2012). EI Ni es bastante estable en soluciones acuosas dado que
tiende a formar complejos con ligandos organicos e inorganicos y también a asociarse a los
coloides del suelo en suspension (Rinklebe y Shaheen, 2017). Sin embargo, estas interacciones
con la fase solida y los coloides en sistemas acuaticos no estan suficientemente estudiadas y son
necesarias mas investigaciones para conocer la movilidad y redistribucion del Ni dentro de las
fases suelo-agua.

1.3.4.2.4 El cadmio, plomo y niquel en la vegetacion.
El cadmio es uno de los elementos que mas preocupacion suscita en las plantas debido a su
movilidad y toxicidad en concentraciones relativamente bajas. La toxicidad del cadmio afecta a
las plantas a nivel morfologico, fisioldgico, bioquimico y molecular (El Rasafi et al., 2020).
Numerosos estudios han demostrado que este metal puede inhibir la germinacion de semillas,
disminuir la longitud total de la planta, inhibir el alargamiento de raices y reducir el nimero de
hojas por planta, lo que puede llevar a la muerte de la planta (Soudek et al., 2014; Bae et al.,
2016). Este elemento también puede provocar trastornos fisiolégicos en las plantas causando
cambios en la fotosintesis, en el contenido relativo de agua, en la tasa de transpiracion, en la
conductancia estomatica y en la fuga de electrolitos. El cadmio, activa las especies reactivas de
oxigeno que inducen aberraciones cromosomicas, mutaciones genéticas y dafos en el ADN que
afectan el ciclo y a la division celular (Moradi et al., 2019). El limite permitido de Cd en plantas
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es de 0.02 mg kg! (Nazir et al., 2015). Las plantas se adaptan a la toxicidad del Cd a través de
diferentes vias como la sintesis de hormonas vegetales, la activacion del sistema antioxidante y
la produccioén de fitoquelatinas y prolina, asi como, el crucial papel de los microorganismos en la
tolerancia al Cd por las plantas, al disminuir la fitodisponibilidad de metales (Shahid et al., 2019;
El Rasafi et al., 2020)

El plomo también ejerce un efecto adverso en la morfologia y crecimiento de la planta, en la
germinacion y desarrollo de plantulas, en la division celular y en la transpiracion. También
provoca una produccion deficiente de clorofila modificando la organizacion lamelar en el
cloroplasto (Gupta et al., 2010; Kumar et al., 2020) y alteraciones en el ADN y en las proteinas.
Sin embargo, la magnitud de los efectos varia y/o depende del tiempo de exposicion, la
intensidad del estrés de la planta, de su etapa de desarrollo y de los niveles de Pb; el limite
permitido de Pb en plantas es de 2 mg kg™!, (Nazir et al., 2015). Las plantas tienen mecanismos
internos de adaptacion y detoxificacion de Pb, como la formacion de complejos por ligandos
especificos, la absorcion selectiva de metales, la compartimentacion y la produccion de enzimas
antioxidantes (Kumar et al., 2020).

El niquel se considera un elemento esencial para las plantas. Su deficiencia provoca ralentizacion
del crecimiento y senescencia al dificultar la asimilacion de nutrientes, ademas de clorosis en
hojas jovenes y necrosis. Todo ello se debe a su intervencion en distintos procesos metabolicos.
Este caracter esencial del Ni se produce siempre y cuando se encuentra a bajas concentraciones
(0.05-10 mg kg™). Sin embargo, el exceso de Ni es mas comiin que su déficit, lo que conlleva
efectos adversos en la germinacion, division celular, fotosintesis etc. (Hassan, et al., 2019). De
esta forma, el exceso de Ni, se asocia a una menor produccion y calidad de las plantas. En
general, las concentraciones de niquel en las plantas suelen estar en torno a 1 pg g';
concentraciones superiores a 50 pug g’ son consideradas toxicas (Begum et al., 2022). Una vez
absorbido se acumula principalmente en las raices (hasta el 50% del total absorbido, en algunos
casos); el Ni que se transporta a zonas superiores del vegetal lo hace sobre todo sometiéndose a
cierta quelacion con diferentes ligandos (aminoacido, proteina, malato, citrato, etc.) y se
convierte en un complejo Ni-ligando en la raiz (Kumar et al., 2021). Asi, el Ni absorbido y
acumulado en las plantas depende, principalmente, de la especie vegetal, del pH del suelo, y de
la cantidad y forma de Ni presente en los suelos. Las plantas tienen varios tipos de mecanismos
de tolerancia al Ni como, por ejemplo, cuticulas, tricomas, barreras celulares... y utilizan la
excrecion de ciertas sustancias orgdnicas que sirven como complejantes del Ni y disminuyen su
movilidad y disponibilidad (Hassan et al., 2019).

1.4 METODOS DE DESCONTAMINACION DE P Y ELEMENTOS TRAZA.

Se han desarrollado multiples procedimientos para la eliminacion de contaminantes,
especialmente del agua. Los tratamientos convencionales (p. ej., precipitacion quimica,
intercambio i6nico y eliminacion electroquimica) con frecuencia muestran muchas desventajas,
incluida la eliminacion incompleta, los requisitos de alta energia y la produccion de lodos
toxicos. Dificultades adicionales podrian estar asociadas a los requerimientos técnicos y de
capital para la instalacion, operacidn y mantenimiento, lo que puede resultar en una aplicacion
inadecuada de estas tecnologias, particularmente en contextos descentralizados y paises en
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desarrollo. Por lo tanto, se desarrollaron otros métodos que, en general, presentan alta eficacia y
un mayor respeto por el medio, como son los métodos de adsorcion mediante el uso de
biopolimeros, enfoques biologicos o nanotecnoldgicos (Zamora-Ledezma et al., 2021).

Todas las tecnologias de eliminacion, tanto convencionales como madas actuales se pueden
agrupar, principalmente, en cuatro clases: fisico-quimicas, electroquimicas, biologicas y técnicas
de oxidacion avanzadas (Bartucca et al. 2016; Peng y Guo, 2020; Velusamy et al., 2021). Los
procesos fisico-quimicos incluyen principalmente la precipitacion, intercambio i6nico, filtracion
por membrana, 6smosis inversa, y adsorcion. Dentro de las técnicas electroquimicas estarian la
electrocoagulacion, electrodialisis y la reduccion electroquimica. La fitorremediacion,
biofiltracion y tratamientos microbianos entrarian en los métodos bioldgicos. Finalmente, en
técnicas de oxidacion avanzadas pueden incluirse las nano-técnicas y la fotocatalisis. La Tabla 5
resume las ventajas y los inconvenientes de las tecnologias mas empleadas para eliminar
contaminantes.
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Tabla 5. Resumen de los métodos méas empleados de eliminacion de P y elementos traza. (Modificada de

Morse et al., 1998).

Tecnologias de eliminacion de contaminantes

Ventajas Inconvenientes
% No es selectivo.
v Simplicidad de operacion. *  Genera lodos con alto
v Alta eficacia coste de tratamiento.
o v Menor tecnologia x  Alto coste de reactivos.
Prgupltacmn establecida x Largo_s tiempos de espera.
quimica v’ Facil de inst-alar y operar. * Regu!ere productos
v" La remocion en el caso del P quimicos.
puede ser elevada. % Produccion elevada de
lodo.
% El P reciclable es variable.
v' Alta capacidad de % Competencia entre
tratamiento, eficaciay metales pesados y otros
selectividad. cationes.
v' Rapida cinética. % Las resinas se ven
Intercambio i6nico v R}es_inas de Iargg’duracién y afectac_ias por cambios en
facil regeneracion. el medio y por la presencia
v' En el caso del P, la estruvita de materia organica.
producida tiene un elevado x  Requiere productos
potencial reciclable para la quimicos.
agricultura. % Tecnologia complicada.
v' Facil de operar.
v' Muy efectivo a bajas
concentraciones de metal. % Coste del adsorbente
v' Posibilidad de recuperacion (puede ser elevado).
Adsorcion de metale_s’y de x Capacid_ad de adsorcion
regeneracion del dependiente del pH.
adsorbente. x Necesidad de eliminar los
v' Potencial para la materiales en suspension.
recuperacion de P con pocos
productos quimicos.
Y fgggglc,\)/rﬁles de % Alto coste material.
_ 5 v Posibilidad de x  las m_embranas sufren
Filtracion por - deterioros por pH,
recuperacion de metales. - -
membrana v" No produce alteraciones microorganismos o
guimicas de las aguas < eleme_ntos quimicos.
residuales. Necesita mantenimiento.
. v Efectividad *  Altainversion de
Tratamler]to_ v Posible recuperacién de caplta_l inicial. i
electroquimico los metales % Necesidad de suministro
’ eléctrico.
Y sgigﬁggss_'ta productos x geqno{o?ia més compleja
S - T e instalar y operar.
Eliminacién bioldgica v )F;o’ilble eliminacion de P x  El manejo de lodos puede
v' Mayor P reciclable. ser mas complicado.
x  Requiere productos.
Cristalizacion j Puede adaptarse. x  Requiere habilidades de

Producto reciclable

manejo y operacion.
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Para la eliminacién del P las técnicas mas utilizadas son la precipitacion quimica (que es el
proceso mas efectivo y mejor establecido) y el intercambio i6nico (que permite la recuperacion
de fosfato en forma de estruvita). Otras técnicas incluirian la cristalizacion, filtracién por
membrana, electrocoagulacion, procesos bioldgicos basados en el crecimiento de la biomasa
(bacterias, algas, plantas) y la adsorcién (Sengupta y Beaudry, 2013; Adelagun, 2016). En
relacién con el Cr, la adsorcion, la tecnologia de membranas, la degradacion fotocatalitica, el
tratamiento electroquimico y las tecnologias microbianas son las mas utilizadas, siendo la
adsorcion la mas economica, factible y popular (junto con la tecnologia de membranas) (Karimi-
Maleh et al., 2021). Considerando el As, su forma trivalente tiene menos tendencia a la
precipitacion, adsorcién o intercambio idnico, por lo tanto se aconseja realizar una oxidacion
inicial de arsenito a arseniato y posteriormente utilizar una de las técnicas habituales
(precipitacion, intercambio i0nico, adsorcion...) (Pous et al., 2015); se ha sefialado la adsorcion
como la técnica mas aconsejable para la eliminacién de As debido a sus diversas ventajas, (alta
eficacia, facil manejo, rentabilidad y ausencia de produccion de lodos). Recientemente, las
nanoparticulas estdn siendo investigadas como nuevos adsorbentes de contaminantes entre los
que se encuentra el As (Nicomel et al., 2016; Bibi et al., 2017). Para la eliminacion de F~ de las
aguas, las tecnologias mas usadas han sido el intercambio i6nico y la 6smosis inversa, ademas de
los tradicionales métodos de precipitacion/coagulacion. Actualmente, también la adsorcidon
parece ofrecer los resultados mds interesantes en la retencion de fluoruro en términos de
simplicidad de disefio, costo y operacion (Bibi et al., 2017). En cuanto al Cd, los métodos de
eliminacion mas utilizados también son el intercambio i6nico, las tecnologias de membrana, la
extraccion con solventes y, principalmente, la precipitacion. Mas recientemente, la
adsorcidon/bioadsorcion estd siendo muy utilizada (Khairy et al., 2014; Kulkarni, 2017). Dado
que ninguna de estas técnicas es totalmente efectiva, muchos autores aconsejan utilizar métodos
multiples/integrados seguros y econdmicos para eliminar estos contaminantes (Irfan et al., 2021).
Para la eliminacion de Pb también se han usado muchos métodos (precipitacion, técnicas de
membrana, intercambio 16nico, extraccion por solventes, adsorcidn...); entre ellos, la
coagulacion resultd muy eficaz pero, al igual que lo comentado para otros elementos, la
adsorcion es la que presenta mayores ventajas (Kaushal y Singh, 2017). Las técnicas usadas para
la eliminacion del Ni también son variadas, entre ellas la elevacion del pH hasta valores de 10
para que precipite como hidroxido (Coman et al., 2013). Las técnicas de membrana y la
adsorcion son utilizadas frecuentemente y, tltimamente. los métodos bioldgicos estan resultando
muy eficaces y baratos. Estudios recientes aconsejan utilizar los métodos bioldgicos junto a las
técnicas convencionales como una nueva estrategia de eliminacion del Ni (Kumar y Dwivedi,
2021).

A continuacion, se detallan mas ampliamente las tecnologias mas utilizadas.

1.4.1 Precipitacion quimica/coagulacion.
La eliminacién del contaminante se realizaria por precipitacion quimica tras la adicion de una
sal de metal al agua residual. De forma anéloga, la floculacion por coagulaciéon involucra la
adicion de compuestos (generalmente sales metélicas) que promueven la aglomeracion de finos
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en floculos mas grandes, que pueden separarse facilmente del agua por sedimentacion, filtracion
o flotacion (Verma et al., 2012; Alkhadra et al., 2022)

En el caso del P, de entre las sales de metal convencionales, el sulfato de aluminio Al2(SO4)3
(Muisa et al., 2020) y el cloruro férrico (FeCls) (Caravelli et al., 2010) se encuentran entre los
mas empleados en las plantas de tratamiento de aguas residuales; aunque también pueden
emplearse sales de calcio o magnesio (Rittmann et al., 2011). Cuando el metal empleado para la
precipitacion es el Ca, el Mg o el NH4 el lodo formado tras la precipitacion puede usarse como
fertilizante (estruvita) (Le Corre et al., 2009). Hay estudios que han conseguido una eficiencia
del 80% en la eliminacion del P mediante la produccidn de estruvita (Ghosh et al., 2019). Existen
distintos factores que pueden condicionar la cantidad de P eliminado mediante precipitacion,
como pueden ser el pH o la relacion inicial entre el metal y el P (Caravelli et al., 2010).

En el caso del Cr (VI), una vez reducido a la forma trivalente, se le afiaden diferentes
reactivos que provocan la formacion y precipitacion de compuestos insolubles de Cr. Entre los
reactivos que se pueden emplear en la precipitacion quimica del Cr se encuentran el 6xido de
magnesio; el hidroxido de sodio o de calcio, en los que el Cr precipita como Cr(OH)s y el sulfato
de plomo, precipitando el Cr en forma de PbCrO4 (Peng et al., 2018a; Peng y Guo, 2020).

En relacion al As, los productos quimicos de uso comun son las sales de aluminio como el
sulfato de aluminio [Al>(SO4)3-18H20] y las sales férricas como el cloruro férrico [FeCls] o el
sulfato férrico [Fe2(SO4)3-7H20]. Ambas sales han demostrado ser coagulantes eficientes para la
eliminacion de arsénico tanto a altas como a bajas concentraciones del elemento (Zakhar et al.,
2018).

En cuanto al Cd, se utilizan para su precipitacion distintos compuestos, entre ellos, hidroxido
de Na, cal y acetato de bario (Rao et al., 2010), mientras que para la precipitacion de Pb es muy
eficaz la adicion de minerales fosfatados como el apatito y también el o6xido de Mn
(Hettiarachchi, et al., 2000; Zeng et al.,2017).

El principal inconveniente de este método es que da como resultado la generacion de nuevos
lodos con sus correspondientes inconvenientes de tipo ambiental y que requeriran de tratamiento
posterior (Bunce et al., 2018), ademas del alto coste de algunos reactivos. Entre las ventajas
destacan principalmente su simpleza y facil implementacion, asi como su alta eficacia.

1.4.2 Intercambio ionico.

El intercambio i6nico es un mecanismo basado en una reaccion quimica reversible que implica
un intercambio de iones entre dos electrolitos o entre una solucidn electrolitica y un complejo.
Los iones disueltos en agua pueden intercambiarse con otros iones de cargas similares adheridos
a la superficie o al interior de las resinas de intercambio i6nico sélidas, insolubles e inmoviles,
manteniendo la electroneutralidad (Li et al., 2014; Bashir et al., 2019).

Existe una amplia gama de resinas disponibles en la actualidad: naturales y sintéticas, organicas
e inorganicas, anidnicas, catidnicas y anfoteras. Los materiales de intercambio mas comunmente
utilizados incluyen resinas organicas sintéticas, zeolitas, materiales hibridos y matrices
tridimensionales inorgédnicas (Bashir et al., 2019). Las resinas naturales estan siendo muy
utilizadas debido a su bajo coste y su gran abundancia, aunque hay que tener en cuenta que la
captacion de metales pesados por parte de las resinas de intercambio i6nico depende del pH, la
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temperatura, la concentracion del metal inicial y el tiempo de contacto (Gode y Pehlivan, 2006).
Del mismo modo, las zeolitas se usan ampliamente como material de intercambio i6nico ya que
demuestran una alta capacidad de intercambio cationico en diversas condiciones y una alta
selectividad por los metales pesados (Gedik y Imamoglu, 2008; Bashir et al., 2019). Este método
de intercambio i6nico también se estd usando para la eliminacion de P (Zahed et al., 2022)

Entre las ventajas de este método se encuentran su eficacia en la eliminacion del contaminante,
la alta capacidad de tratamiento y rapida cinética (Kang et al., 2008). Entre los inconvenientes
destacan, la competencia entre los metales pesados y otros cationes; que las resinas se ven
afectadas por cambios en el medio y por la presencia de materia orgdnica y su eficacia disminuye
seglin aumentan las concentraciones del metal a eliminar, ya que las resinas se saturan pronto de
contaminante y es necesario regenerarlas.

1.4.3 Tecnologia de membrana.

Consiste en la utilizacion de membranas semipermeables, que actian como una pared o un filtro
que dejard pasar el agua, mientras retiene los solidos suspendidos y otras sustancias. En estas
condiciones, el contaminante no puede atravesar la membrana, mientras que el liquido portador
si lo hace (Kocurek et al., 2014).

Los procesos mas empleados de filtracion por membrana son (Kocurek et al., 2014; Malik et al,
2019; Sandoval-Olvera et al., 2019):

» Ultrafiltracion y microfiltracion. Son métodos muy similares a la filtracion basica,
basando la separacion en el efecto tamiz. En la ultrafiltracion, la membrana permeable
se utiliza para separar metales pesados o macromoléculas en funcion del tamafio de los
poros y el peso molecular. Las presiones de trabajo son bajas.

» Osmosis inversa: El mecanismo no se basa en el efecto tamiz sino en la difusion, la
diferencia de presion a través de la membrana supera el gradiente de presion osmotica
lo que favorece que el solvente pase a través de la misma y las especies disueltas
queden atrapadas en ella. Este método también elimina materia organica disuelta y otras
sales inorganicas (cloruros, nitratos, sulfatos y nitrogeno amoniacal), por lo que cada
vez es una opcion mas popular en tratamientos de ingenieria quimica y ambiental.

» Nanofiltracion: El principio es el mismo que para la 6smosis inversa, pero trabaja con
menores presiones y, ademas, la membrana presenta una estructura mas abierta. En
general, tiene una capacidad de separacion mas baja, sobre todo para los iones
monovalentes, mientras que en el caso de iones polivalentes la eficacia es comparable a
la de la 6smosis inversa.

» Electrodialisis: En este mecanismo es un campo eléctrico continuo el que actua como
fuerza impulsora capaz de transportar los iones a través de la membrana de intercambio
i6nico.

Ya hay estudios que combinan varios de estos procesos, como nanofiltracion y microfiltracion,
obteniendo buenos resultados en la eliminacidn, por ejemplo, del Cr sobre todo a pH alcalino
(Zolfaghari y Kargar, 2019).

En general, todas las técnicas de filtracion por membrana presentan una alta eficacia de
separacion. Ademads, entre las ventajas de la aplicacion de este método estan la ausencia de
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cargas contaminantes y menor gasto energético y coste operativo que el de muchos otros
métodos de eliminacion de contaminantes (Choudhury et al. 2018; Kumar et al. 2019). Entre los
inconvenientes esta el que la membrana se ensucie y/o degrade como consecuencia del pH o la
presencia de microorganismos (Shahid et al, 2020), lo que demanda el uso de agentes
desincrustantes o la implementacion de soluciones para su limpieza.

1.4.4 Tratamiento electroquimico.

De forma general, este tratamiento se basa en la transferencia de electrones y consiste en hacer
pasar una corriente continua a través de una solucion acuosa que contiene iones metalicos entre
las placas de un citodo y un &nodo insolubles. Los iones metalicos cargados positivamente
quedaran adheridos al catodo cargado negativamente (Tran et al., 2017; Shrestha et al., 2021). En
el pasado los tratamientos electroquimicos mas utilizados eran la electrocoagulacion,
electroflotacion y electrooxidacion, pero ultimamente, se han propuesto una variedad de técnicas
innovadoras basadas en la electrocinética o la electrosorcion. Los sistemas electroquimicos
utilizan corrientes eléctricas para eliminar los contaminantes, ya sea mediante electrolitos,
atrapandolos electroquimicamente en dobles capas eléctricas (Suss et al., 2015) o intercaldndolos
en electrodos solidos (por ejemplo, materiales compuestos de estructuras bidimensionales). El
primero de estos mecanismos se encuadra en procesos electrocinéticos y los dos restantes se trata
de mecanismos de electrosorcion.

Las principales ventajas de estos métodos son: la alta selectividad de metales, no emplea
productos quimicos, alta eficacia, rapido y bien controlado y baja producciéon de residuos. En
cuanto a las limitaciones: se trata de un proceso sensible al pH y de alto coste (reemplazamiento
de electrodos costosos, requerimientos de energia...) (Shrestha et al., 2021).

1.4.5 Laadsorcion como método de descontaminacion. Uso de bioadsorbentes.

Durante los ultimos afios el método de adsorciéon ha sido probado para la eliminacion de
contaminantes en el medioambiente ya sea del aire, del agua o del suelo, demostrando gran
eficacia, bajo costo de instalacion, un alto rendimiento y un disefio operativo sencillo (Rathi y
Kumar, 2021), por lo que se ha convertido en uno de los métodos mas ampliamente usados para
la eliminacion de contaminantes, tal y como ya se ha indicado previamente.
La adsorcion es un proceso de separacion mediante el cual ciertos componentes de una fase
fluida son transferidos a un sustrato sélido, quedando fisica o quimicamente enlazados en la
superficie del adsorbente (Tenorio, 2006; Han et al., 2021). La adsorcién puede ser resultado de
interacciones de van der Waals y fuerzas electroestéticas (adsorcion fisica o fisisorcion) o puede
ser resultado de enlaces quimicos (adsorcion quimica o quimisorcion) (Rathi y Kumar, 2021). La
quimisorcidon es mas lenta que la fisisorcion y normalmente se genera una monocapa en la
superficie del adsorbente, mientras que en la fisisorcion normalmente aparece en esa superficie
una multicapa (Kecili y Hussain, 2018). Estos dos tipos de adsorcion no tienen por qué darse de
forma independiente; en los sistemas naturales es frecuente que ambos se den en la misma
superficie (Tenorio,2006). Diferencias en el peso molecular o en la polaridad conllevan que unas
moléculas sean retenidas mas fuertemente que otras, lo que hace que este proceso sea selectivo
(Martinez y Rus, 2004).
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Los parametros clave que afectan al proceso de adsorcion son fundamentalmente las propiedades
de los compuestos que se quieren extraer, las caracteristicas del adsorbente y las condiciones de
contacto entre las fases fluida y solida (pH de la disolucidon, temperatura, dosificacion del
adsorbente, tiempo de contacto y competicion de varios solutos) (Bendjabeur et al., 2017).
Propiedades del adsorbato como el peso molecular, concentracion, grupos funcionales,
solubilidad en el liquido y, las propiedades del solido adsorbente, tales como distribucion de
tamano de poros y los grupos quimicos de superficie, determinan una mayor o menor afinidad
del adsorbato por el s6lido adsorbente (Wang et al., 2007).

Basicamente, los adsorbentes se clasifican en tres tipos. (i) Adsorbentes sintéticos (ii)
Adsorbentes inorganicos naturales y (ii1) Adsorbentes organicos naturales (Hoang et al., 2018).
Entre los primeros se incluyen materiales similares al plastico como polietileno, polipropileno,
espuma de poliuretano, espuma de poliéster, poliestireno y fibras de nailon, muy adecuados
como adsorbentes. Asi, Bhaumik et al. (2012) obtuvieron una alta y selectiva adsorcion de
Cr(VI) por nanofibras sintéticas, con los maximos valores a pH=2; sin embargo, no son
biodegradables y su produccion normalmente es bastante costosa. Con relacion a los adsorbentes
inorganicos naturales, se podrian sefialar materiales como silica gel, alimina activada, zeolitas y
el carbon activo, siendo este ultimo uno de los materiales mas utilizados como adsorbente de
metales pesados debido, principalmente, a su gran contenido en microporos y mesoporos.
Muchos son los autores que han estudiado la capacidad del carbon activo fabricado a partir de
diversos materiales, para eliminar distintos metales como el Cr, Pb, As etc. (Khezami & Capart,
2005; Mohan et al., 2014; Enniya et al., 2018; Wu, et al., 2020), encontrando que la maxima
adsorcion de este elemento se produce a valores de pH bajos. A pesar de las ventajas expuestas,
alguno de los inconvenientes que se sefialan son su incapacidad de eliminar los metales pesados
a bajas concentraciones (Alvarez-Ayuso y Nugteren, 2005) y su alto coste (Wang et al., 2007),
sin embargo, actualmente, existen carbones activos de menor coste cuya eficacia como
adsorbentes viene avalada por varios estudios (Enniya et al., 2018; Wu, et al., 2020). Dentro de
los materiales carbonosos, los nanotubos de carbono son relativamente nuevos y, al igual que los
anteriores, han sido ampliamente estudiados, demostrando poseer un gran potencial para la
eliminacion de metales pesados (Pillay et al., 2009; Hosseinzadeh et al., 2018).

La necesidad actual de encontrar métodos econdmicos y efectivos para el tratamiento de los
contaminantes, aun mas en el caso de los metales pesados, ha propiciado el incremento de los
estudios biotecnoldgicos. Las biotecnologias se pueden englobar en dos grandes campos: la
bioacumulacion y la bioadsorcion. La primera consiste en la eliminacion de metales pesados
mediante la actividad metabdlica de un organismo vivo. En la bioadsorcion la captacion de los
iones metalicos se realiza de forma pasiva, no estd controlada metabolicamente. Durante ese
proceso existe una fase solida (bioadsorbente) y una fase liquida que contiene las especies
disueltas que van a ser adsorbidas (sorbato). La calidad del adsorbente estara determinada por la
cantidad de sorbato que pueda atraer y retener de forma inmovilizada (Davis et al., 2003;
Kanamarlapudi et al., 2018). Los mecanismos a través de los cuales determinadas biomasas
inactivas o muertas retienen diversos contaminantes son muy variados, destacando: la adsorcion
fisica, el intercambio i6nico, la precipitacion o la quelacion (Gravilescu, 2004; Baytak y Tiirker,
2005; Zhang y Banks, 2006):
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» Adsorcion fisica: debida a las fuerzas de Van der Waal, siendo este un proceso rapido
pero reversible.

» Intercambio i6nico: Se produce un intercambio entre los iones de la biomasa y los
iones metalicos. También es rapido y reversible.

» Quelacion o complejacion: Formacion de complejos mediante la union del metal a los
centros activos de la pared celular de la biomasa, a través de enlaces quimicos.

» Precipitacion: Implica que una sustancia pase de encontrarse en disolucion a
encontrarse en fase solida, aunque siga en el seno del liquido.

Los mecanismos anteriores no aparecen con exclusividad, es frecuente que dos o varios de
ellos puedan aparecer de modo simultaneo. En algunos casos es complicado aislar cudl de ellos
ha tenido lugar (Ho et al, 2001).

Estos materiales biologicos que se utilizan para eliminar los contaminantes de una solucion
(bioadsorbentes), incluyen biomateriales como desechos agricolas, algas, desechos bacterianos e
industriales. Todos ellos son interesantes ya que provienen de fuentes renovables, baratas,
biodegradables, que no generan contaminantes secundarios después de su uso completo,
permiten dar solucion al aprovechamiento de un residuo que, de otro modo, podria no ser
reutilizable y ayudan a incrementar la sostenibilidad de los sectores productivos afectados por
esta problematica (Nunez-Delgado, et al., 2015; Adewuyi, 2020).

Se han estudiado diferentes tipos de materiales bioldgicos como adsorbentes de fosforo en
diversos paises; entre ellos estan el biocarbon (Yin et al., 2017), cascara de nuez de palma y
cascara de coco (Lee et al, 2018a), ceniza de cascara de huevo (Torit et al., 2019), serrin y
cascara de cacahuete (Nkansah, et al., 2019), semillas de Moringa oleifera (Kumar y Kumar,
2021), microalgas (Sarkheil et al, 2022), hojas de diversas especies vegetales (Moringa oleifera,
Cymodocea rotundata o mango entre otras) (Soumya et al., 2015; Dey y Haripavan, 2022).
Muchos de estos estudios concluyen que la capacidad de adsorcion de esos bioadsorbentes
depende tanto del tipo de residuo empleado, la cantidad inicial del contaminante y del tiempo de
contacto con el mismo. Ademas de las caracteristicas anteriormente citadas, las condiciones de
almacenamiento del bioadsorbente, el pH o la temperatura también son factores influyentes. La
inmovilizacidon del P, bien sea por parte del suelo o por accion de los bioadsorbentes, podria
tener una doble ventaja, en un primer momento la adsorcion del mismo, evitando su paso a las
aguas y disminuyendo los riesgos de contaminacion derivada de los procesos de eutrofizacion, y
una posterior recuperacion del mismo a través de su desorcion, reduciendo la dependencia de los
fertilizantes artificiales y, por tanto, de su importacion, con los beneficios econdmicos que
podrian derivarse de ello.

En el caso de los contaminantes metalicos, se han realizado muchas revisiones donde se
analizan los biosorbentes mas adecuados para su eliminacion (Demirbas, 2008; Abbas et al.,
2014; Oyewole et al., 2019; Rana et al., 2021; Bilal et al., 2021). Entre estos, estdn diferentes
tipos de biomasa procedentes de productos agricolas como paja de arroz, cascara de coco, café
en polvo de desecho, hojas de plantas secas, lana, cascaras de semillas de algodon y deshechos
de té. Se ha visto que son muy eficaces los adsorbentes ricos en material lignocelulésico, al ser
este el principal responsable de la adsorcion de metales pesados. También se han usado lodos de
depuradora y células microbianas como bacterias, hongos, algas, levaduras y turba, residuos
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industriales, especialmente de la industria alimentaria y de fermentacion, otros materiales
polisacaridos, etc.

Los biosorbentes acumulan metales pesados principalmente a través de adsorcion,
complejacion, quelacidn, precipitacion, procesos de intercambio idnico e interacciones
fisicoquimicas entre metales y grupos funcionales (hidroxilo, carboxilo, aminas, sulfuros,
cetonas, aldehidos) presentes en las membranas celulares (Rana et al., 2020). Se puede aplicar
una gran variedad de métodos de tratamiento fisicoquimicos para modificar la porosidad de la
biomasa y el area superficial, aumentando, asi, el nimero de sitios de adsorciéon disponibles y los
grupos funcionales de unién en las superficies bioadsorbentes desarrolladas (Bilal et al., 2021)

Las aplicaciones de biosorbentes en la eliminacion de metales pesados han mostrado mejores
beneficios econdmicos y ambientales que otros adsorbentes convencionales. Las multiples
ventajas que presenta la bioadsorcion la han situado como uno de los métodos mas prometedores
a la hora de tratamiento de los contaminantes, lo que requiere la seleccion del bioadsorbente mas
adecuado, asi como la realizacion de multiples estudios que optimicen el proceso y se adapten lo
mejor posible a la realidad de su uso (Bilal et al., 2021; Zamora-Ledezma et al., 2021).

Para elegir un bioadsorbente adecuado es importante tener en cuenta factores como el origen,
los costes de preparacion y su rendimiento. Vieira 'y Volesky (2000) sefialan como deseable que
los adsorbentes empleados procedan de organismos facilmente disponibles o que se encuentren
en grandes cantidades; con gran capacidad de reproduccion o cultivados para ser utilizados como
bioadsorbentes o subproductos procedentes de actividades industriales, con lo que su coste sera
bajo o nulo. Ademas, es necesario que tengan una elevada capacidad para eliminar
contaminantes. En este sentido, el grupo de investigacion en el que se realizd esta Tesis
Doctoral, ha estudiado previamente la posibilidad de utilizar distintos adsorbentes y
bioadsorbentes abundantes en la region, para la eliminacién de diferentes contaminantes. Pena-
Rodriguez et al. (2010; 2013), utilizaron conchas de mejillon calcinadas para adsorber Hg,
obteniendo retenciones superiores al 95% del Hg afiadido, lo que la convierte en un material
interesante para descontaminar areas afectadas por concentraciones elevadas de este elemento.
Estudios posteriores encontraron que la adicion de la concha del mejillon mezclada con otros
residuos podia ser efectiva en la adsorcion de Pb, As, Hg, Cu, Cr, Cd (Vega et al., 2009;
Fernandez-Pazos et al., 2013; Ramirez-Pérez et al., 2013). Osorio et al., (2014) y Seco-Reigosa
et al. (2013a y b, 2014, 2015) estudiaron la retencion de As, Hg y Cr en suelos forestales, de
vifiedo y sobre materiales graniticos, utilizando distintos adsorbentes (concha de mejillon y
residuos producidos en su tratamiento, serrin, etc.), encontrando una adsorcion de As y Hg
generalmente superior al 90%, mientras que la retenciéon de Cr era en torno al 30% (Seco-
Reigosa et al., (2014). Rivas-Pérez et al. (2015) se centraron en la competencia en la adsorcion
entre el As(V) y el P en suelos forestales, suelos de vifiedo, materiales graniticos, piriticos,
concha de mejillon, cenizas de concha de mejillon, serrin de pino y finos del procesado de la
pizarra.

Otros residuos forestales muy abundantes en zonas como Galicia son la corteza de pino y las
cenizas procedentes de la combustion de madera. La corteza de pino procede del descortezado de
la madera, principalmente de Pinus pinaster, produciéndose unas 350.000 t de este residuo, del
que, la mayor parte, se quema para la produccion de energia (Jerez, et al., 2009) y el resto se
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descompone en el monte o en el aserradero de manera natural. Sin embargo, la estructura de este
material sugiere su potencial uso como cambiador i6nico (Adler, 1977). En cuanto a las cenizas
de combustion de madera, son también un residuo que ha visto incrementada la cantidad
generada del mismo debido al uso generalizado de madera para la producciéon de energia
(fabricas de tableros y pasta de papel), asi como su creciente empleo en calderas de biomasa de
edificios publicos y viviendas. El alto coste de su almacenamiento y gestion fomentan la
busqueda de alternativas, como seria su uso como bioadsorbente, que hasta ahora se han
centrado en el reciclaje agrondémico.

1.4.5.1 Ajuste de los datos de adsorcion a las isotermas de Langmuir y Freundlich.

Las reacciones de adsorcion-desorcion del P y elementos traza se pueden describir mediante
isotermas de adsorcion o desorcion, es decir, utilizando una representacion grafica que relaciona
la cantidad de una sustancia adsorbida en una interfase con su concentracion en equilibrio en el
medio que estd en contacto con la interfase, a una temperatura constante. Esa concentracion
depende, ademas del adsorbato implicado y de los cambios en la estructura cristalina de ciertos
componentes de la fase solida, de los factores comentados anteriormente (pH, procesos redox,
presencia y abundancia de iones competitivos), que influirdn, entre otros procesos, en la carga
superficial. Las isotermas de adsorcion, ajustadas a modelos matematicos como los de
Freundlich y Langmuir, han sido ampliamente empleadas para estudiar los mecanismos de
adsorcion de diferentes elementos, como el P y los elementos traza (Zhou et al, 2005; Jiang et al,
2019; Omari et al., 2019). El ajuste de los datos a la ecuacion de Langmuir posibilita, ademas, el
calculo de un valor maximo de adsorcion para el adsorbente investigado, ya que la ecuacién de
ajuste del propio modelo asi lo recoge. Aunque en un principio, la isoterma de Langmuir fue
desarrollada para la adsorcion de gases sobre solidos, ha sido frecuentemente utilizada para
describir la adsorcion de liquidos y de iones en solucidon sobre superficies de solidos. Este
modelo considera la existencia de una adsorcion ideal en monocapa sobre superficies
homogéneas. La ventaja del uso de esta isoterma radica en la posibilidad de calcular la capacidad
maxima de adsorcion de fosforo y una constante relacionada con la energia de adsorcion de sus
especies anionicas. En cuanto a la isoterma de Freundlich, es adecuada para adsorciones no
ideales sobre superficies heterogéneas y asume que hay un gran ntimero de sitios diferentes
disponibles actuando simultdneamente, cada uno con una energia libre de sorcion diferente; este
modelo no describe un limite en la capacidad de adsorcion, considerando, tedricamente, que la
cantidad adsorbida puede ser infinita segiin aumente la concentracion del soluto (Garcia-Zubiri
et al., 2009; Mu y Sun, 2019). En la seccién de Métodos se describen las ecuaciones de cada uno
de los modelos.
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2 JUSTIFICACION Y OBJETIVOS.

2.1 JUSTIFICACION.

El desarrollo de la humanidad, especialmente en los ultimos dos siglos, ha estado acompafiado
de graves alteraciones en los ciclos naturales, provocando importantes efectos negativos en el
medio ambiente. Entre estas alteraciones se encuentra la introduccion de componentes toxicos en
el medio natural, que, si superan la capacidad de depuracion de los ecosistemas receptores, dara
como resultado la acumulaciéon de estos toxicos y la aparicion de las alteraciones
medioambientales. Dentro de estos contaminantes, cabe destacar diferentes metales
pesados/metaloides solubles en forma catidonica (Hg, Cd, Ni, Pb, Cu, Zn, Mn) o anionica
(cromato, arseniato) y el F-, pero también nutrientes como el P que, afiadido en concentraciones
elevadas, puede causar también serios problemas ambientales. El conocimiento del origen de
estos contaminantes, asi como de su acumulacion e interaccion en el suelo, es prioritario en los
estudios de control ambiental. Segtin la EEA (2019), la mayoria de los contaminantes anteriores
no se degradan, son persistentes y tienden a acumularse en el medio; ademads, los metales
pesados, incluso en cantidades bajas, pueden causar dafios y efectos toxicos en la flora y la
fauna, asi como en la salud humana al entrar en la cadena alimentaria. Todos estos elementos
traza pueden acumularse directamente o a través de la atmosfera, en el suelo y en las aguas y
pasar a la cadena trofica, biomagnificindose en los seres vivos de los estadios superiores,
provocando graves alteraciones en estos organismos. En los seres humanos, los efectos estan
relacionados principalmente con problemas dermatolégicos, endocrinos, hepaticos y en los
sistemas nerviosos y cadiovascular. En muchos casos presentan caracteristicas mutagénicas y
cancerigenas.

El suelo puede ejercer un importante papel de filtro ante un aporte de contaminantes,
adsorbiéndolos y evitando su paso a las aguas. Pero la capacidad de adsorciéon del suelo tiene un
limite que va a estar determinada por sus propiedades y por el tipo de contaminante. Por ello, se
hace necesario la busqueda de estrategias de eliminacion de estos contaminantes en los distintos
compartimentos ambientales. Entre las técnicas que se estan considerando como mas efectivas y
econdmicas se encuentra la adsorcion. En concreto en la bioadsorcion la retencion de los
contaminantes se realiza utilizando distintos biomateriales residuales. Se aconseja que estos
bioadsorbentes se elijan dentro de materiales que se produzcan abundantemente en el area, lo que
permitird su valorizacion de forma mas econdmica y sostenible medioambientalmente. Como se
ha comentado con anterioridad, el uso de bioadsorbentes para minimizar los efectos de
contaminantes ya ha sido estudiado con anterioridad por diversos autores, la viabilidad del uso
de residuos como la concha del mejillon, las cenizas procedentes de la combustion de la madera,
la corteza de diferentes especies forestales, la paja de trigo o los residuos de canamo, entre otros,
asi como diferentes mezclas de residuos podrian dar buenos resultados en el caso del tratamiento
de la contaminacion por P y distintos elementos traza en diferentes suelos de Galicia. Por tanto,
es importante estudiar las propiedades adsorbentes de los subproductos seleccionados, a la vez
que se ha de determinar hasta qué punto es estable esa adsorcion.
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2.2 OBJETIVOS GENERALES.
Los objetivos generales de este trabajo son:

1.

Estudiar los procesos de adsorcion de P en suelos, materiales residuales/subproducto y
mezclas de distintos residuos.

Estudiar los procesos de adsorcion/desorcion de elementos traza (F, Cr, As Ni, Cd y Pb)
en suelos, materiales residuales/subproducto y suelos enmendados con materiales
residuales.

Ajustar los resultados de adsorcion a las isotermas usadas mas comiinmente en este tipo
de estudios (Langmuir y Freundlich), para predecir hasta qué punto se saturan los
distintos materiales por estos elementos.

2.3 OBJETIVOS ESPECIFICOS.
Los objetivos especificos de este trabajo son:
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1.

Estudiar la capacidad de adsorcion de P a medida que incrementa la concentracion de P
anadido en suelos (forestal y de vifiedo), en varios subproductos y residuos (material
piritico, material granitico, finos del procesado de la pizarra, concha de mejillon fina y
gruesa, ceniza procedente de la calcinacion de concha de mejillon, serrin de pino), asi
como en tres mezclas de residuos (que incluyen lodos de depuradora, ceniza de concha de
mejillon y concha de mejillon calcinada o ceniza de madera de pino).

Estudiar los efectos del pH y el tiempo de incubacion sobre la adsorcion de P en los
suelos, residuos y mezclas de residuos anteriormente sefialados.

Estudiar la retencion/liberacion de elementos traza (F, Cr, As Ni, Cd y Pb) en suelos
(forestal y de vifiedo), material piritico, y diferentes residuos/subproductos (concha de
mejillon, ceniza de roble, corteza de pino y residuo de canamo).

Estudiar la retencion/liberacion de elementos traza (F, Cr, As Ni, Cd y Pb) en suelos y
material piritico enmendados con 48 t ha'! de cada uno de los tres subproductos
(individualmente) que mostraron los mejores resultados con respecto a la retencion de
estos elementos.

Ajustar los resultados de adsorcion a las isotermas usadas mas cominmente en este tipo
de estudios (Langmuir y Freundlich), para predecir hasta qué punto se saturan los
distintos materiales por estos elementos.
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3 MATERIAL Y METODOS.

3.1 MATERIALES.

En los ensayos que se realizaron en los diferentes trabajos que componen la presente Tesis
Doctoral, se emplearon dos suelos naturales: uno forestal dedicado a la produccion de
Eucalyptus globulus y otro agricola destinado a vifiedo; materiales residuales muy comunes en
Galicia: material piritico, material granitico, concha de mejillon, ceniza de calcinacion de concha
de mejillon, finos de pizarra, serrin de pino, corteza de pino, ceniza de roble, residuo de cafiamo
y paja de trigo; mezclas de tres residuos en los que intervienen: lodos de depuradora, ceniza de
concha, concha de mejillon calcinada y ceniza de madera.

Las muestras de suelo forestal proceden del horizonte A de un suelo desarrollado sobre
granito en el municipio de San Cibrao (provincia de Lugo, Espana). Las de suelo de viiedo
proceden del horizonte A de un suelo desarrollado sobre esquistos en Sober (provincia de Lugo,
Espana).

El material piritico procede de la escombrera de una mina de cobre (Touro, provincia de A
Coruna, Espana). El material granitico era un horizonte C de un perfil de granito, hoy en dia
expuesto a la atmosfera después de la eliminacion de los horizontes superiores, que fue
muestreado en Santa Cristina (Ribadavia, provincia de Ourense, Espana). Los finos procedentes
del procesado o labrado de pizarra provenian de la empresa de procesamiento de pizarra
Europizarras S.L. (A Fonsagrada, provincia de Lugo, Espana).

En ambos suelos y en los materiales anteriormente mencionados, la recogida de muestras se
realizd en zig-zag en los 20 cm superficiales, y se elaboraron muestras compuestas formadas
cada una de ellas por 10 submuestras. Las muestras fueron transportadas al laboratorio para ser
secadas al aire, tamizadas a través de una malla de 2 mm y almacenadas hasta su analisis. Para
las determinaciones fisico-quimicas y la realizacion de los diferentes ensayos se utilizo la
fraccion menor de 2 mm.

En la presente tesis también se estudiaron una gran variedad de materiales residuales para ser
utilizados como bioadsorbentes de fosforo y elementos traza. El serrin de pino usado es un
producto comercial de la marca Vitakraft (Alemania). La concha de mejillon molida de
granulometria fina (<1 mm) y de granulometria gruesa (0.5-3 mm) procede de la empresa
Abonomar S.L. (A Illa de Arousa, provincia de Pontevedra, Espafia). La ceniza de concha de
mejillon procede de la empresa Calizamar S.L. (Boiro, provincia de A Coruiia, Espafia) y es el
resultado de la calcinacion de concha de mejillon. La corteza de pino, de la marca Geolia, se
compro en establecimientos comerciales, el producto fue molido y tamizado, empleando para los
analisis la fraccion de tamafio de particula <0.63 mm. La ceniza de roble procede de la caldera de
combustion del hospital POLUSA de Lugo. El residuo de cafiamo, con un tamafo de particula
entre 0.63-5 mm, fue suministrado por una empresa dedicada a la elaboracion de productos
derivados del cafamo, situada en Guitiriz (Provincia de Lugo, Espaia). La paja de trigo procede
de un proveedor local (Cospeito, Lugo, Espafia), y fue secada, molida y tamizada (no lavada)
usando para los analisis particulas entre 0.5-2.0 mm (que representan el 95% del peso inicial
antes de la molienda).
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Se realizaron, ademas, tres mezclas ternarias de residuos (M-32, M-58, M-78), dos de ecllas
elaboradas con lodo de depuradora y cenizas de concha del mejillon y concha del mejillon
calcinada en dos proporciones diferentes (todo ello suministrado por la empresa Calizamar), y
una tercera, a base de lodo de depuradora y cenizas de concha del mejillon con cenizas
procedentes de la combustion de madera en una caldera de la Empresa Tablicia (Lugo). El
porcentaje en peso sobre base seca de cada una de las mezclas fue el siguiente, Mezcla M-32:
45% de lodos de depuradora, 51% de ceniza de calcinacion de concha y 4% de concha de
mejillon calcinada; Mezcla M-58: 47% lodos de depuradora, 40% ceniza de calcinacion de
concha y 13% concha de mejillon calcinada; y Mezcla M-78: 47% lodos de depuradora, 48%
ceniza de concha de mejillon, y 5% ceniza de madera procedente de una caldera de combustion
(Tabla 1).

Tabla 1. Mezclas ternarias de residuos para los ensayos de adsorcion y desorcion de P.

Nomenclatura Material 1 Material 2 Material 3
Ceniza de calcinacién de Concha de mejillon
- 0,
M-32 Lodo (45%) concha (51%) calcinada (4%)
Ceniza de calcinacion de Concha de mejillon
- 0,
M-58 Lodo (47%) concha (40%) calcinada (13%)
Ceniza de calcinacién de  Ceniza de combustién de
- 0,
M-78 Lodo (47%) concha (48%) madera (5%)

En los estudios de adsorcion y desorcion de Cr, F y otros elementos traza en suelos con
enmiendas y no enmendados (Romar et al., 2018; Nunez-Delgado et al., 2017), a las muestras de
suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico se les afiadieron 48 t ha! de los subproductos:
ceniza de roble, concha fina de mejillon, residuo de cafiamo y/o corteza de pino (que fueron los
subproductos que mayor eficiencia de adsorcion mostraron en los estudios de los materiales
individuales). Esas mezclas fueron agitadas durante 48 h para facilitar la homogeneizacion. Por
lo tanto, en estos ensayos, aparte de los materiales individuales, hay nueve mezclas adicionales
de materiales (es decir, suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico enmendado con cada
uno de los tres subproductos).

La Figura 1 resume la localizacién de todos los materiales empleados para el estudio.
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Figura. 1. Localizacién de los materiales empleados para los ensayos.

3.2 METODOS.

3.2.1 Meétodos generales.

La distibucion del tamafio de particula de las muestras de suelo forestal y de vifiedo se determino
usando el procedimiento de la pipeta Robinson (Guitian y Carballas, 1976).

Los contenidos de C y N se analizaron con un autoanalizador elemental Tru Spec CHNS (LECO,
USA) (Chatterjee et al., 2009). El pH en agua (10 gr de muestra solida, con una relacion
solido:liquido 1:2.5) se determind con un pH-metro (modelo 2001, Crison, Espafia) (McLean,
1982); el pH al que se produce el punto cero de carga del suelo (pHp.c) también se determind con
el mismo pH-metro siguiendo el método de Mimura et al. (2010). Los cationes de cambio se
desplazaron con una disolucion de NH4Cl 1 M, cuantificando Ca, Mg, y Al por un espectrometro
de absorcion atémica, y Na y K por un espectrometro de emision atomica (AAnalyst 200, Perkin
Elmer, USA) (Sumner y Miller,1996); la capacidad de intercambio catidnico efectiva (CICe) fue
calculada como la suma de todos esos cationes mencionados (Kamprath, 1970). El P disponible
fue determinado segin Olsen y Sommers (1982). La concentracion total de P fue determinada
por medio de un espectroscopio de luz visible (UV-1201, Shimadzu, Japén) después de una
digestion de la muestra con 4cido nitrico (65%) en un microondas (Tan, 1996). Las
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concentraciones totales de Ca, Mg, Na, K, Al, Fe, Mn, As, Cd, Cr, Cu, Ni y Zn, fueron
determinadas mediante un ICP de masas (820-NS, Varian, USA) después de una digestion de la
muestra con acido nitrico (65%) en microondas (Nobrega et al., 2012). El Al y Fe no cristalinos
totales (Alo, Feo) se obtuvieron realizando una extraccion de oxalato amoénico acidificadas a pH 3
con acido oxalico, determinando el Al y Fe mediante Espectrofotometria de Absorcion Atémica
(Alvarez et al. 2012). Todos los procesos fueron realizados por triplicado.

3.2.2 Caracterizacion de los materiales usados.
La Tabla 2 muestra los resultados correspondientes a la caracterizacion quimica de las muestras
de suelo (suelo forestal, suelo de vifiedo y horizonte C sobre granito) y materiales residuales
procedentes de la actividad minera (material piritico y finos de pizarra). La distribucion del
tamafio de particula en el suelo forestal es de: 65% arena, 20% limo y 15% arcilla, y en el suelo
de vifiedo es de: 73% arena, 12% limo y 15% arcilla. Por lo tanto, el contenido de arcilla fue
coincidente en ambos suelos. Se clasifican texturalmente como franco-arenoso (Soil Survey
Division Staff, 1993).
En el material piritico, granitico y finos de pizarra, los bajos porcentajes de C y N (Tabla 2)
ponen de manifiesto la escasa presencia de compuestos organicos en estos materiales. El 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 2).
Como era de esperar, la escombrera presenta un pH en agua muy acido (2.97) debido a la
presencia de minerales piriticos cuya oxidacion provoca una fuerte liberacion de H' al medio,
mientas que el pH mas elevado se obtiene en los residuos de pizarra (Tabla 2). Los suelos
forestal y de vifiedo tienen 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 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 esta
dominado por el Ca (Tabla 2), la concentracién es claramente superior en el suelo forestal,
presentando ademas una saturacion en Al relativamente baja (24.41 %), menor que la del suelo
de vifiedo (43.26 %). Los residuos de pizarra presentan una CICe muy similar a la del suelo de
vifiedo y el complejo de cambio también presenta como cation dominante el Ca. El material
piritico y el granitico presentan una capacidad de intercambio catiénico muy baja y en ellos el
catién predominante es el AI**, lo que conlleva altas saturaciones en Al del complejo de cambio.
Teniendo en cuenta los limites indicados por Buol et al. (1975) para suelos de cultivo, el suelo
forestal presentaria valores adecuados para 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 y de algunos metales pesados, como el Cu, en el suelo de vifiedo,
lo que se puede relacionar con la adicion de ciertos abonos y fitosanitarios, como el sulfato de
cobre para tratar enfermedades fungicas de la vid. La escombrera es un material deficitario en
cationes basicos y en fosforo disponible, con altas concentraciones de metales pesados,
especialmente de Cu, Fe y Cr totales, que son liberados en el proceso de oxidacion de la pirita,
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calcopirita y pirrotina presentes en este material (Alvarez et al., 1993). También se puede
destacar en este material la presencia de elevadas concentraciones de Fe no cristalino (Fe,),
mientras que el suelo forestal presenta las concentraciones mas elevadas de Al de baja
cristalinidad (Alo).

Tabla 2. Caracteristicas generales de los suelos y materiales residuales estudiados (valores medios para
tres réplicas, con coeficientes de variacion siempre <5%).

Suelo Suelo de Material Material Finos de
forestal vifiedo piritico granitico pizarra

C %) 4.22 2.94 0.26 0.11 0.2

N (%) 0.33 0.23 0.04 0.04 0.02
prater 5.65 4.48 2.97 5.72 8.61
PHpzc 5.53 4.14 3.46 4.11 9.47
Cae (cmol kg?) 4.37 1.78 0.36 0.18 4.31
Mge (cmol kgt 0.66 0.24 0.29 0.13 0.31
Na. (cmol kgt 0.33 0.14 0.14 0.27 0.63
Ke (cmol kg?t) 0.60 0.83 0.24 0.31 0.31
Ale (cmol kgt 1.92 2.28 2.86 1.63 0.01
CICe (cmol kgt) 7.88 5.27 3.89 2.53 5.57
Posen (Mg kg™) 28.80 147.64 8.80 2.56 0.93
Pr (mg kg™t) 423.9 679.3 606.3 88.62 661.3
Car (mg kg™%) 708.5 607.1 603 <0.01 2810
Mgt (mg kg™) 830.5 5003 8384 355 11797
Nar (mg kg'%) 515.1 297.6 412 102 53.72
Kr (mg kg™?) 1544 5441 3186 1434 991.3
Ast (mg kg% 4.18 3.41 7 3 3.1

Cdr (mg kg™t 0.43 0.14 0.08 <0.001 95.18
Crr (mg kgt) 18.35 41.44 99 3 54010
Cur (mg kgh) 15.72 521.1 773 7 30.95
Nit (mg kgt) 10.69 21.73 5 1 24737
Znt (mg kg™t) 36.74 49.57 58 18 36.89
Mnt (mg kg™t) 92.99 305.4 296 24 28.46
Al (mg kgt) 22676 25664 9624 5981 24737
Fer (mg kg™t) 9486 21284 135157 3505 54010
Al, (mg kg) 4275 2003 563 1425 730.6
Fe, (mg kgt) 2333 1239 41860 224 1256

Xe: concentracion intercambiable del elemento; Xt: concentracion total del elemento; Alo, Feo: extraido
con oxalato amonico.

La Tabla 3 muestra los resultados correspondientes a la caracterizacion quimica de otros
materiales que se van a utilizar como bioadsorbentes de fosforo y elementos traza. El contenido
de C es elevado en los dos residuos agricolas (canamo y paja de trigo) y en dos de los forestales
(corteza de pino y serrin), mientras que el otro residuo forestal (ceniza de roble) y los de la
industria alimentaria (concha de mejillon y cenizas de concha) presentan menores
concentraciones de carbono.

La corteza de pino presenta el pH en agua mas bajo (3.99), y el serrin también tiene caracter
acido (pH =4.91), mientras que la paja de trigo tiene un pH proximo a la neutralidad (7.12), y las
cenizas, el cafiamo y la concha de mejillon presentan un pH bésico. Los valores de CICe
presentan una tendencia similar al pH, siendo los mas elevados en las cenizas y los mas bajos en
el serrin (Tabla 3). En la corteza y en la paja de trigo predomina el K en el complejo de cambio,
mientras que en los otros residuos el Ca es el mas abundante. La saturacién del complejo de
cambio por Al es del 11.9% en la corteza, siendo mucho menor en el resto de los materiales
residuales. Los mayores niveles de P total se obtienen en las cenizas, en el cafiamo, y en la paja
de trigo.
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En cuanto a los metales pesados totales, el elemento que predomina en todos los residuos es el
Fe, seguido del Mn, el Zn y el Cu, con la excepcion de la paja de trigo, en la que predomina el
Mn, seguido de Fe, Zn y Cu. Destacan las cenizas por presentar concentraciones mucho mas
elevadas de practicamente todos los metales pesados, asi como de Fe y Al no cristalinos.

Tabla 3. Caracteristicas generales de los bioadsorbentes estudiados (valores medios para tres réplicas,
con coeficientes de variacion siempre <5%).

Concha Concha Ceniza Serrinde  Corteza Ceniza Residuo Paj_a de
. de . - de trigo
gruesa fina pino de pino de roble -
concha cahamo
C (%) 12.67 11.43 13.21 46.13 46.95 11.65 36.53 43.48
N (%) 0.36 0.21 1.13 0.03 0.32 0.21 2.81 0.55
PHwater 9.11 9.39 12.54 4.91 3.99 11.31 8.70 7.12
PHpzc 9.72 9.94 12.87 4.24 4.00 12.52 9.00 6.68
Cae (cmol kgt) 12.64 24.75 39.27 5.39 5.38 95.03 31.15 4.44
Mge (cmol kg) 0.58 0.72 7.47 1.37 2.70 3.26 3.67 2.22
Nae (cmol kgt) 5.24 4.37 19.92 0.66 0.46 12.17 4.19 1.03
Ke (cmol kg?) 0.31 0.38 2.61 1.55 4.6 250.7 21.82 27.51
Ale (cmol kgt) 0.04 0.03 0 0.05 1.78 0.07 <0.001 0.00
CICe (cmol kgt) 18.82 30.25 69.28 9.02 14.92 361.2 60.83 35.20
Poisen (Mg kg™) 23.21 54.17 534.6 11.47 70.45 462.83 339.48 314.1
Pr (mg kg*) 186.5 101.5 1617 88.04 <0.01 663.7 1935 979.8
Car (mg kg?) 298085 280168 247859 8088 2319 136044 13258 2210.4
Mgr (mg kgt) 1020 980.6 5286 164.4 473.6 26171 6987 490.2
Nar (mg kg?) 5508 5173 8074 98.35 68.92 2950 663.0 250.1
Kt (mg kg*) 80.57 202.1 896 540.7 737.8 99515 10438 10907.0
Ast (mg kgt 0.48 1.12 1.71 0.39 <0.001 8.36 0.76 0.05
Cdr (mg kg*) 0.02 0.07 63.09 50.82 0.13 19.93 0.08 0.08
Crr (mg kg™) 1.32 4.51 4596 234.2 1.88 36.28 8.66 3.47
Cur (mg kg®) 3.20 6.72 31.75 14.87 <0.001 146.33 18.06 2.93
Nit (mg kg™) 5.64 8.16 3421 260.6 1.86 69.25 8.03 2.36
Znt (mg kg?) 7.71 7.66 18.75 0 6.98 853.0 73.86 17.57
Mnt (mg kg?) 5.70 33.75 18.67 5.19 30.19 10554 577.1 304
Alr (mg kg?) 93.89 433.2 3421 260.7 561.1 14966 2307 147.7
Fer (mg kg™) 170.37 1855 4596 234.2 169.8 12081 2061 76.79
Alo (mg kg™) 85.00 178.3 1733 112.5 315.0 8323 273.0 60.03
Feo (Mg kg?) 42.67 171.0 1659 15.62 74.2 4233 322.2 44.01

Xe: concentracion intercambiable del elemento; Xt: concentracion total del elemento; Alo, Feo: extraido
con oxalato amonico.
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En la tabla 4 se puede observar la caracterizacion de las mezclas empleadas en el estudio de

retencion de P.

Tabla 4. Resultados de la caracterizacion quimica de las mezclas empleadas. Valores medios para 3
réplicas, con coeficientes de variacion siempre <5%).

Mezcla M-32 Mezcla M-58 Mezcla M-78
C (%) 15.53 15.47 20.6
N (%) 1.31 1.29 1.7
PHwater 8.04 7.97 7.98
Cae (cmol kgt) 49.17 46.84 50.59
Mge (cmol kg1) 7.12 4.7 5.61
Nae (cmol kgt) 8.96 6.38 7.73
Ke (cmol kg?) 2.92 1.84 2.1
Al (cmol kgt) 0.01 0 0.01
CICe (cmol kg%) 68.17 59.76 66.04
Potsen (Mg kg) 47.42 32.06 60.98
Pr (Mg kg™) 1898 1877 1826
Car (mg kg) 154169 163374 136505
Mgr (mg kg'?) 3046 4184 2347
Nar (mg kg) 5280 4705 4901
Kr (mg kg™) 534.71 462.6 619.09
Ast (mg kg?) 9.8 9.2 10.5
Cdr (Mg kg) 0.17 0.18 0.18
Crr(mg kgt 4.56 4.4 4.25
Cur (mg kg?) 10.69 9.58 12.72
Nir (mg kg't) 4.2 4.01 3.73
Znt (Mg kg) 49.35 47.97 51.4
nt (Mg kgl 46.93 54.1 50.23
Alr (mg kg 2460 2459 2380
Fer (mg kg™h) 1202 1245 1122
Alo (mg kgt 469.4 627.3 688.2
Feo (mg kg™t 858.92 594.69 122.2

3.2.3 Espectro de infrarrojos.
Ademas de los analisis generales, se determinaron los principales grupos funcionales presentes
en cada material mediante un espectroscopio de infrarrojos con un equipo FTIR-Bomen MB 102
(ABB, Suiza). El espectro se obtuvo por transmitancia usando pastillas de KBr, realizando las
determinaciones en la region entre 400 y 4000 cm™, con una resolucion de 4 cm™'. Las siguientes
figuras (Figuras 2 a la 9) muestran los resultados para cada uno de los suelos y materiales

empleados en esta Tesis Doctoral.
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Suelo forestal.

Figura. 2. Espectro infrarrojo del suelo forestal.

En el suelo forestal y el de vifiedo (Figuras 2 y 3), la banda de 3696 cm™! se puede relacionar con

la presencia de caolinita (Dapla et al., 2013). Saikia y Parthasarathy (2010) también indican que
un espectro tipico de caolinita deberia presentar bandas a 3697 y 3620 cm'. Haberhauer y
Gerzabek (1999) sefialan que la banda de 3438 cm™! corresponde a grupos hidroxilo, la de 1632
estaria relacionado con C=0 de carboxilatos y compuestos aromaticos, aunque también podria
estar relacionado con H-O-H del agua (Saikia y Parthasarathy, 2010). Tinti et al. (2015) indican
que una banda a aproximadamente 1400 cm ! se corresponde con diferentes minerales arcillosos,
mientras que una banda de alrededor de 1380 cm™ se debe a un enlace coordinado del agua.
Segun Margenot et al. (2017), un solo pico ancho entre 1030-1010 cm™ puede relacionarse con
una capa de filosilicatos 2:1. Haberhauer y Gerzabek (1999) indican que una banda alrededor de
1050 cm™ podria ser indicativa de polisacaridos o de Si-O de los minerales arcillosos y, bandas a
unos 780, 690 y 540 cm™! se deberian a la arcilla, los minerales de cuarzo u otros materiales
inorganicos.

Suelo de vifedo.

Figura. 3. Espectro de infrarrojo del suelo de vifiedo.
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Material piritico.

Figura. 4. Espectro de infrarrojo del material piritico.

En el material piritico (Figura 4), la banda de 3383 puede estar relacionada con enlaces O-H y N-
H, y H-OH (Tinti et al, 2015; Margenot et al., 2017), la banda a 1087 cm™ puede deberse a
enlaces S-O o al fosfato (Pavia eta al., 2010). Alejano et al. (2014) indicaron que las bandas
caracteristicas del grupo funcional SO (correspondientes al sulfato), se encuentran a 474, 512,
871 y 977 cm™!, mientras que una banda a unos 3600 cm ™' se puede relacionar con los grupos
OH en coordinacioén con los metales, lo que seria debido a los hidroxidos de hierro (frecuente
después de alteracion de pirita).

Concha fina de mejillon.

Figura.5. Espectro de infrarrojo de la concha fina de mejillén.

En la concha de mejillon, la banda en 3430 cm™ puede estar relacionada con enlaces N-H, y en
2989 y 2919 cm™ con grupos C-H. A 2526 cm™' puede estar relacionado con la presencia de
grupos carbonato (Movasaghi et al, 2008; Smidt and Meissl, 2007). La banda a 1802 cm™ puede
estar relacionada con la presencia de grupos C=O (Pavia et al., 2010). En 1474 cm™ puede
deberse a enlaces CH»-, y a 1088 cm™ a S-O, o a fosfatos (Pavia et al., 2010). La banda de 875
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cm’! podria deberse a C-O en carbonatos, y en 715 cm™ a enlaces N-H (Movasaghi et al, 2008;
Smidt and Meissl, 2007).

Corteza de pino.

Figura.6. Espectro de infrarrojo de la corteza de pino.

En el caso de la corteza de pino (Figura 6), el espectro FTIR muestra detalles muy similares a los
encontrados previamente por Brés et al. (2004). En concreto, la banda de 3416 cm™' se deberia al
enlace entre el oxigeno e hidrogeno; la de 2919 corresponderia al enlace C-H en las estructuras
aromaticas y aliféticas; la situada en 1619 podria ser debida a vibraciones del aromatico C=C; la
banda en 1444 estaria causada por C-H; y la de 1159 podria relacionarse con C-O-C en celulosa
y hemicelulosa (Bras et al., 2004). Fackler et al. (2010) indican que la banda en 1108 puede
corresponder a la vibracion del anillo de polisacaridos, mientras que la banda en 1060 puede
deberse a la vibracion de C3-OzH, principalmente de polisacaridos.

Ceniza de roble.

Figura 7. Espectro de infrarrojo de la ceniza de roble.
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Respecto a la ceniza de roble (Figura 7), la banda de 3645 cm™ se puede relacionar con el O-H
de alcoholes primarios (Pavia et al., 2010). La banda en la regién de 3421 cm™ se puede atribuir
a los enlaces O-H y N-H, debido a la presencia de grupos hidroxilo, carboxilo, amina y amida
(Movasaghi et al, 2008; Smidt and Meissl, 2007; Pavia et al., 2010). La banda en 3152 cm™!
puede estar relacionada con grupos N-H de aminas y amidas primarias y secundarias (Pavia et
al., 2010). La banda a 2520 cm™' puede estar relacionada con enlaces O-H en 4cidos carboxilicos
(Pavia et al., 2010) o con carbonatos (Smidt and Meissl, 2007). La banda a 1800 cm™ puede estar
relacionado con la presencia de enlaces C=0O en 4cidos (Pavia et al., 2010). A 1412 cm™! con la
presencia de nitratos, y enlaces C-N, N-H y C-H (Movasaghi et al, 2008; Smidt and Meissl,
2007) o también con -CHj3 en los grupos alcano. La banda a 1120 cm™ puede estar relacionada
con la presencia de fluoruro, enlaces C-N de aminas, o enlaces C-O de alcoholes o 4cidos
carboxilicos (Pavia et al., 2010). También puede estar relacionado con los enlaces C-O-C, C-O o
C-O-P (Movasaghi et al, 2008; Smidt and Meissl, 2007). La banda a los 1052 cm™ puede sugerir
un enlace C-O, grupos fosfato (Movasaghi et al, 2008; Smidt and Meissl, 2007) y sulféxidos
(Pavia et al., 2010), mientras la banda de 878 cm™' puede deberse a enlaces C-O en carbonatos.
La banda de 718 cm™' puede deberse a enlaces N-H, a 624 cm™ a enlaces S-O, y a 514 cm’!
pueden ser enlaces C=C (Movasaghi et al, 2008; Smidt and Meissl, 2007).

Residuo de cafiamo.

Figura 8. Espectro de infrarrojo del residuo de cafiamo.

En cuanto al residuo de cafiamo (Figura 8), la banda en la region de 3420 cm™ se puede atribuir a
enlaces O-H, lo que sugiere la presencia de grupos hidroxilo (OH") que se encuentran en la
celulosa, la lignina y el agua (Smidt and Meissl, 2007; Tarley y Arruda, 2004; Rubio et al.,
2013). Las bandas de 2922 y 2851 cm! se pueden relacionar con enlaces C-H y CH»- de alcano y
grupos de acidos alifaticos (Movasaghi et al, 2008), que también se encontraron en la cascara de
anacardo (Coelho et al., 2014). La banda de 1640 cm™ se puede atribuir a enlaces C=C en
alquenos, o a enlaces C=0 en amidas (Pavia et al., 2010). La banda en 1513 se puede relacionar
con un enlace CH en un anillo fendlico de la lignina (Movasaghi et al, 2008). A 1404 cm™, se
corresponde con -CHs de grupos alcanos (Pavia et al., 2010). Segln estos autores, se pueden
encontrar en la region 1324 cm™ enlaces C-N correspondientes a aminas aromaticas. ntre 1244 y
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1040 cm™! se puede atribuir a la presencia de grupos fosfato, C-O de 4cidos carboxilicos y C-O-
C, C-0O, C-O-P de polisacaridos (Movasaghi et al, 2008; Smidt and Meissl, 2007; Pavia et al.,
2010).

Paja de trigo.

Figura 9. Espectro de infrarrojo de la paja de trigo.

En la paja de trigo, la banda en el rango de 400—4000 cm™, indica la presencia de grupos
funcionales carboxilicos, hidroxilo y amina en la superficie de la paja de trigo, que pueden ser de
relevancia en la retencion de contaminantes.
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1. Resumen.

Se estudi6 la retencion de P mediante experimentos tipo Batch en varios materiales: suelo
forestal, suelo de viniedo, concha de mejillon de dos tamafios (gruesa y fina), ceniza de concha de
mejillon calcinada, serrin de pino, material piritico de una escombrera de mina, material
granitico de un horizonte C, y material fino procedente del procesado de pizarra. También se
mezclaron diferentes residuos para estudiar su capacidad de adsorciéon de P, en concreto se
elaboraron tres mezclas con distintas proporciones de tres residuos: lodos de depuradora, ceniza
de concha de mejillon y concha de mejillon calcinada o ceniza de madera de pino. Los resultados
indican que el material piritico y la ceniza de concha de mejillon muestran la mayor capacidad
de retencion de P, llegando a adsorber mas del 95% del P afiadido. La menor retencion de P
(<60%) se corresponde con el serrin de pino y los finos del procesado de la pizarra. Los datos de
adsorcion se ajustan satisfactoriamente al modelo de Freundlich, excepto en el caso del serrin de
pino y los finos de pizarra; sin embargo, solo las muestras de suelo forestal y de vifiedo se
ajustan al modelo de Langmuir. Estos resultados podrian ser utiles para programar practicas de
gestion apropiadas, especialmente cuando se centran en controlar las concentraciones de P en
diferentes compartimentos ambientales, asi como para reciclar correctamente los diferentes
subproductos y materiales de desecho ensayados.

2. Introduccion.

El incremento de la aplicacion de fertilizantes fosforados en los ultimos afios ha mejorado
significativamente el contenido de P del suelo en la mayoria de las regiones del mundo (Mejias
et al., 2013; Rubek et al., 2013) pero en algunos ha causado una acumulacion de este elemento
(Maguire et al., 2009; Wang et al., 2015). No obstante, en la mayoria de los casos, la
acumulacion de P no es lo suficientemente elevada como para causar problemas ambientales,
especialmente en suelos alcalinos. Sin embargo, el P puede ser lixiviado en formas organicas
(Hua et al., 2006), transportado a través del suelo (Heckrath., 1995; Haygarth et al., 2005) o
arrastrado por escorrentia (Hart et al., 2004), alcanzando el medio acuatico (Allen et al., 2006).
De hecho, hay evidencias de que una excesiva difusion del P en el suelo y, en general, en el
medio ambiente, ha favorecido episodios de contaminacion por P (Filippelli. 2008; Shen et al.,
2011), de especial relevancia en procesos de eutrofizacion (Reynolds, 1984; Lampert y Sommer,
1997; Correl, 1998; Buczko y Kuchenbuch, 2007).

Entre las diferentes tecnologias que pueden ser usadas para la inmobilizacion del P, la adsorcion
se considera una excelente alternativa debido a su eficacia, bajo coste , facil disefio y simplicidad
de uso y mantenimiento (Bhatnagar y Sillanpdd, 2010). Algunos subproductos forestales y
agricolas y materiales de residuo pueden ser apropiados como bioadsorbentes, siendo muchos de
ellos efectivos, sostenibles y de bajo coste (Ahmedna et al., 2000). Algunos de los biadsorbentes
que han sido previamente estudiados para retener contaminantes son la cdscara de nuez (Toles et
al, 1998; Wafwoyo et al., 1999), residuos de frutas frescas (Soleimani y Kaghazchi, 2008) y
residuos de cultivos de cereales (Khalil, 1996; Elizalde-Gonzalez et al., 2008). Sin embargo,
muchos de esos y otros materiales adsorbentes no han sido todavia estudiados en cuanto a su
capacidad de rentecion de P.
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Ademas, hay un interés creciente por el reciclado de subproductos como bioadsorbentes (Nuiez-
Delgado et al., 2015). En ese sentido, nuestro equipo de investigacion ha estudiado diferentes
materiales adsorbentes y bioadsorbentes en cuanto a su potencial de retencion y/o eliminacion de
formas anidnicas de varios contaminantes. Especificamente, Fernandez-Pazos et al. (2013)
estudiaron la retencion de Cr(VI) en muestras de suelo forestal y de vifiedo, asi como material
piritico, finos del procesado de pizarra, y concha de mejillon fina y gruesa, encontrando una alta
inmobilizacion de Cr(VI) en el material piritico, seguido por el suelo forestal y la concha fina,
con una mayor retencion de Cr(VI) en las muestras de suelo forestal que en las de vifiedo, asi
como una mayor adsorciéon de Cr(VI) en la concha fina que en la gruesa. Seco-Reigosa et al.
(2013a) estudiaron la retencion de As(V) en muestras de suelo forestal y de cultivo, en finos de
pizarra, concha de mejillon y serrin, encontrando una mayor inmovilizacion de As(V) en la
concha fina que en la gruesa, baja retencion en las muestras de suelo de vifiedo y en los finos de
pizarra, alta retencion en las muestras de suelo forestal y la retencion mas baja en las muestras de
serrin. Seco-Reigosa et al. (2014) estudiaron tres mezclas de residuos, encontrando una
adsorcion entre el 90 y el 96% para el anidén arsénico. Otero et al. (2015) encontraron baja
retencion de Cr(VI) en material granitico, mientras que Seco-Reigosa et al. (2015) encontraron
adsorciones de hasta el 99% de As(V) en material granitico enmendado con concha. Ademas,
Rivas-Pérez et al. (2015) estudiaron la competencia entre As(V) y P por los lugares de adsorcion
de distintos materiales (suelo forestal y de vifiedo, material piritico, material granitico, concha de
mejillon, ceniza de concha calcinada, serrin de pino y finos del procesado de la pizarra), siendo
favorable al P en la mayoria de los casos.

Teniendo en cuenta este marco previo, el objetivo de este trabajo fue estudiar la retencion de P
en muestras de suelo forestal y de vifiedo y en varios subproductos y residuos (material piritico,
material granitico, concha de mejillén fina y gruesa, ceniza procedente de la calcinacion de
concha de mejillon, serrin de pino y finos del procesado de la pizarra). También se estudiaron
tres mezclas distintas que incluyeron lodos de depuradora, ceniza de concha de mejillon y
concha de mejilloén calcinada o ceniza de madera de pino. El estudio se centra en la retencion de
P a medida que incementa la concentracion de P anadido, asi como el ajuste de los datos a los
modelso de Langmuir y Freundlich. Los resultados de la investigacion podrian ayudar a una
correcta gestion del suelo y a reciclar apropiadamente los materiales de desecho ensayados,
especialmente cuando sea necesario aumentar el control sobre la retencion y/o eliminacion de P
en el medio liquido o sélido, respectivamente.

3. Material y métodos.

3.1. Materiales.
Los materiales usados fueron: muestras de suelo forestal y de vifiedo, concha de mejillon molida
de tamafo fino (< 1 mm) y mas grueso (0.5-3 mm), serrin de pino, material piritico, material
granitico, ceniza de concha de mejillon calcinada, finos del procesado de la pizarra y tres
mezclas diferentes que incluian tres componentes: lodos de depuradora, ceniza de concha de
mejillon y ceniza de concha calcinada o ceniza de madera pino.
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Como se indicd en la seccion de descripcion de materiales, las muestras de suelo forestal
proceden del horizonte A de un suelo desarrollado sobre roca granitica en los alrededores de la
fabrica de aluminio de Alcoa (San Cibrao, Lugo), con Eucalyptus globulus como la especie de
arbol dominante. Las muestras de suelo de vifiedo son del horizonte A de un suelo desarrollado
sobre esquistos, en Sober (Lugo). La composicion mineral de los suelos de Galicia desarrollados
sobre granito se caracteriza por cantidades variables de cuarzo, K-feldespatos, moscovita, biotita
y plagioclasas (IGME, 1981; Emil-Fraga et al., 2015), mientras que los minerales mas comunes
presentes en los suelos de Galicia desarrollados sobre esquistos son filosilicatos 1:1
(mayormente como caolinita) e illita con presencia de interestratificados illita-vermiculita y
trazas de oxihidroxidos de Fe (Silva-Hermo y Macias-Vazquez, 1983; Macias y Calvo, 1992). El
material piritico, procede de la escombrera de una mina de cobre (Touro, A Corufia). El material
granitico es de un horizonte C, actualmente expuesto a la atmdsfera después de la eliminacion de
los horizontes superiores, y fue recogido en Santa Cristina (Ribadavia, Ourense). Los finos
procedentes del procesado de pizarra fueron proporcionados por la empresa Europizarras S.L. (A
Fonsagrada, Lugo). El serrin de pino es un producto comercial de Vitakraft. La concha de
mejillon fina y gruesa fue suministrada por la empresa Abonomar S.L. (A Illa de Arousa,
Pontevedra). La ceniza de concha de mejillon procedia de Calizamar S.L. (Boiro, A Coruna). Las
tres mezclas que incluian materiales de desecho fueron las siguientes (porcentaje en peso):
Mezcla M-32, 45% de lodos de depuradora, 51% de ceniza de concha de mejillon y 4% de
concha de mejillon calcinada; Mezcla M-58, 47% lodos de depuradora, 40% ceniza de concha de
mejillon y 13% concha de mejillon calcinada; y Mezcla M-78, 47% lodos de depuradora, 48%
ceniza de concha de mejillon, y 5% ceniza de madera. Los suelos forestales y de cultivo, asi
como los materiales piritico y granitico, fueron muestreados y transportados al laboratorio para
ser secados al aire, y tamizados a través de 2 mm. Las determinaciones quimicas se llevaron a
cabo en la fraccion <2 mm.

3.2. Métodos.

3.2.1. Caracterizacion de los materiales empleados.
Los contenidos de N y C fueron medidos en muestras de 5 g usando un autoanalizador elemental
Tru Spec CHNS (LECO, USA) (Chatterjee et al., 2009). Se utiliz6 un pH-metro (modelo 2001,
Crison, Espafia) para medir el pH en agua (10 gr de muestra sélida, con una relacion
solido:liquido 1:2.5) asi como, también, para determinar el punto de carga cero (pHpzc) (Mimura
et al., 2010). Los cationes de cambio fueron desplazados con una disoluciéon de NH4CIl 1 M; Ca,
Mg, y Al se determinaron mediante un espectrometro de absorcidon atémica, y Na y K por un
espectrometro de emision atdmica (AAnalyst 200, Perkin Elmer, USA). La capacidad de
intercambio catidnico efectiva (eCEC) fue calculada como la suma de todos esos cationes. El P
disponible fue determinado segiin Olsen y Sommers (1982); para determinar el P total se realizd
una digestion con acido nitrico (65%) en microondas y se mididé en un espectroscopio de luz
visible (UV-1201, Shimadzu, Japon) (Tan, 1996). En el digestato se determinaron también las
concentraciones totales de Na, K, Ca, Mg, Al, Fe, Mn, As, Cd, Cr, Cu, Ni y Zn, mediante un ICP
de masas (820-NS, Varian, USA) (Nobrega et al., 2012). El alumnio e hierro totales no
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cristalinos (Alo, Feo) se determinaron por espectrofotometria de absorcion atdmica en una
disolucion de oxalato aménico acidificda a pH 3 con acido oxalico (Alvarez et al. 2012). Todos
analisis fueron realizados por triplicado.

Ademas, la textura de las muestras de suelo forestal y de vifiedo se determind usando el
procedimiento de la pipeta Robinson. Ambas muestras de suelo tienen una textura franco
arenosa. Los resultados de la distribucion del tamafio de particula fueron los siguientes: muestras
de suelo forestal 65% arena, 20% limo y 15% arcilla; muestras de suelo de vifiedo 73% arena,
12% limo y 15% arcilla. Por lo tanto, el contenido de arcilla fue coincidente en ambas muestras
de suelo.

La Tabla 1 muestra los resultados correspondientes a la caracterizacion quimica de las muestras
de suelo y materiales adsorbentes ensayados.

3.2.2. Estudio de adsorcion de P.

Para estudiar la retencion de P se utilizd la metodologia de Arnesen y Krogstad (1998),
anadiendo diferentes concentraciones de P a cada una de las muestras de suelo y materiales
adsorbentes ensayados (muestras por triplicado), mediante ensayor tipo Batch.

En los experimentos de adsorcion de P, a 3 g de cada una de las muestras de suelo se le
afladieron 30 mL de NaNOs 0.01 M conteniendo 0.5, 5, 10, 25, 50 0 100 mg de P L™! preparado a
partir del reactivo para analisis NaH2PO4 (Panreac, Espafia). Las suspensiones resultantes fueron
agitadas durante 24 h, centrifugadas a 4000 rpm (6167xg) durante 15 min y, finalmente, filtradas
usando un papel de filtro libre de acidos (tamafio de poro 2,5 um). En la disolucién de equilibrio
se midi6 el pH usando un electrodo de vidrio (Crison, Espafia), carbono orgénico disuelto (DOC)
y se determino el P por medio de un espectroscopio de luz visible (UV-1201, Shimadzu, Japén)
(Tan, 1996). El P adsorbido fue calculado como la difrencia entre el P anadido y el P presente en
la disolucién de equilibrio. P, DOC y pH fueron determinados por triplicado en todas las
muestras.

3.2.3. Ajuste de los datos a los modelos de adsorcion.

Los datos se ajustaron a los modelos de Freundlich (Eq.(1)) y Langmuir (Eq.(2))

La ecuacion de Freundlich es la siguiente:

qe = Kr . C¢" (1)
donde qc es el P adsorbido por unidad de masa de adsorbente, C. es la concentracion de P en la
disolucion de equilibrio, Kr es wuna constante relacionada con la capacidad de
adsorcion/desorcion y n es una constante relacionada con la intensidad de retencion.

La ecuacion de Langmuir es la siguiente:

qe = Xm . Kr . Ce/(1 + K. Ce) (2)
donde X es la maxima capacidad de adsorcion y K es una constante relacionada con la energia
de retencion.
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3.2.4. Anélisis estadistico.
Todas las determinaciones se realizaron por triplicado. Se us6 el paquete estadistico SPSS 19.0
(IBM, USA) para calcular la media, desviacion estdndar, coeficientes de variacion calculados y
el analisis de correlaciones entre el maximo de retencion de P y las propiedades quimicas de los
materiales considerando el conjunto de muestras y con una significacion estadistica de p<0.05).
También se utilizd este paquete estadistico para el ajuste de datos experimentales a los modelos
de Freundlich y Langmuir.

3. Resultados y discusion.

3.1. Retencion de P para las diferentes concentraciones afiadidas.
La retencion de P se estudié para diferentes concentraciones (0 a 100 mg L) afiadidas a las
muestras de suelo y materiales adsorbentes. En la Figura 1 se puede observar que en todas las
muestras aumenta la retencion de P con el incremento de la concentracion de P afiadido. En
estudios previos Fernandez-Pazos, et al. (2013) y Seco-Reigosa et al. (2013a, 2013b)
encontraron resultados similares en cuanto a adsorcion de Cr y As usando adsorbentes similares
para retener los aniones Cr(VI) y As(V).
Cuando se afiadi6 la concentracion de P mas elevada (100 mg L) a cada material, el maximo de
adsorcion corresponde al material piritico (Figura 1a), ceniza de concha (Figura 1b) y mezcla M-
58 (Figura 1c), alcanzando cerca de 1000 mg P kg™!, seguida de la mezcla M-32 (866 mg kg™),
concha fina, muestras de suelo forestal, mezcla M-78, material granitico, finos de pizarra,
muestras de suelo de vifiedo, y finalmente concha gruesa y serrin de pino (<430 mg kg™).
Considerando el conjunto de todas las muestras, se encontraron correlaciones significativas
(p<0.05) entre el maximo de retencion de P y algunas caracteristicas quimicas de los materiales.
Concretamente, cuando se afiadi6 a las diversas muestras la concentracion mas elevada (100 mg
P L), se obtuvieron correlaciones significativas con la saturacion del complejo de cambio en Al
(r=0.69), aluminio no cristalino (Alp) (r=0.69), hierro no cristalino (Feo) (r=0.69) y N total
(r=0.63). Torrent et al. (2007) indicaron que los minerales de Fe y Al de baja cristalinidad son
muy relevantes en la adsorcion de P en suelos acidos de diferentes texturas (gruesas y finas),
mientras que los o0xidos de Fe cristalino, carbonatos y arcillas tienen mayor importancia en
suelos alcalinos (Hinsinger, 2001, Carreira et al., 2006).
En el presente estudio, el material piritico muestra una elevada retencion de P, que puede ser
debida a su alto contenido en oxihidroxidos de Fe (Feo) (Tabla 1). Esos oxihidroxidos de Fe
tienen superficies cargadas positivamente a valores de pH 4cido, por lo tanto, se unen
electrostaticamente a los aniones fosfato. Otro mecanismo de retencion que pueden tener lugar es
la precipitacion, cuando el fosfato interacta con el aluminio del complejo de cambio en
ambientes predominantemente acidos.
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Figura 1. P retenido (mg kg) en cada uno de los suelos y materiales adsorbentes [a), b) y c)] para las
diferentes concentraciones de P (mg L) afiadido. Valores medios para 3 réplicas, con coeficientes de
variacion siempre <5%.

La ceniza de concha también mostrd una alta capacidad de retencion de P (Figura 1b), pese a su
pH alcalino pH (>9). A ese pH la especie dominante de P es el HPO4* (Brady y Weil, 2002). La
ceniza de concha contiene 6xidos y carbonatos de Ca, Fe, Na y K (Seco-Reigosa, et al., 2013b),
facilitando la precipitacion del fosfato célcico, el cual podria ser transformado en hidroxiapatito
mas estable (Wang et al., 2012). Otro mecanismo de retencion de P puede ser la adsorcion de P
en la superficie del carbonato calcico (Jalali y Ranjbar, 2010). Ademads, la ceniza de concha
presenta elevados contenidos de Fe y Al no cristalinos extraidos con oxalato (Fe, y Aly) (Tabla

79



AURORA FATIMA ROMAR GASALLA

1), que estan cargados negativamente a valores de pH alcalino, y podrian retener fosfatos a través
de puentes catiénicos como se sefial6 anteriormente para los aniones de As (Seco-Reigosa et al.,
2013b).
Las tres mezclas de residuos usadas (M-32, M-58 y M-78) también presentan pH alcalino y una
elevada capacidad de retencioén de P (Figura 1c¢), lo que puede ser debido a su alto contenido en
materia organica (MO). La MO puede tener un doble papel con respecto a la retencioén de P, pues
puede desfavorecerla, debido al bloqueo de los lugares de adsorcion por aniones organicos, o
puede favorecerla debido a su caracter anidnico ya que atrae electrostaticamente a los cationes de
Ca, Fe y Al que actiian de puente cationico en el proceso de adsorcion de P (Sanyal y De Datta,
1991; Torrent et al., 1992; Wang et al., 2009; Campos et al., 2016).
En el presente estudio, los suelos forestal y de cultivo tienen valores de pHagua acidos, de modo
que los componentes de carga variable estan positivamente cargados, favoreciendo la union
electrostatica del HoPO4™ (especie de P dominante a ese pH); esta especie también puede unirse al
Al de los complejos organoaluminicos. La adsorcion de P fue mayor en el suelo forestal que en
el de cultivo, coincidiendo con lo obtenido previamente para los aniones de As(V) y Cr(VI)
(Fernandez-Pazos et al., 2013; Seco-Reigosa et al., 2013a). Esto puede ser debido al mayor
contenido de materia organica, Al, y Fe, en las muestras de suelo forestal (Tabla 1). Kana y
Kopéacek (2006) sefialaron que los 6xidos de de Fe y Al explicaban la adsorcion en suelos sobre
esquisto y granito. Ademas, (Pautler y Sims, 2000) indicaron que los hidroxidos de Al
pobremente cristalinos eran los principales responsables de la adsorcion de P debido a su elevada
superficie especifica y, por tanto, un elevado numero de lugares activos, mientras (Campos et al.,
2016) observaron en suelos tropicales himedos que la adsorcion de P estaba altamente
correlacionada con la materia organica y los 6xidos de Fe y Al cristalinos y no cristalinos.

En cuanto a las conchas de mejillon usadas en este trabajo, tienen altos contenidos en calcita
y aragonito (Seco-Reigosa et al., 2013b), que pueden promover la retencion del fosfato (Currie et
al., 2007; Abeynaike et al., 2011; Se et al., 2011). La especie HPO4> (dominante a pH alcalino)
puede unirse a la superficie de carbonatos por medio de complejos de esfera interna con el calcio
octaédrico (Alexandratos et al., 2007) aunque en cantidades claramente inferiores a los 6xidos y
oxihidroxidos de Fe (Goldberg y Glaubig, 1988; Buckingham et al., 2010). Sg et al. (2011)
sefalaron que la retencion de fosfato en la calcita es un proceso rapido y facilmente reversible
cuando la concentracion de P en disolucion disminuye, siendo indicativo de adsorcion fisica en
lugar de precipitacién. Cuando se afiadieron 100 mg L de P a los dos tipos de concha de
mejillon usados en este estudio, la concha fina adsorbi6 un 35% mas de P que la concha gruesa
(Figura 1), lo que puede ser debido a la mayor superficie especifica de la primera (Fernandez-
Pazos et al., 2013; Seco-Reigosa et al., 2013a, 2013b). La ceniza de concha tiene mayor
capacidad de retencion de P que los dos tipos de concha, lo que puede deberse al hecho de que
tiene 0xidos (ademds de carbonatos) que han sido relacionados con la adsorcion de P en suelos
tropicales himedos (Campos et al., 2006), asi como con la adsorcion de As(V) (Mahuli et al.,
1997). Como se muestra en la Tabla 1, la ceniza de concha tiene contenidos de Fe, y Al,
claramente superiores a ambos tipos de concha de mejillon, que estarian cargados negativamente
a pH alcalino y pueden adsorber HoPO4™ a través de puentes catidnicos.
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El material granitico y los finos de pizarra mostraron menor retencion de P que el material
piritico, lo que puede relacionarse con los menores contenidos de Fe no cristalino que presentan.
También adsorben menos P que el suelo forestal, posiblemente debido al menor contenido de
material orgénica y Fe, y Al, que tienen estos residuos (Tabla 1).

Das et al. (2006) detectaron un maximo de adsorcion de P a valores de pH del suelo cercanos
a 5. Sin embargo, en el presente estudio se encontraron elevados valores de retencion de P tanto
para valores de pH acido como pH alcalino, especificamente a pH 2.8 para el material piritico y
pH 9.56 para la ceniza de concha (Tabla 1), lo que puede deberse a que los mecanismos que
actiian en cada caso son diferentes, como se discutid anteriormente.

Para la mayoria de los materiales adsorbentes del presente estudio, no se incrementa el pH de
la disolucion de equilibrio a medida que aumenta la retencion de P (datos no mostrados), lo que
estaria indicando que la retencién del P no tiene lugar a través de intercambio anionico con
grupos OH', sino, més bien, con los grupos SO4>* o con los aniones orgéanicos. Esto contrasta con
lo encontrado por Arnesen y Krogstad (1998) y por Gago et al. (2012) estudiando la adsorcion de
otro anion (F7). En el presente estudio, se encontraron correlaciones significativas (p<0,05) entre
el P adsorbido y el carbono organico disuelto (DOC) para las muestras de suelo forestal y de
viiiedo (r=0.79 y 0.74, respectivamente), lo que sugiere que la liberacion de aniones orgéanicos es
relevante cuando se adsorbe P en esos suelos. Ademas pueden tener lugar otros mecanismos de
retencion de P que no impliquen la liberacion de OH", como la adsorcion sobre calcita, puentes
de H o fuerzas de vander Waals (Boddu et al., 2003).

De hecho, la adsorcion de P se ve afectada por diferentes caracteristicas intrinsecas al
adsorbente y caracteristicas electroquimicas del ambiente donde tienen lugar los procesos de
adsorcidn y precipitacion (como pH, punto cero de carga, contenidos de 6xidos y oxihidroxidos
de Fe y Al, tipo y contenido de materia organica, compuestos organometalicos, tipos y
contenidos de arcilla, etc.), como se evidencia para los materiales aqui estudiados. En el material
piritico la maxima retencion de P tiene lugar a pH <4, en las muestras de suelo forestal a pH
entre 4 y 6, en los finos de pizarra a pH mayor 5 y en la concha de mejillon y ceniza de mejillon
a pH mayor de 6, mientras que en las muestras de suelo de vifiedo, material granitico y serrin de
pino la influencia del pH fue mas erratica.

Respecto al porcentaje del P que es retenido cuando se afladieron 100 mg L' a los diversos
adsorbentes, se observa que el material piritico y la ceniza de concha adsorbieron mas del 95%
del P afiadido, coincidiendo con lo para el As(V) en estos mismo materiales (Seco-Reigosa, et
al., 2013b). Las mezclas de residuos retuvieron entre el 70-90% del P afiadido, mientras que la
retencion de P fue cercana al 85% en el caso del suelo forestal y la concha fina. Los otros
materiales investigados adsorbieron entre el 40-55% del P afiadido, correspondiendo la menor
retencion al serrin.

Como resultado general, se pueden diferenciar dos clases de comportamiento. El primero de
ellos es el que presentan el suelo forestal, suelo de vifiedo, material granitico, ambos tipos de
concha de mejillon, finos de pizarra y las mezcla M-78, y que consiste en una mayor retencion
de P cuando las concentraciones de P afiadido son bajas, reduciéndose a medida que las
concentraciones de P afadido se incrementan. El segundo comportamiento se corresponde con el
material piritico, la ceniza de concha y las mezclas M-32 y M-58, las cuales muestran una
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elevada capacidad de retencion de P para cualquier concentracion de P anadida. Estos dos tipos
de comportamiento pueden ser debidos a las diferentes superficies de retenciéon y mecanismos
que actiian en cada caso, afectando al grado y velocidad de saturacion de las superficies
adsorbentes para las distintas concentraciones de P afiadidas.

3.2. Curvas de adsorcion/retencion de P.

La Figura 2 muestra las curvas de adsorcidn para las muestras de suelo forestal, suelo de vifiedo,
material piritico, material granitico y finos de pizarra (Figura 2a), ambos tipos de concha de
mejillon, ceniza de concha y serrin de pino (Figura 2b) y las tres mezclas de residuos (Figura 2c).
En la Tabla 2 se puede observar que los datos se ajustan satisfactoriamente al modelo de
Freundlich en todos los materiales, excepto en el caso del serrin de pino y los finos de pizarra.
Sin embargo, solo las muestras del suelo forestal y de vifiedo pueden ajustarse satisfactoriamente
al modelo de Langmuir, siendo los valores de error demasiado altos para el resto de los
materiales. Contrariamente, en trabajos previos, Zhou et al. (2005) y Das et al. (2006)
encontraron un mejor ajuste a la ecuacion de Langmuir en experimentos de retencion de P.
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Figura 2. Curvas de adsorcion correspondientes a varios suelos y materiales adsorbentes [a), b) y ¢)].
Valores medios para 3 réplicas, con coeficientes de variacion siempre <5%.

Skopp (2009) indica que valores proximos a 1 para el pardmetro n en la ecuacion de Freundlich
eran indicativos de una alta accesibilidad a las superficies adsorbentes, mientras que valores
mayores que 1 apuntan un ajuste real no lo suficientemente bueno (falta de sentido fisico). La
Tabla 2 muestra que los valores de n son mayores que 1 para los materiales piritico y granitico,
ceniza de concha y mezcla M-58, relativizando asi los altos valores del coeficientes R?. Con
respecto a los valores Kr (indicativos de la capacidad de adsorcion en la ecuacion de Freundlich)
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los mayores niveles corresponden a la ceniza de concha, muestras de suelo forestal y material
piritico, mientras, los mas bajos se encontraron en el material granitico (Tabla 2).
Tabla 2: Constantes y coeficientes R? correspondientes a los ajustes de los datos de adsorcion de P a los

modelos de Langmuir y Freundlich para los suelos y los materiales adsorbentes ensayados. Valores de
error entre paréntesis. -: Valores de error demasiado altos para el ajuste.

Freundlich Langmuir
Ke N R KL Xm R
(L" kg mg®™) (Lmg™) (mg kg

Suelo forestal 254.8 (£ 37.6) 0.44 (+0.06) 0.961 0.33 (£0.07) 1005 (£80.6)  0.981
\S/‘ijrie'gode 43.7 (+13.0) 0.67 (2 0.08) 0.968 0.032 (+0.012) 921.2 (+172.8)  0.977
Material 217.1 (£52.2) 2.06 (+0.36) 0.948 - . ;
piritico
Material
granitico 1.31 (£2.53) 1.60 (+0.52) 0.913 - - -
Concha 17.8(£4.2)  0.85 (+0.06) 0.990 - ; ;
gruesa
Concha fina 61.4 (£8.6) 0.98 (+0.06) 0.995 - - -
Ceniza de 571.1 (+92.6) 2.01 (+0.80) 0.867 - ; ;
concha
Serrin de pino - - - - - -
Finos de ) ) ) ) ) )
pizarra
Mezcla M-32 137.8 (£39.3) 0.72 (+0.12) 0.932 - - -
Mezcla M-58 115.6 (+ 19.3) 1.15 (+0.10) 0.985 - - -
Mezcla M-78 144.7 (£46.9) 0.49 (+ 0.11) 0.872 - - -

4. Conclusiones.

Con el objetivo de investigar la retencion de P, se emplearon experimentos tipo Batch para
estudiar la retencion en varias muestras de suelo, subproductos y materiales residuales. Las
muestras de suelo forestal y material piritico, mostraron una elevada capacidad de retencion de
P, incluso para las mayores concentraciones de P afiadido (100 mg L™!). Asimismo, la ceniza de
concha de mejillon, la concha fina y las tres mezclas de residuos también presentaron una
elevada capacidad de retencion de P. Asi, todos estos materiales podrian retener P y, algunos de
ellos, incluso podrian ser empleados para eliminar el P de aguas contaminadas. Por el contrario,
las muestras de suelo de vifiedo, material granitico, serrin de pino, finos de pizarra y concha
gruesa de mejillon mostraron una baja capacidad de retencion de P. Estos resultados podrian ser
relevantes para programar apropiadamente la gestion del suelo y el reciclado de residuos,
especialmente cuando se centra en el control de las concentraciones de P de los diferentes
compartimentos ambientales. Futuras lineas de investigacion relacionadas con la
retencion/liberacion de P en los adsorbentes aqui estudiados podrian centrarse en estudios en
profundidad de aspectos adicionales, como dilucidar el efecto de un amplio rango de pH en la
disolucion de equilibrio o de los tiempos de incubacion.
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4.2 CONTROL DEL RIESGO DE CONTAMINACION POR P EN AGUAS A
TRAVES DE LA ADSORCION EN SUELOS, MATERIAL PIRITICO, MATERIAL
GRANITICO Y DIFERENTES SUBPRODUCTOS: EFECTO DEL PH Y EL
TIEMPO DE INCUBACION.
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1. Resumen.

Se estudi6 la influencia del pH y el tiempo de incubacién en la adsorcion de P en muestras de
suelo, materiales piritico y granitico, concha de mejillon, ceniza de concha de mejillon, serrin y
residuos de pizarra, realizando ensayos tipo Batch. La adsorcion maxima de P varia en un amplio
rango de pH: <4 para material piritico, 4-6 para suelos forestales, >5 residuos finos de pizarra,
>6 para cenizas de concha y pH 6-8 para concha de mejillon. La adsorcion de P fue rapida (<24
h) para los suelos forestales, ceniza de concha, material piritico y concha fina, pero fue mucho
mas lenta en el suelo de vifiedo, material granitico, finos de pizarra, serrin de pino y concha
gruesa, de modo que seguia aumentando incluso después de un mes. Para cualquier tiempo de
incubacion, la adsorcion de P fue mayor al 90% con la ceniza de concha, mientras que, el suelo
forestal, material piritico y concha fina mostraron tasas de adsorcion cercanas al 100% ya a las
24 horas de incubacion. Estos resultados pueden ser de utilidad para gestionar y/o reciclar los
adsorbentes en procesos de inmovilizacion o eliminacion del P, en circunstancias en las que el
pH y el tiempo de contacto pueda variar de horas a dias. Conocer el comportamiento de cada
adsorbente en esas condiciones puede ayudar a recomendar el mas adecuado para disminuir la
contaminacion por P y los riesgos derivados de eutrofizacion, favoreciendo la conservacion y
sostenibilidad.

2. Introduccion.

Los fertilizantes fosfatados son de gran importancia para mejorar la productividad de los
cultivos, de modo que la produccion global de alimento podria verse enormemente afectada por
la escasez de fuentes de P (Chowdhury et al., 2017). Sin embargo, la aplicacion de dosis
excesivas de fertilizantes con P puede ser una preocupacion ambiental, afectando especialmente
a los cursos de agua (Kyllingsbek & Hansen, 2007), donde puede desencadenar procesos de
eutrofizacion (Shinohara, et al., 2016).

Especificamente, ciertas actividades agricolas e industriales pueden causar concentraciones
excesivas de P en el medio ambiente, las cuales pueden producir un crecimiento preocupante de
algas y plantas acuaticas (Cugier et al., 2005; Tian et al., 2016). En suelos con bajo potencial de
retencion de P, éste puede ser liberado facilmente a la disolucidon y alcanzar los ecosistemas
acuaticos. (Allen & Mallarino, 2006). Ademas, la aplicacion de fertilizantes de P durante un
periodo prolongado de tiempo, puede disminuir su adsorcidon, incrementando su transporte y su
disponibilidad (Mejias et al., 2013; Wang, et al., 2015), lo que supone un riesgo ambiental
significativo, especialmente en lagos.

Como comentaron Pierzynski et al. (2005), la dindmica del P en los suelos es dependiente de la
mineralogia y de las caracteristicas de la materia orgénica, asi como de la fuerza i6nica y el pH
de la disolucion del suelo. En relacion con este ultimo pardmetro, los resultados publicados
acerca de su efecto sobre la adsorcion de P no son coincidentes. Como ejemplo, Sato y
Comerford (2005) y Yin et al. (2016) indican que la adsorcion de P decrece a medida que
aumenta el pH, mientras Pereira y De Faria (1998) y Agbenin (1995) encontraron que la
adsorcion aumenta con el incremento del pH. Ademads, estudiando la eliminacion de P, Liu et al.
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(2016) encontraron que la atraccion electrostatica era mas importantes en la adsorcion de P a pH
bajo, mientras que la precipitacion se producia a pH elevado.

En relacion con el efecto del tiempo de contacto, estudios previos indican que las reacciones
de adsorcion de P son inicialmente rapidas y exotérmicas, reemplazandose grupos OH™ o una
molécula de agua por el anion fosfato formando un complejo fosfato de superficie (Torrent el al.,
1992; Brady y Weil, 2002); en un segundo paso, los mecanismos de reaccion son mas lentos y
ademas del P puede entrar en la matriz del adsorbente, dando como resultado unos compuestos
de menor disponibilidad (McGechan & Lewis, 2002).

Aunque se han realizado varios estudios sobre la adsorcion de P en diferentes materiales,
(Mengel, 1985; Maguire et al., 2001; Arias et al., 2006; Rahnemaie et al., 2007; Buckingham et
al., 2010; Devau et al., 2010; Weng et al., 2011; Liirling et al., 2016) hay otros adsorbentes que
podrian ser investigados, especialmente aquellos que son de bajo coste y que pueden facilitar el
reciclado de subproductos y residuos. (Arshadi et al., 2015). Siguiendo esta linea, en el trabajo
anterior (4.1.) se estudi6 la adsorcion de P en diferentes muestras de suelo y subproductos
(Romar-Gasalla et al., 2016), sin embargo, no se investigaron los efectos de la variacion del pH y
el tiempo de incubacion, que se abordardn en el presente trabajo.

Un hecho relevante es que el reciclado de residuos y subproductos como adsorbentes de bajo

coste podria ayudar a incrementar la sostenibilidad en los sectores productivos afectados (Seco-
Reigosa et al., 2014; Nuiez-Delgado et al., 2015; Grace et al. 2016), como se ha mostrado
recientemente para residuos procedentes de la industria del mejillon (Quintans-Fondo et al.,
2016).
En este trabajo se estudian los efectos del pH y el tiempo de incubacién sobre la adsorcion de P
en diferentes suelos, subproductos y materiales residuales: un suelo forestal y un suelo de
vifiedo, material piritico y material granitico, concha de mejillon de tamafo fino y grueso,
cenizas de calcinacion de concha de mejillon, serrin y residuos finos de pizarra. Los resultados
podrian ayudar a llevar a cabo un correcto manejo de los suelos y subproductos investigados en
situaciones donde los niveles de P deberian ser controladas tanto en medio solido como liquido.

3. Material y métodos.

2.1. Materiales.

Los materiales estudiados fueron dos tipos de suelos (suelo forestal y de vifiedo), material
piritico, material granitico, concha gruesa de mejillon triturada gruesa, ceniza de concha, serrin
de pino y finos del procesado de la pizarra. Esos materiales fueron previamente caracterizados
(Fernandez-Pazos et al., 2013; Seco-Reigosa et al., 2013, 2015; Otero et al., 2015; Rivas-Pérez at
al., 2015). En el trabajo 4.1. de la presente memoria de Tesis Doctoral (Romar-Gasalla et al.,
2016) se estudiaron diferentes aspectos de la adsorcion de P en esas muestras de suelo y
subproductos, pero no se abordaron los efectos en las variaciones de pH y tiempo de incubacion.
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2.2. Métodos

2.2.1. Caracterizacion de los materiales empleados.
Todos los materiales fueron analizados y descritos en la seccion de material y en el trabajo
4.1. de esta memoria (Romar-Gasalla, et al., 2016).

2.2.2. Adsorcion de P en funcion del pH

Se realizaron ensayos por triplicado, afiadiendo a 1 gr de muestra de los diferentes suelos y
materiales adsorbentes, 10 mL de disoluciones que contenian 100 mg de P L y diferentes
concentraciones de HNO3 (0.0025 M, 0.0038 M, 0.005 M, 0.0075M) o NaOH (0.0025 M, 0.0038
M, 0.005 M, 0.0075M), con NaNO; 0.01 M como electrolito de fondo. Todos los reactivos
proceden de Panreac. Se elaboraron también muestras control de cada uno de los materiales, a las
cuales se les afladieron 10 mL de NaNO; 0.01 M que contenia 100 mg P L™, pero sin HNOs o
NaOH. Todas las muestras fueron agitadas (24h), centrifugadas (15 min a 4000 rpm, lo que
significa 6167xg), y filtradas (usando papel libre de 4cidos de 2.5um de tamafio de poro). En el
extracto resultante se le analizd el P usando un espectrofotometro de luz visible (UV-1201,
Shimadzu, Japén). El P adsorbido se calculdo como la diferencia entre la concentracion de P
afnadido y la concentracion que permanece en la disolucion de equilibrio.

2.2.3. Adsorcion de P para diferentes tiempos de incubacion.

Se realizaron ensayos por triplicado, afiadiendo a 10 g de las muestras de suelos o materiales
adsorbentes, 10 mL de una disoluciéon 0.01 M de NaNO; que contenia 100 mg P L' (1:10
relacion solido/disolucion), manteniendo el contacto durante 1 mes (720 h). Se tomaron alicuotas
de 5 mL de cada muestra a diferentes tiempos de incubacion: 0.5 h, 2 h,4 h, 8 h, 12 h, 24 h, 168
h (1 semana) y 720 h (1 mes). Las muestras se centrifugaron, se filtraron y en el extracto se
analiz6 el P de forma analoga a lo sefalado en el apartado anterior.

2.2.4. Analisis estadisticos
Se usé el SPSS 21 (IBM, USA) para calcular los coeficientes de variacion para media y los
valores de desviacion estandar de las tres réplicas (estadisticos descriptivos).

4. Resultados y discusion

4.1. Adsorcion de P en funcion del pH
La Figura 1 muestra que la influencia del pH en la adsorcion de P era generalmente baja y muy
variable. Arias y Ferndndez (2001) encontraron un comportamiento similar en estudios previos
centrados en suelos enmendados con caliza y/o yeso. Otros autores obtuvieron resultados que
mostraban que la adsorcion de P puede disminuir con el incremento del pH (Sato y Comerford,
2005; Yin te al., 2016) o aumentar (Agbenin, 1995; Pereira y De-Faria, 1998).
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Figura 1. P adsorbido a diferentes valores de pH para los distintos materiales adsorbentes testados.
Valores medios y barras de error correspondientes a tres réplicas con coeficientes de variacion siempre <
5%.

En el presente estudio, los resultados mas elevados de adsorciéon de P en funcion del pH
variaron para los diferentes materiales, de modo que en el suelo forestal con un pHp.= 5.53 (pH
correspondiente al punto cero de carga, Tabla 6 de la seccion de material), el valor maximo de
adsorcion se obtuvo a pH entre 4 y 6 (Figura 1%); en el material piritico (con pHp.c= 3.46) la
maxima adsorcion ocurrid a valores de pH< 4 (Figura 1b); en los finos de pizarra (con pHp.=
9.47) tuvo lugar dentro del rango de pH de 5 a 12 (Figura 1b); en ambos tipos de concha de
mejillon (con pHpze 9.72-9.94), la maxima adsorcion de P ocurrid en el rango de pH de 6 a 9
(Figura 1c); y en la ceniza de concha (con pHp,c 12.87), tuvo lugar dentro del rango de pH de 6-
11 (Figura 1d). En otros materiales (suelo de vifiedo, material granitico y serrin de pino), la
influencia del pH fue incluso menos clara. De un modo parecido a lo obtenido en las muestras de
suelo forestal aqui estudiadas, algunos autores encontraron adsorciones méaximas de P en suelos
a valores de pH cercanos a 5 (Anjos y Rowell, 1987; Das et al., 2006). Shen, et al. (2015)
estudiaron la eliminacion de fosfato usando diferentes polimeros de tetraetilenpetamina y Fe3O4
(nanoparticulas), encontrando que los procesos de adsorcion eran altamente dependientes del pH
y muy relacionados con el contenido de Fe3;O4 del adsorbente, de modo que el pH 6ptimo para la
adsorcion de P era de 3, pero podia ser de 2.5 en ausencia de Fe3O4. Zach-Maor et al. (2011a)
estudiaron la eliminacion de fosfato usando una capa homogénea de nanoparticulas de magnetita
y obtuvieron que a pH 6.3, aproximadamente, el 50 y 70% de fosfatos eran eliminados (de una
concentracion inicial de 500 mg L") en un tiempo entre 1 y 3 h, repectivamente. Zach-Maor et
al. (2011b) estudiaron los mecanismos de adsorcion para ese material adsorbente y, sefialaron
que la adsorcion se realiza inicialmente sobre los sitios activos de la superficie de la magnetita y
observandose a continuacion una difusion lenta hacia el interior de la capa de la nano-magnetita,
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y que, tras la difusion, algunos de los sitios de enlace externos de la magnetita quedaban
disponibles para adsorber mas fosfato.

La disminucion en la adsorcion de P a medida que incrementa el pH se observo en el suelo
forestal y en el material piritico de este trabajo, pudiendo ser debida a diferentes causas. Una de
ellas podria estar relacionada con el aumento de grupos hidroxilo en la disolucion debido a un
mayor pH, al producirse una competencia entre los OH y el fosfato por los lugares especificos
de adsorcion de la superficie del mineral. Haynes (1982) indica que el aumento progresivo en la
carga superficial negativa que ocurre con el incremento de pH causa un incremento de las
repulsiones electrostaticas, reduciendo la adsorcion de P. En el presente estudio, las muestras de
suelo forestal, de material granitico y, especialmente, de material piritico presentan componentes
de carga variable, como los oxi-hidroxidos de Fe y Al, arcillas del tipo caolinita y/o materia
organica, que a pH acido tienen carga positiva y favorecen la adsorcion de P; pero cuando el pH
del medio aumenta tienen lugar procesos de desprotonacion, con la consiguiente aparicion de
cargas negativas en los componentes de carga variable favoreciendo la disminucion de la
adsorcion de P. Cuando tales componentes estan positivamente cargados, su superficie puede
retener los aniones HoPOs~ y HPO4?". Autores como Torrent et al. (2007) consideran que los
minerales no cristalinos de Fe y Al son de gran importancia en la adsorcién de P (con especial
relevancia en suelos &cidos). Otros autores como Pautler y Sims (2000) y Campos et al. (2016),
han sugerido que la alta superficie especifica y los lugares activos de los hidréxidos de Al no
cristalinos son los principales responsables de la adsorcidon de P. Naidu et al. (1990) atribuyen la
disminucidn de la adsorcion de P cuando el pH incrementa hasta la neutralizacion y precipitacion
del Al como hidroxido de Al, disminuyendo los lugares de adsorcion de P. Berkowitz et al.
(2006) mostraron la influencia de la precipitacion del aluminio en la adsorcion de P, debido al
hecho de que cuando aumenta la concentracion de Al, también incrementa el grado de
cristalinidad del AI(OH)3, disminuyendo asi la adsorcion de P.

La adsorcién de P en el material piritico y suelo forestal aqui estudiados, a valores de pH > 5
(los cuales se corresponden con valores pzc comunes para suelos forestales) puede estar
relacionada con la presencia de sulfatos y oxihidréxidos de Fe resultado de la oxidacion de la
pirita (para el material piritico), y a la presencia de oxihidréxidos de Fe y Al y de complejos
organoaluminicos (para el suelo forestal); todos ellos son componentes de carga variable y
adquieren carga negativa a pH elevado, causando que la adsorcion de P (presente como HPO4> a
esos valores de pH) ocurra a través de un puente cationico. Ademas, debe ser tenido en cuenta
que la materia organica puede desempenar un doble papel en la adsorcion de P: desfavorable,
debido al bloqueo de los lugares de adsorcion por aniones orgéanicos (Guppy et al., 2005), y
favorable debido a su carga negativa, atrayendo cationes que pueden inducir la retencion del P
(Sanyal y De-Datta, 1991; Torrent et al., 1992; Wang et al., 2009; Campos et al., 2016).

En el caso de la ceniza de concha y de la concha de mejillon, se obtuvieron resultados
elevados de adsorcion de P a pH mas elevado. Esto podria estar relacionado con la presencia de
carbonatos tales como la calcita, que favorece la adsorcion de P, especialmente a pH mayor de 6
(Zhang y Selim, 2008; Yolcubal y Akyol, 2008). Ademas, algunos autores indican que los
carbonatos tienen mayor importancia en la adsorcion de P en suelos alcalinos (Hinsinger, 2001;
Carreira et al., 20006).
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4.2. Adsorcion de P para diferentes periodos de incubacion.

Los porcentajes de P retenido para diferentes periodos de incubacidon se muestran en la
Figura 2, donde se pueden distinguir dos comportamientos muy diferentes. Por un lado, las
muestras de suelo forestal (Figura 2a), material piritico (Figura 2b), concha fina (Figura 2c), y
ceniza de concha (Figura 2d), que muestran una rapida adsorcion de P, alcanzando el maximo en
24 h en la mayoria de los casos, permaneciendo bastante constante desde ese momento. Por otro
lado, las muestras de suelo de vifiedo (Figura 2a), material granitico (Figura 2b), finos de pizarra
(Figura 2c), concha gruesa (Figura 2c), y serrin (Figura 2d), que tiene claramente una adsorcion
de P menor, la cual sigue incrementando incluso un mes después (720 h). Torrent et al. (1992) y
Hongshao y Sranforth (2001) investigaron la influencia del periodo de incubacion en la
adsorcion de P, encontrando que era inicialmente rapida, y luego iba seguida de una fase mas
lenta. En el presente estudio, este comportamiento fue observado en las muestras de suelo
forestal, ceniza de concha, material piritico y en ambos tipos de concha de mejillon. Hay varias
explicaciones para la existencia de un fase mas lenta, que incluyen reacciones de precipitacion
(Jonasson et al., 1988), difusion en los poros superficiales o en la matriz del adsorbente (Strauss
et al., 1997), o reacciones e coagulacion (Anderson y Lindquist, 1985).

Figura 2. P adsorbido a diferentes tiempos de incubacién para los distintos materiales adsorbentes
testados. Valores medios y barras de error correspondientes a tres réplicas con coeficientes de variacion
siempre < 5%.

En el presente estudio, para cualquier periodo de incubacion, la adsorcion de P fue > 90% en
la ceniza de concha, siendo del 95% justo después de 4 h de incubacidn, incrementando un 3%
después de una semana de incubacion (168 h). También las muestras de suelo forestal, material
piritico, y concha fina muestran porcentajes de adsorcion cercanos al 100% en 24 h de
incubacion. El incremento del tiempo de incubacién produjo un aumento significativo de la
adsorcion de P solamente en el suelo de vifiedo, finos de pizarra, material granitico, serrin y
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concha gruesa. Este efecto no ocurrido en otros materiales, lo que puede ser debido a que
presentan lugares de adsorcion muy accesibles, facilitando la saturacion después de unas pocas
horas de contacto.

5. Conclusiones.
Se realizaron experimentos de tipo Batch para estudiar los efectos del pH y el tiempo de
incubacion en la adsorcion de P en diferentes muestras de suelo, subproductos y materiales
residuales. Los resultados indican que, en general, la influencia del pH en la adsorcion de P era
muy dependiente del material adsorbente, con valores 6ptimos de adsorcién de P en un amplio
rango de pH (entre 4 y 12). Respecto al efecto del periodo de incubacion, la concha de mejillon,
la ceniza de concha, y el material piritico mostraron una adsorcion de P muy rapida, alcanzando
valores maximos en 24 h, que se mantuvieron desde ese momento; sin embargo, el material
granitico, los finos de pizarra, el suelo de vifiedo, y serrin mostraron una adsorcién de P mas
lenta. Estos resultados podrian ayudar a programar el correcto uso de los suelos y los
subproductos estudiados, en circunstancias donde la concentracion de P deba ser controlada, y en
los cuales el pH y el tiempo de contacto con los adsorbentes podria sufrir cambios sustanciales,
ayudando a controlar la contaminacion por P, facilitando el manejo de las aguas y promoviendo

la sostenibilidad.
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1. Resumen.

Mediante experimentos tipo Batch se estudid la adsorcion/desorcion de cromo (Cr(VI)) y
fluoruro (F") en un suelo forestal, uno suelo de vifiedo, material piritico, corteza de pino, ceniza
de roble, residuos de cafiamo y concha de mejillon, asi como en suelo forestal, suelo de vifiedo y
material piritico, tratadas individualmente con 48 t ha™! de corteza de pino, ceniza de roble y
concha de mejillon. La corteza de pino mostr6 la mayor adsorcion de Cr(VI) (siempre > 97% de
la concentracion anadida) y una baja desorcion (< 1.5%). El material piritico adsorbio entre 55 y
98% del Cr(VI) afiadido y desorbid entre 0.6 y 9%. El suelo forestal y de vifiedo, la ceniza de
roble, la concha de mejillon y el residuo de cafiamo mostraron una adsorcioén de Cr(VI) siempre
< 32% y una desorcion entre 22 y 100%. La corteza de pino también mostrd la mayor retencion
de F~ (adsorcion entre 62 y 73% y desorcidon entre 10 y 15%), seguido por la ceniza de roble
(adsorcion 60-69% y desorcion 11-14%), suelo forestal (adsorcion 60-73% y desorcion 19-36%)
y material piritico (adsorcion 60-67% y desorcion 13-15%), el suelo de vifiedo (adsorcion entre
49-64% y desorcion entre 24-27%) y residuo de canamo (adsorcidon entre 26-36% y desorcion
entre 41-59%). Los datos de adsorcién mostraron un mejor ajuste al modelo de Freundich que al
de Langmuir, especialmente en el caso del Cr(VI), indicando que la adsorcion multicapa es la
dominante. La adicidon de subproductos al suelo forestal y de vifiedo y al material piritico causo
un aumento en la adsorcion y un descenso de la desorcion de F~. Ademas, la enmienda con
corteza de pino dio lugar a un aumento de la retencion de Cr(VI) tanto en los dos suelos como en
el material piritico. Estos resultados podrian ser de utilidad para favorecer el reciclaje de los
subproductos estudiados, ayudando en la gestion de suelos y dareas afectadas por la
contaminacion de Cr(VI) and F~ y en la eliminacion de ambos aniones de aguas contaminadas

2. Introduccion.

El cromo hexavalente (Cr(VI)) y el ion fluoruro (F~) son elementos que pueden causar problemas
de tipo ambiental y de salud publica cuando se encuentran en elevadas concentraciones, tal y
como se recoge en diferentes estudios (por ejemplo, Yesilnacar et al., 2016; Choubisa, 2017;
Shahid et al., 2017; Zhang et al., 2017). Para prevenir o enfrentarse a los riesgos que pueden
provocar el Cr(VI) y el i6n F°, se podrian emplear una variedad de métodos para eliminarlos de
los medios contaminados, pero muchos de ellos implican elevados costes de operacion
generando ademas residuos con elevadas concentraciones de metales pesados (Reardon y
Ewang, 2000; Raichur y Basu, 2001; Gode y Pehlivan, 2005; Demiral et al., 2008; Mohapatra et
al., 2009).

La adsorcion y la bioadsorcion se presentan como una alternativa de bajo coste para retener de
manera irreversible distintos metales pesados, por lo que en los Ultimos afios hay un interés
creciente por estos estudios. De hecho, se han realizado diferentes trabajos de adsorcién con
Cr(VI) o F, obteniéndose resultados prometedores (por ejemplo, Bhatnagar et al., 2011; Gupta et
al., 2013; Jadhav et al., 2015; Akram et al., 2017; Ravulapalli y Kunta, 2017; Zhang et al., 2018).
En este sentido, nuestro equipo ha realizado anteriormente estudios relacionados con la
retencion/liberacion de contaminantes anidnicos en suelos y subproductos, algunos centrados en
el Cr(VI) (Fernandez-Pazos et al., 2013; Seco-Reigosa et al., 2013a,b, 2014; Nufiez-Delgado et
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al., 2015; Otero et al., 2015; Quintans-Fondo et al., 2016a; Paradelo et al., 2017; Rivas-Pérez et
al., 2017) y otros en el F~ (Quintans-Fondo et al., 2016b;c). Sin embargo, no se han llevado a
cabo estudios previos investigando la adsorcién/desorcion de Cr(VI) y F~ en los mismos suelos y
subproductos (suelo forestal y de vifiedo y muestras de material piritico, concha de mejillon,
ceniza de roble, corteza de pino y residuo de canamo), asi como en suelos y material piritico
enmendados con los subproductos concha de mejillon, ceniza de roble y corteza de pino.

En este trabajo se estudid la retencion/liberacion de Cr(VI) y F~ en suelo forestal, suelo de
vifiedo, material piritico, concha de mejillén, ceniza de roble, corteza de pino y residuo de
cafiamo, asi como en suelos y material piritico enmendados con 48 t ha™! de cada uno de los tres
subproductos (individualmente) que mostraron los mejores resultados con respecto a la retencion
de Cr(VI) y F~ (concha de mejillon, ceniza de roble y corteza de pino).

3. Material y métodos.

3.1.  Materiales.

En este estudio se emplearon dos suelos diferentes (forestal y de vifiedo) junto con material
piritico y varios subproductos (concha de mejillon fina, corteza de pino, ceniza de roble y
residuo de cafiamo). Las descripciones detalladas se incluyen en la seccion de material. Ademas
el suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico fueron individualmente enmendados en el
laboratorio con 48 t ha™ de los tres subproductos que mostraron el mayor poder de adsorcion de
Cr(VI) y F (concha de mejillon, ceniza de roble y corteza de pino). Estas mezclas fueron
agitadas durante 48 h para homogeneizarlas. Asi, aparte de los siete materiales individuales, hay
nueve mezclas binarias adicionales que incluyen el suelo forestal y de vifiedo y el material
piritico combinados con tres de los subproductos.

3.2.  Meétodos.

3.2.1. Caracterizacion de los materiales.

En la secciéon de Material y Métodos se detallan las caracteristicas generales de los materiales
utilizados en este apartado del trabajo. Los parametros determinados fueron: Contenidos de C y
N totales; pH en agua, pH en el punto de carga cero (pHrzc); Na, K, Ca, Mg y Al de cambio,
capacidad e intercambio cationica efectiva (eCEC); P total; concentraciones totales de Na, K, Ca,
Mg, Al, Fe y Mn, asi como As, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb y Zn; Al e Fe no cristalinos (Al, y Feo);
distribucion del tamafio de particula de los suelos forestal y de cultivo. Ademas, se determinaron
los principales grupos funcionales presentes en cada material por espectroscopia infrarroja.

3.2.2. Experimentos de adsorcién/desorcion de Cr(VI) y F.
Para llevar a cabo los experimentos individuales de adsorcion, a 3.0 g de cada material (tanto
materiales como suelos y material piritico enmendados) se les afiadio 30 mL de una disolucion
de NaNOs 0.01 M, con concentraciones crecientes (0, 0.5, 1.5, 3.0 y 6.0 mmol L) de Cr(VI) o
F-, preparados a partir de KoCr207 (Panreac, Espaia) y KF (Panreac, Espaifia), respectivamente,
(Ferreira-Coelho et al., 2016). Esas suspensiones fueron agitadas durante 24 h, centrifugadas
durante 15 min (6167 x g) y filtradas a través de papel libre de 4cidos (Whatman, Espafia). Cr, F
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, carbono organico disuelto (DOC) y pH fueron cuantificados en el filtrado liquido usando como
equipamiento un ICP de Masas (Varian 820-NS, USA) para Cr, un electrodo ion selectivo y
TISAB IV (Orion Research, Cambridge, USA) para F-, espectroscopio de luz UV-visible (UV-
1201, Shimazdu, Japon) para DOC y un pH-metro (modelo 2001, Crison, Espafia).

Para determinar la desorcion, después de terminar los experimentos de adsorcion, a cada muestra
se le anadieron 30 mL de NaNO; 0.01 M y, a continuacidn, se agitaron, centifugaron y filtaron
como se indico en el apartado anterior. En la disolucion de equilibrio se determiné el Cr o el F,
que se corresponde con la cantidad desorbida. El porcentaje de desorcion se calculd después de
determinar las concentraciones liberadas a la disolucion de equilibrio, referidos a lo previamente
retenido. Todas las determinaciones se realizaron por triplicado.

3.3.  Analisis de los datos.
Se empled SPSS 21 (IBM, USA) para realizar un tratamiento estadistico basico (estadisticos
descriptivos, regresiones lineales por pasos sucesivos y andlisis de correlacion de Pearson) y
ajustes a los modelos de adsorcidon, asi como pruebas de normalidad (usamos el test de
Kolmogorov-Smirnov) cuando corresponde.
Los datos procedentes de los experimentos de adsorcion se ajustaron a los modelos de Langmuir
y Freundlich.
En el modelo de Langmuir, puede calcularse un valor maximo de adsorcion (Qm) a través de la
ecuacion (1):
Qeq = Qm KL Ce / (1+ K¢ Ce) (1)
donde Qeq es la cantidad de Cr(VI) o F~ adsorbido (mmol kg'), Qm es la capacidad de adsorcion
méxima (mmol kg!), K1 es la constante de Langmuir relacionada con la energia de adsorcion (L
mmol ™) y Ce es la concentracion de Cr(VI) o F en la disolucion de equilibrio (mmol L).
El modelo de Freundlich puede ser expresado por medio de la ecuacion (2):
Q= K C:'" @)
donde Qeq es la cantidad de Cr(VI) o F- adsorbido (mmol kg™'), Kr es la constante de Freundlich
relacionada con la energia de adsorcion (L" kg'' mmol!™), C. es la concentracion de Cr(VI) o F-
en el equilibrio (mmol L") y n es una constante relacionada con la intensidad de adsorcion.

4. Resultados y discusion.

4.1.  Adsorcion de Cr(VI) en los materiales individuales.
Cuando se afiadieron las concentraciones de Cr(VI) mas elevadas (6 mmol L) el material
piritico adsorbe 33.3 mmol kg™! de Cr(VI), lo que representa un 55.4% de adsorcién en relacién a
la concentracion afiadida (Figura 1a). En este material, la adsorcion de Cr(VI) alcanza el 97.9%,
pero cuando se afiade la concentracién mas baja de Cr(VI) (0.5 mmol L). Estudios previos
muestran una adsorcion cercana al 90% en material piritico, cuando se afiadieron 100 mg L' de
Cr(VI) (aproximadamente, 2 mmol L) (Fernandez-Pazos et al., 2013; Otero et al., 2015),
mientras que, en el presente estudio el porcentaje de adsorcion descendié considerablemente
cuando se emplearon concentraciones mayores (hasta 6 mmol L™). Los suelos forestal y de
vifiedo muestran una baja adsorcién de Cr(VI) (entre 1 y 10 mmol kg™), con porcentajes de
adsorcion entre 11-23% para el suelo forestal y 7-20% en el suelo de vifiedo. En cuanto a los
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materiales residuales, la corteza de pino fue el que presentd la mayor adsorcion de Cr(VI),
alcanzando 59.2 mmol kg cuando se afiadieron 6 mmol L' de Cr(VI) (el 98.7% del afadido) y
siendo siempre superior al 97%. La adsorcion de Cr(VI) en ceniza de roble estuvo entre 1.3 y
17.5 mmol kg!' (19.2 y 31.5%). La concha de mejillén y el residuo de cafiamo muestran una baja
adsorcion de Cr(VI), con valores maximos que rondan los 9 mmol kg' y porcentajes de
adsorcion de 0.1 a 14.8% para la concha de mejillon y de 6.4 a 19.7% para el residuo de cafiamo.

Figura 1. Adsorcion de Cr(VI) para suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico (a) y para los
subproductos estudiados (b). Valores medios (con barras de error) para tres réplicas con coeficientes de
variacion siempre < 5%.

En el presente estudio, el pH fue un factor determinante en los procesos de adsorcion de Cr(VI)
como se sefiald previamente en otros trabajos (Ucun et al., 2002; Dong et al., 2009; Fernandez-
Pazos et al., 2013; Otero et al., 2015). Asi, los materiales que tienen un pH mas 4cido (corteza de
pino y material piritico, ver seccion de Material y Métodos) fueron aquellos que presentaron
mayor adsorcion de Cr(VI). Wang et al. (2009) sefialaron que el pH Optimo para la adsorcion de
Cr(VI) es entre 1 y 2.5 y, también indicaron, que la adsorcion de Cr(VI) decrece cuando el pH es
superior a 4, debido a la competencia entre oxianiones de Cr(VI) y grupos OH". Choppala et al.
(2013) observaron una baja adsorcion de Cr(VI) en suelos alcalinos y ligeramente 4cidos lo que
puede relacionarse con que el Cr(VI) se encuentra como HCrO4 en suelos 4cidos y puede
adsorberse sobre las cargas positivas de los componentes de carga variable, mientras que en
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suelos alcalinos se encuentra como CrO4>, cuya adsorcion es casi despreciable en estos suelos
(Griffin et al., 1977).

En este estudio, el hecho de que la mayor adsorcién de Cr(VI) se produzca en los materiales que
presentan un pH mas acido puede estar relacionado con los componentes de carga variable
(materia orgédnica, minerales no cristalinos estimados como Al, y Fe, y arcillas en el materia
piritico) que, a esos valores de pH, estaban positivamente cargados. El mecanismo de adsorcion
de Cr(VI) en esos adsorbentes es por atraccion electrostatica de las especies anidnicas de Cr(VI)
que podrian ser HCrO4", Cr207*" y CrO4* (Ucun et al., 2002). La elevada adsorcion de Cr(VI) en
el material piritico a bajas concentraciones de Cr(VI) afiadidas podria ser debida a la presencia
de minerales de baja cristalinidad, principalmente minerales de Fe (ver seccion de Material y
Métodos) los cuales presentan una elevada superficie especifica y alta capacidad de intercambio
ionico pH dependiente, desarrollando carga positiva a pH &cido adsorbiendo, entonces, las
especies anidnicas de Cr(VI). Estudios previos han sefialado la influencia de los minerales no
cristalinos en la adsorcion de Cr(VI) (Ferndndez-Pazos et al., 2013; Otero et al., 2015), asi como
la adsorcidon de otros elementos que se encuentran en forma anidnica en la disolucion, como el
As(V) (Seco-Reigosa et al., 2013a,b), F~ (Quintans-Fondo et al., 2016b) y PO4>* (Romar-Gasalla
et al., 2016).

La menor adsorcion de Cr(VI) obtenida en ambos suelos, en comparacion con el material piritico
podria estar relacionada con la menor presencia de minerales de Fe no cristalino (Fe,),
especialmente en el suelo de vifiedo con valores de pH mas elevados (ver seccion de Material y
M¢étodos). La adsorcion de Cr(VI) es ligeramente mayor, en el suelo forestal que en el de vifiedo,
lo que coincide con lo encontrado en estudios previos (Fernandez-Pazos et al., 2013) y As(V)
(Seco-Reigosa, et al., 2013a) y podria estar justificada por los mayores contenidos de materia
organica, Al, y Fe, en el suelo forestal. Por otro lado, la elevada adsorcion de Cr(VI) en la
corteza de pino podria relacionarse con la presencia de grupos organicos funcionales que se
protonan a pH acido. La corteza de pino se compone principalmente de taninos, lignina, celulosa
y hemicelulosa (Cutillas-Barreiro et al., 2016), los dos primeros componentes son los principales
responsables de la adsorcidon, ya que contienen grupos polihidroxifendlicos muy activos en la
adsorcion de metales pesados como Pb, Cu, Zn, Ni y Cd (Cutillas-Barreiro et al., 2014; Paradelo
et al., 2016). A pH acido, el exceso de protones en el medio puede provocar la protonizacién de
los grupos fendlicos, que podrian atraer especies de Cr(VI) negativamente cargadas (Uysal y Ar,
2012). Ademas, Rivas-Pérez et al. (2017) y Paradelo et al. (2017) indicaron que un mecanismo
de adsorcion-reduccion podria ser muy relevante en la retencion de Cr(VI) en corteza de pino,
provocando una alta retencidon a través de grupos funcionales que actuan como donadores de
electrones.

Para las muestras de suelo forestal, corteza de pino y concha de mejillon el pH en la disolucién
de equilibrio aument6 (de 3.77 a 4.0, de 3.44 a 3.97 y de 6.63 a 7.28, respectivamente) a medida
que aumentaba la concentracion de Cr(VI) afnadida. Para el suelo de vifiedo y la ceniza de roble
el pH se mantuvo alrededor de 3.6 y 13.5, respectivamente. Para el residuo de canamo y el
material piritico se observo un ligero descenso en el pH (de 8.88 a 8.62 y de 3.15 a 2.96,
respectivamente). En el presente estudio, la correlacion entre el pH en la disolucion de equilibrio
y el Cr(VI) adsorbido fue significativa solo para el suelo forestal (r=0.951, p <0.05). Otero et al.
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(2015) también observaron diferentes tendencias para el pH en la disolucion de equilibrio
después de la adiciéon de concentraciones crecientes de Cr(VI). Sin embargo, otros estudios
mostraron un incremento progresivo del pH desde la concentracion afiadida mas baja a la mas
alta en Cr(VI), As(V) y F~ (Arnesen y Krogstad, 1998; Fernandez-Pazos et al., 2013; Gago et al.,
2012; Seco-Reigosa et al., 2013a). El diferente comportamiento podria ser debido a que la
adsorcion de Cr(VI) tiene lugar a través de diferentes mecanismos. Cuando el mecanismo
dominante es la atraccion electrostatica afectando a la superficie positivamente cargada del
adsorbente y a las especies anidnicas de cromo, se liberan aniones organicos, PO4*", SO4* 0 OH",
causando un incremento de pH solo solo en el caso de liberacion de OH™ (Gianotto et al., 2003;
Lopez-Valdivieso et al., 2006; Otero et al., 2015). Otros mecanismos podrian ser igualmente
responsables de la adsorcion, incluyendo enlaces de H y fuerzas de van der Waals (Boddu et al.,
2003) los cuales no implican liberacion de OH" y, por lo tanto, no elevarian el pH.

En el presente estudio, el carbono orgénico disuelto (DOC) mostrd un aumento general a medida
que aumentaba el Cr(VI) adsorbido, lo que puede ser relacionado con la liberacién de aniones
organicos durante el proceso de adsorcion de Cr(VI) (Otero et al., 2015), aunque la correlacion
fue significativa solo para el suelo forestal (r=0.963, p < 0.01), suelo de vifiedo (r=0.946, p <
0.05) y material piritico (r=0.900, p < 0.05). El material piritico y la corteza de pino presentaron
los valores mas bajos de DOC (entre 0.40 y 70.53 mg L' y entre 14.16 y 16.52 mg L,
respectivamente) al adsorber Cr(VI), mientras que en el residuo de cafiamo estuvo entre 642.95 y
767.79 mg L.

En la Tabla 1 se muestran los resultados de los ajustes de los datos de adsorcion a los modelos de
Freundlich y Langmuir. El ajuste fue mejor al modelo de Freundlich que al de Langmuir, lo que
significa que no se puede predecir la adsorcion maxima y no es facil que se produzca la
saturacion de los lugares de adsorcidon; esto coincide con los resultados obtenidos por otros
autores (Aksu y Akpinar, 2001; Ucun et al., 2002; Fernandez-Pazos et al., 2013; Nufiez-Delgado
et al., 2015; Otero et al., 2015). En este estudio, los valores de adsorcion de Cr(VI) del residuo
de cafiamo son bajos y no se ajustaron a los modelos empleados.

Tabla 1: Constantes y valores R? de Freundlich y Langmuir correspondientes a la adsorcion de Cr(VI) en
los suelos y subproductos estudiados. -: Valores de error demasiado altos para el ajuste.

Ajustes para el Cr(VI)

Freundlich Langmuir
Ke (L" kgt mmol®m) n R? Ke (L mmol™?)  Qm (mmol kg™?) R?
Suelo forestal 1.38£0.26 1.20£0.13 0.99 - - -
Suelo de vifiedo 0.89+0.25 1.48 £0.18 0.99 - - -
Material piritico 23.34 +1.17 0.38 +0.04 0.98 2.63+1.01 36.60+4.05 0.97
Ceniza de roble 3.54+0.77 1.11+£0.16 0.98 - - -
Corteza de pino 8436.0 £ 3298.2  1.98+0.15 1.00 - - -

Residuo de cafiamo - - - - - -
Concha de mejillén 0.28+0.14 2.12+0.30 0.99 - - -

4.2.  Adsorcion de F~ en los materiales individuales.
Como se muestra en la Figura 2a, el suelo forestal adsorbe mas F~ (entre 2.98 y 43.79 mmol kg™!,
i.e. 59.6-73% del F afiadido) que el suelo de cultivo y el material piritico (3.2-29.2 mmol kg™,
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3.0-40.0 mmol kg, es decir, 48.6-64.0% y 60.0-66.7%, respectivamente). En cuanto a los
subproductos, el orden de adsorcion fue: corteza de pino > ceniza de roble > concha de mejillon
> residuo de cafamo (Figura 2b). Especificamente, la corteza de pino y la ceniza de roble
adsorbieron entre 62.5 y 72.7% y entre 59.9 y 69.3% del F afiadido, respectivamente, mientras la
adsorcion estuvo entre 43.3 y 54.1% para la concha de mejillon y entre 26.2 y 36.1% para el
residuo de cafiamo.

Figura 2. Curvas de adsorcion de F- para suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico (a) y para los
subproductos estudiados (b). Valores medios (con barras de error) para tres réplicas con coeficientes de
variacion siempre < 5%.

Al igual que se coment6 para el Cr(VI), la mayor adsorcion de F~ en suelo forestal y material
piritico puede estar relacionada con los minerales no cristalinos de Al e Fe (ver seccion de
Material y Métodos), que a pH acido presentan carga positiva, de modo que pueden adsorber F~ a
través de atraccion electrostatica, formando complejos de esfera externa (Lopez-Valdivieso et
al., 2006; Gago et al., 2012, 2014), asi como por intercambio con grupos OH", dando lugar a
complejos de esfera interna (Simard y Lafrance, 1996; Shin y Han, 2004). La materia orgénica
puede adsorber F~ a través de varios mecanismos: a través de cationes polivalentes (como el Al)
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que estan unidos a los lugares con carga negativa de la materia organica, y pueden actuar como
puentes catiénicos uniendo la materia orgdnica y el F". La adsorcion de F~ también se puede
producir a través de puentes de hidréogeno y, directamente, sobre grupos protonados como el
NH3". En el presente estudio, la mayor adsorcion de F~ observada en el suelo forestal con
respecto al material piritico, podria estar relaciona con el mayor contenido de materia orgénica
del primero. Esto, junto con el mayor contenido de Al, y Feo, también podria explicar la mayor
adsorcion en el suelo forestal en comparacion con el suelo de vifiedo. Ademads, dado el alto
contenido de P en el suelo de vifiedo, los fosfatos podrian competir con el F~ por los lugares de
adsorcion (Quintans-Fondo et al., 2016b). La adsorcion de F~ en la corteza de pino podria estar
relacionada con los grupos funcionales organicos (ver seccion de Material y Métodos),
incluyendo grupos fendlicos que se protonan a pH éacido (Uysal y Ar, 2012) atrayendo F~. En la
concha de mejillon, el F~ puede unirse a carbonatos a través de complejos de esfera interna con
Ca octaédrico (Alexandratos et al., 2007; Quintans-Fondo et al., 2016b). El residuo de cahamo
presentod pH alcalino y, por lo tanto, grupos funcionales cargados negativamente, necesitando un
puente cationico para adsorber F~. La ceniza de roble tenia un elevado contenido de Fe, y Al,,
también cargados negativamente a pH alcalino en ese material, asi que la adsorcion de F~ podria
ocurrir a través de puente cationico. Ademas, en este subproducto el Ca, los 6xidos de Fe (y
otros) se generan en procesos de combustion y se relacionan con la adsorcion de adsorcion de
compuestos anionicos (Mahuli et al., 1997).

Arnesen y Krogstad (1998), asi como Gago et al. (2012, 2014) obtuvieron un aumento del pH en
la disolucion de equilibrio a medida que el F~ se adsorbia en los suelos, debido al intercambio
F/OH". En el presente estudio el suelo forestal y de vifiedo y el material piritico, también
mostraron este comportamiento (aumento de pH de 4.07 a 4.71 en suelo forestal, de 3.72 a 5.70
en el suelo de vifiedo y de 3.49 a 3.83 en el material piritico), obteniendo una correlacion
significativa entre F~ absorbido y el valor del pH de la disolucion de equilibrio en el caso del
suelo forestal (r=0.927, p < 0.05) y del suelo de viniedo (r=0.929, p < 0.05). Sin embargo, esta
tendencia no se observo en los subproductos (valores de pH entre 12.95 y 13.03 para ceniza de
roble, 4.18-4.03 para corteza de pino, 7.33-6.93 para concha de mejillon y 7.55-7.17 para el
residuo de cafiamo). La diferencia en el comportamiento de los diversos materiales podria
deberse a los diferentes mecanismos implicados en la adsorcién de F~ en cada caso, como se ha
comentado para Cr(VI). Por ejemplo, la materia organica puede absorber F~ a través de cationes
polivalentes o a través de puentes de hidrogeno, de modo que en el primer caso la adsorcion
estaria acompafiada por la liberacion de grupos OH", con el consiguiente aumento del pH.
Ademas, incluso en el caso de un intercambio anidnico, puede que no sea con grupos OH" sino
con otros aniones, como SOs*", PO4>", o aniones organicos. También hay otros mecanismos
responsables de la adsorcion de F~, como puede ser la adsorcion en calcita o los puentes de H (ya
mencionados) y las fuerzas de van der Waals, que no involucran la liberacion de OH™ (Boddu et
al., 2003).

Varios autores han sefialado también un aumento de la materia orgénica disuelta en el proceso de
adsorcion del fluoruro por los suelos (Arnesen y Krogstad, 1998; Gago et al., 2012, 2014;
Quintans-Fondo et al., 2016b). Sin embargo, en el presente estudio, el carbono organico disuelto
(DOC) solo aumento significativamente (r=0.996, p < 0.01) en funciéon del F~ afiadido, en el
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suelo de vifiedo, concretamente de 1.74 a 31.74 mg L°'; mientras que, el incremento no fue
significativo en el suelo forestal (de 6.55 a 6.77 mg L™!), ceniza de roble (de 91.23 a 116.90 mg
L) y los residuos de cafiamo (de 63.90 a 69.57 mg L™!) y disminuyé en el material piritico (de
0.85a 0.59 mg L), corteza de pino (de 15.76 a 12.63 mg L™!) y concha de mejillon (de 11.04 a
10.27 mg L"). Algunos autores indicaron que se produce un aumento en la solubilidad de la
materia organica (y del aluminio y el hierro) con la adicion de F~ (Polomski et al., 1982;
Elrashidi y Lindsay, 1986), y que también se puede producir un intercambio entre aniones
organicos y F, lo que justificaria el incremento de la materia organica. Sin embargo, como se ha
indicado, los mecanismos de adsorcion de F~ son variados y eso justificaria que no siempre se
produzca ese incremento.

La Tabla 2 muestra los resultados correspondientes a los ajustes de los datos de adsorcion de F~a
los modelos de Langmuir y Freundlich. Estudios previos (Arnesen y Krogstad, 1998; Gago et al.,
2012, 2014; Simard y Lafrance, 1996) encontraron buenos ajustes a ambos modelos, como
sucede en este trabajo para la mayoria de los materiales, si bien el suelo forestal y el material
piritico s6lo pudieron ajustarse al modelo de Freundlich.

Tabla 2: Constantes y valores R? de Freundlich y Langmuir correspondientes a la adsorcion de F- en los
suelos y subproductos estudiados. -: Valores de error demasiado altos para el ajuste.

Ajustes para el F

Freundlich Langmuir

Ke (L" kg™t mmol®™) n R? K. (L mmol™®)  Qm (mmol kg™) R?
Suelo forestal 26.37 £ 1.26 1.075 0.999 - - -
Suelo de vifiedo 12.18 + 0.26 0.778 £ 0.999 0.188 £+ 0.03 82.05+9.96 0.999
Material piritico 17.24 £ 0.39 1.208 0.999 - - -
Ceniza de roble 17.11+0.48 0.842 + 0.998 0.14 +£0.05 139.78 + 0.997
Corteza de pino 20.24 £ 0.84 0.771 + 0.994 0.30£0.06 93.13+12.79 0.997
Residuo de cafiamo 4.07 £0.26 0.908 0.997 0.04 £ 0.02 107.83 = 0.997
Concha de mejillén 10.34 +1.26 0.562 + 0.971 0.42+0.08 37.9+3.17 0.993

Se realizo un estudio de la correlacion entre los parametros de las ecuaciones de las isotermas de
adsorcion de F~ y diferentes propiedades de los materiales adsorbentes. En el caso del Kr
(constante de Freundlich relacionada con la capacidad de adsorcion) se correlaciond con el
contenido de N (r=0.960, p < 0.05) probablemente debido a la intervenciéon de la materia
organica del suelo en los procesos de adsorcion. Qm (méximo de adsorcion estimado por el
modelo de Langmuir) se correlaciond con el Fe total (1=0.940, p < 0.05) y Fe, (r=0.990, p <
0.05) porque el Fe de baja cristalinidad esta implicado en los procesos de adsorcion de F-, como
se sefialdo previamente (Arnesen y Krogstad, 1998; Gago et al., 2012, 2014; Quintdns-Fondo et
al., 2016b).

4.3.  Desorcion de Cr y F de los materiales individuales.
En general, la desorcion de Cr(VI) aumenta cuanto mayor es la concentracion de Cr(VI) afiadido
(Tabla 3). La corteza de pino y el material piritico, que fueron los materiales que mas Cr(VI)
adsorbieron, mostraron la menor desorcion (siempre <10%). La ceniza de roble y ambos suelos
presentaron unas tasas de desorcion bastante elevadas, que van desde el 30 al 80%, mientras que
la concha de mejillon y el residuo de cénamo mostraron una desorciéon todavia mayor
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alcanzando, en algunos casos, el 100%. Estos resultados estan en consonancia con los sefialados
previamente correspondientes a la adsorcion y desorcion de Cr(VI) después de afiadir una
concentracién maxima de Cr(VI) de 100 mg L' (aproximadamente 2 mmol L") (Fernandez-
Pazos et al., 2013; Nufez-Delgado et al., 2015; Otero et al., 2015). Es interesante sefialar que, en
el presente estudio, cuando se anadieron concentraciones mas altas de Cr(VI) (hasta 6 mmol
L"), el porcentaje de la desorciéon no aumentd con respecto a la adicion de 2 mmol L', La
desorcion de Cr(VI) mas elevada ocurrié para aquellos materiales con la mayor relacion C/N,
con una correlacion significativa (r=0.93, p < 0.05), lo que indica que la adsorcién de Cr(VI) es
mas débil cuando la materia estd mal humidificada.

Tabla 3. Desorcién de Cry F (mmol kg y %) del suelo forestal, suelo de vifiedo, material piritico y
subproductos estudiados. Valores medios para tres réplicas con coeficientes de variacién siempre < 5%.

Cr(Vl) o F- afiadido Desorcién de  Desorcién Desorcién de F Desorcién

(mmol L) Cr (mmol kg'*)  de Cr (%) (mmol kg?) de F (%)
Suelo forestal 0.5 0.451 38.7 1.067 35.8
1.5 1.358 84.5 2.084 19.1
3 2.741 63.8 4.219 19.1
6 4.535 47.3 8.473 19.3
Suelo de vifiedo 0.5 0.220 21.6 0.763 23.9
1.5 0.660 64.8 2.337 27.1
3 1.735 44.9 4.058 25.4
6 3.588 36.9 7.790 26.7
Material piritico 0.5 0.030 0.6 0.419 14.0
1.5 0.387 2.9 1.234 13.3
3 1.241 5.6 2.854 15.1
6 3.023 9.1 5.373 13.4
Concha de 0.5 0.367 69.7 0.705 26.1
mejillon 1.5 0.016 100 1.858 24.0
3 2.583 96.3 3.411 22.0
6 4.892 55.1 5.843 22.5
Corteza de pino 0.5 0.068 1.4 0.542 15.1
1.5 0.175 1.2 1.558 14.3
3 0.235 0.8 2.684 13.2
6 0.274 0.5 3.842 10.3
Residuo de 0.5 0.939 95.5 0.737 40.8
cafiamo 1.5 1.838 100 1.711 43.1
3 1.923 100 4.316 51.0
6 8.213 90.9 9.264 59.0
Ceniza de roble 0.5 0.368 28.7 0.489 14.1
1.5 1.463 50.7 1.211 12.0
3 2.786 29.5 2.074 11.1
6 5.010 28.6 4.206 11.7

En cuanto al F, los materiales con mayor adsorcion (suelo forestal, material piritico, corteza de
pino y ceniza de roble) fueron aquellos con menor desorcion (menos del 36 % en la mayoria de
los materiales) con la excepcion de los residuos de canamo, que alcanzaron una desorcion del
59% para la concentracion mas alta de F~ afadida. La baja desorcion de F~ de los suelos y
algunos de los subproductos coincide con lo encontrado por Gago et al. (2012, 2014) en suelos, y
por Quintans-Fondo et al. (2016b) en suelos y diferentes subproductos. En este sentido, los
materiales que presentan la menor desorcion y la mayor adsorcion de F-, tenian un elevado
contenido de Al, e Fe,, que se asocian con la irreversibilidad de los procesos de adsorcion de F-
(Quintans-Fondo et al., 2016b). Como en el caso de Cr(VI), la mayor desorcion de F~ se produjo
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en aquellos materiales con la mayor relacion C/N, con una correlacion significativa (r=0.74, p <
0.05).

4.4.  Adsorcion de Cr(VI) y F~ de los materiales enmendados.

En relacién al efecto de las enmiendas (dosis individuales de 48 t ha™! de concha de mejillon,
corteza de pino y ceniza de roble anadidas a suelos y material piritico) en la retencion del Cr(VI),
la incorporacion de la corteza de pino a los dos suelos y al material piritico incrementd la
adsorcion de Cr(VI) (Figura 3); el mayor incremento se produjo en el suelo de vifiedo, que
alcanz6 tasas de adsorcion entre 72.8 y 94.7% con esta enmienda. En el material piritico, s6lo la
enmienda de corteza de pino dio una mayor adsorcion de Cr(VI). El resto de las enmiendas no
provocaron un incremento significativo de la adsorcion de Cr(VI), excepto para la ceniza de
roble en el suelo forestal. Rivas-Pérez et al. (2017), estudiando la adsorcion/desorcion simultanea
de Cr(VI) y As(V) en los materiales usados como enmienda como en el presente estudio,
encontraron que la corteza de pino increment6 la adsorcion de Cr(VI) en las muestras de suelo
forestal (hasta un 20%) y en el material piritico (hasta un 25%), mientras que en el suelo de
vifiedo el aumento fue muy pequeio.
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Figura 3. Curvas de adsorcion de Cr(VI) para el Figura 4. Curvas de adsorcion de F~ para el suelo
suelo forestal (a), suelo de vifiedo (b) y material forestal (a), suelo de vifiedo (b) y material piritico
piritico (c) no enmendados y enmendados. Valores (c) no enmendados y enmendados. Valores medios
medios (con barras de error) para tres réplicas con (con barras de error) para tres réplicas con
coeficientes de variacion siempre < 5%. coeficientes de variacion siempre < 5%.

En cuanto al F~, su adsorcion en el material piritico aument6 con todas las enmiendas, obteniendo
porcentajes entre 92.6% y 97.3% cuando se afiade concha de mejillon, entre 92.1 y 94.0% al
afiadir ceniza de roble y entre 80.4 y 85.6% al anadir corteza de pino. La adsorcion en el suelo de
vifiedo increment6 con la ceniza de roble (con porcentajes de adsorcion entre 65.5 y 74.7%) y en
la corteza de pino (adsorcion entre 63.9 y 86%), pero no con la concha de mejillon (adsorcion
entre 47.7 y 53.7%). En el suelo forestal la adsorcion se incrementd con la corteza de pino
(adsorcion entre 87.8 y 93.2%) y con la concha de mejillon (adsorcion entre 90.0 y 92.1%), pero
no con la ceniza de roble (adsorcion entre 55.6 y 66.3%). De acuerdo con Arnesen y Krogstad
(1998), la adsorcion méxima de F~ ocurre a pH entre 4.8 y 5.5, que es el rango en el que se
encuentran la mayoria de los suelos de Galicia. De este modo, en el material piritico aqui
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estudiado (con pH 2.97, ver Seccion de Material y Métodos), se espera que la adicion de las
enmiendas (todas con pH superior al del material piritico, especialmente la ceniza de roble y la
concha de mejillon), eleven el pH a valores cercanos al rango indicado por Arnesen y Krogstad
(1998), incrementando la adsorcion de F~. En el suelo de vifiedo (con pH 4.48) el mecanismo
podria ser similar con la excepcion de la enmienda de corteza de pino, que posee un pH mas
acido que el propio suelo. En el suelo forestal, el pH (5.65) es cercano al del rango méximo de
adsorcion, por lo que cualquier aumento puntual en la adsorcion de F~ asociada a las enmiendas
podria ser debido a un mecanismo diferente al relacionarlo con el aumento del pH. De hecho, la
adicion de enmiendas mas alcalinas (especialmente ceniza de roble) no causé un incremento en
la adsorcion de F. Ademas de la modificacion del pH de suelos y de material piritico debido a
las enmiendas, los materiales afiadidos incorporan nuevas superficies de adsorcion. La corteza de
pino podria aumentar la adsorcion de F~ de suelos y material piritico debido a grupos funcionales
organicos que se protonan a pH acido (Uysal y Ar, 2012). La ceniza de roble puede elevar el pH,
los contenidos de Fe y Al no cristalinos y los 6xidos de Ca y Fe, que pueden adsorber F~ (Mahuli
et al., 1997). Finalmente, la concha de mejillon eleva el pH y proporciona carbonatos a los que se
puede adsorber el F~ (Alexandratos et al., 2007; Quintans-Fondo et al., 2016b).

4.5. Desorcion de Cr y F de los materiales enmendados.

Los materiales que mdas incrementaron la adsorcion del Cr(VI) y F~ fueron las que también
causaron la mayor disminucion de la desorcion de Cr(VI) y F~, por lo que los mecanismos que
explican una mayor adsorcién también explicarian una menor desorcion. Especificamente, en el
caso del Cr(VI), la corteza de pino fue la enmienda que causa la mayor reduccion en la desorcion
en los dos suelos y el material piritico (Tablas 3 y 4). La ceniza de roble también disminuy¢ la
desorcion de este elemento, mientras que la concha de mejillon la favorecid. Con respecto a la
desorcion de F, en el suelo forestal las enmiendas con concha de mejillon y corteza de pino la
redujeron, mientras que la ceniza de roble la aument6. En suelo de vifiedo, la ceniza de roble fue
la enmienda que mas redujo la desorcion de F~. El material piritico desorbi6 menos F~ cuando
fue enmendado con ceniza de roble (Tablas 3 y 4).
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Tabla 4. Desorcion de Cr y F (mmol kg y %) del suelo forestal, suelo de vifiedo, material piritico no
enmendados y enmendados. Valores medios para tres réplicas con coeficientes de variacion siempre < 5%.

Cr(Vl) o F- afladido  Desorcion de Desorcion  Desorcion de F  Desorcion

(mmol L) Cr (mmol kg!)  de Cr (%) (mmol kg*) de F (%)
FS + MS 0.5 5.571 76.4 0.732 16.2
1.5 5.626 78.2 1.174 8.5
3 19.594 73.6 2.116 7.8
6 53.590 75.0 4.300 12.0
FS + OA 0.5 2.077 24.6 1.753 63.1
1.5 2.270 32.9 4.869 52.3
3 22.607 23.5 7.264 36.5
6 44.611 27.6 12.106 31.5
FS + PB 0.5 4.550 17.8 0.574 13.1
1.5 11.923 18.7 0.947 6.8
3 19.615 16.6 2.263 8.3
6 38.591 18.1 3.921 7.2
VS + MS 0.5 3.593 69.7 0.700 28.2
1.5 4.258 65.4 2.279 44.2
3 12.247 53.7 4.095 25.4
6 48.309 49.9 7.737 25.4
VS + OA 0.5 3.248 50.0 0.795 21.8
1.5 4.326 48.8 1.826 16.3
3 10.096 43.9 3.463 16.2
6 41.062 42.3 6.158 15.7
VS + PB 0.5 0.345 0.7 0.800 24.8
1.5 1.733 1.5 2.179 22.8
3 10.000 4.6 4.369 19.8
6 27.831 6.3 8.369 20.0
PM + MS 0.5 0.273 0.6 0.219 4.5
1.5 4.159 2.9 1.074 7.4
3 22.153 9.1 3.169 11.0
6 54.067 14.4 8.159 14.7
PM + OA 0.5 0.926 1.9 0.503 10.9
1.5 7.402 5.5 1.774 12.7
3 21.312 9.0 3.579 13.0
6 39.124 10.6 3.790 6.7
PM + PB 0.5 0.319 0.6 0.616 15.3
1.5 0.369 0.2 1.521 12.4
3 1.457 0.5 2.874 11.7
6 7.737 1.5 5.790 11.3

FS + MS = Suelo forestal + concha de mejillon; FS + OA = Suelo forestal + ceniza de roble; FS + PB = Suelo
forestal + corteza de pino; VS + MS = Suelo de vifiedo + concha de mejillon; VS + OA = Suelo de vifiedo +
ceniza de roble; VS + PB = Suelo de vifiedo + corteza de pino; PM + MS = Material piritico + concha de
mejillon; PM + OA = Material piritico + ceniza de roble; MP + PB = Material piritico + corteza de pino.

5. Conclusiones.
De todos los suelos y materiales residuales estudiados, la corteza de pino mostré la mayor
adsorcion y menor desorcion de Cr(VI) (adsorcion> 97%, desorcion <1.5%) seguida por material
piritico (adsorcion 55-98%, desorcion 0.6-9%), mientras que los suelos forestal y de vifiedo, la
ceniza de roble, la concha de mejillon y el residuo de cafiamo mostraron una adsorcion < 32% y
una desorcion entre el 22 y el 100%. En cuanto al F-, la mayoria de los materiales (corteza de
pino; ceniza de roble; suelos forestal y material piritico) presentaron porcentajes moderados de
adsorcion y desorcion (adsorcion 60-73%, desorcion 10-36%), obteniéndose los peores
resultados para el suelo de vifiedo (adsorcion 49-64%, desorcion 24-27%) y, especialmente, para
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los residuos de cafiamo (adsorcion 26-36%, desorcion 41-59%). Las enmiendas con
subproductos provocaron un aumento general en la retencion de F~ en ambos suelos y en el
material piritico, mientras que la enmienda de corteza de pino aument6 la retencion de Cr(VI).
Estos resultados podrian ser de ayuda en la gestion de suelos y areas degradadas afectadas por la
contaminacion de Cr(VI) y F, asi como en la eliminacion de Cr(VI) y F~ de las aguas, y en el
reciclado de los subproductos estudiados.

Financiacion: Este trabajo ha sido financiado por el Ministerio Espafiol de Economia y
Competitividad [niimeros de concesion CGL2015-67333-C2-1-R y CGL2015-67333-C2-2-R].
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1. Resumen.

Se realizaron experimentos tipo Bach para estudiar la adsorcion/desorcion de As(V), Cr(VI), F'y
Ni** en paja de trigo. Los resultados indican que para las menores concentraciones afiadidas (0.5
mmol L-1), la secuencia de adsorcion fue F- > Ni2+ > Cr(VI) >> As(V) (93%, 61%, 29%, 0.3%)
pero cambia a Ni** >F > Cr(VI) >> As(V) cuando se afiadieron 3.0 y 6.0 mmol L (con 65%,
54%, 25%, 0% y 68%, 52%, 27%, 0% adsorbido, respectivamente). Considerando todas las
concentraciones afadidas (de 0.5 a 6 mmol L), el As(V) es el que menos se adsorbe, mientras
que la retencion fue de entre 25-37% para el Cr(VI), 61-68% para el Ni** y entre el 52-93% para
el F~. En el caso del As(V), el pH de las disoluciones de equilibrio fue siempre superior al pH en
el punto de carga cero (pHpzc) de la paja de trigo, lo que explica la baja adsorcion de este
elemento. Para el Cr(VI), el pH estuvo por debajo de pHpzc, pero no lo suficiente para alcanzar
una adsorcion elevada. Para el F-, el pH en el equilibrio estuvo por encima del pHpzc lo que
podria reducir la adsorcion. Para el Ni** el pH en el equilibrio estuvo siempre por debajo del
pHrzc, lo cual, hace dificil la adsorcién. Los datos de adsorcion de Cr(VI), F~y Ni*" se ajustaron
satisfactoriamente al modelo de Freunlich, lo que sugiere adsorciones del tipo multicapa. La
desorcion fue elevada para el F~ mientras que el Ni** muestra la menor desorcion. Esta
investigacion podria ser especialmente relevante al centrarse en el uso de la paja de trigo como
bioadsorbente y en casos en los que se la paja se utilice como mulch

2. Introduccion.

La contaminacién por determinados elementos traza tales como As(V) [1,2], el Cr(VI) [3,4],
F [5,6] y Ni[7], puede causar también problemas ambientales y también han sido relacionados
con problemas de salud publica.

Para controlar la contaminacion por estos elementos, se han estudiado las propiedades
bioadsorbentes de diferentes residuos y subproductos [8,9] tales como concha de mejillon [10-
12] y residuos de la industria maderera [13]. Segin lo indicado por Malik et al. [14], algunos
materiales celuldsicos (como la paja de trigo) pueden ser adsorbentes efectivos de bajo coste. En
la Union Europea se generan 315,9 millones de toneladas al afio de residuos agricolas en [15] y a
nivel mundial el total de paja de cereal se estima en 1580 millones de toneladas al afio [16] por lo
que se deberia fomentar su reciclado [17].

Estudios previos han sefialado a la paja como un material adecuado para reducir la erosion en
suelos de mucha pendiente y afectados por incendios forestales [18-20] o, como adsorbente, para
controlar la contaminacion por metales pesados [21-23]. Ademas, Rao et al. [24] encontraron
que el mulch de paja puede reducir las pérdidas de metales pesados en escorrentia. En trabajos
previos de nuestro equipo de investigacion, se ha estudiado la adsorcion de cadmio, cobre y
plomo en paja de trigo [17]. Sin embargo, no se han llevado a cabo estudios previos de retencion
de As(V), Cr(VI), F"y Ni?" sobre paja de trigo, afiadiendo concentraciones de hasta 6 mmol L!
para cada uno de ellos. Esto podria ser relevante teniendo en cuenta que la paja de trigo, utilizada
en agricultura o para reducir la erosion del suelo, podria retener diferentes contaminantes
transportados en aguas de percolado o escorrentia, disminuyendo asi los riesgos de
contaminacion.
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El objetivo de este trabajo fue estudiar la adsorcion/desorcion de As(V), Cr(VI), F-y Ni** en
paja de trigo (Triticum aestivum) afiadiendo hasta 6 mmol L' de cada elemento. El resultado del
estudio podria proporcionar informacion util sobre el potencial de la paja de trigo para
inmovilizar esos aniones y cationes, lo que podria ayudar a reducir los eventuales riesgos de
contaminacion en suelos y aguas.

3. Material y métodos.

3.1. Caracteristicas de la paja de trigo.

La paja de trigo usada procede de un proveedor local (Cospeito, Lugo, Espaina). Fue secada,
molida y tamizada (no lavada) usando particulas entre 2.0 y 0.5 mm (que representan el 95% del
peso inicial antes de la molienda) para los andlisis. Muestras correspondientes al mismo lote de
paja de trigo que las usadas aqui, fueron previamente caracterizadas por Coelho et al. [17]. Sus
principales caracteristicas se recogen en la Tabla 3 de la Seccion de Material y Métodos.

3.2. Experimentos de adsorcion y desorcion.

Se pesaron 2.5 g de paja de trigo y se afiadieron 30 mL de una disolucion de NaNO3; 1 M
(usado como electrolito de fondo para controlar la fuerza idnica) con concentraciones
individuales crecientes (0.5; 1.5; 3.0 y 6.0 mmol L) de cada uno de los siguientes elementos:
As(V), Cr(VI), F* o Ni** respectivamente, preparadas a partir de NaxHAsO4, KoCr207, KF
(Panreac, Barcelona, Espafia) y Ni(NO3),.6H,O (Sigma-Aldrich, St. Louis, MO, USA). Estas
suspensiones fueron agitadas durante 24 h, centrifugadas (a 4000 rpm durante 15 min,
equivalentes a 6167x g) y filtradas a través de un filtro con un tamafio de poro de 2.5 pum. En el
filtrado se determinaron As, Cr y Ni por medio ICP-MS (Varian 820-MS, Varian, Palo Alto, CA,
USA); el F fue cuantificado usando un electrodo de ion selectivo (Orion Research, Jacksonville,
FL, USA) tras la adicciéon de un ajustador de fuerza ionica y el tampon TISAB IV, el pH se
midi6 usando un pH-metro (modelo 2001, Instrumentos Crison, Barcelona, Espana); el carbono
organico disuelto (DOC) se determindé con un espectroscopio de UV-visible (UV-1201,
Shimadzu, Kyoto, Japén). El As(V), Cr(VI), F- y Ni*" adsorbidos se calcularon como la
diferencia entre la concentracion afiadida de cada uno de los elementos y la concentracién que
permanecia en las disoluciones de equilibrio a las 24 h.

La desorcion se realizd después de los experimentos de adsorcion, anadiendo 30 mL de
NaNO;3 0,01 M a cada muestra, después se agitaron (24 h), centrifugaron (a 4000 rpm durante 15
min, equivalentes a 6167x g) y se filtraron a través de papel de filtro. En el filtrado se
determinaron As, Cr, F, Ni, pH y DOC, como se describio anteriormente. Todas las
determinaciones se llevaron a cabo por triplicado.

3.3. Analisis de los datos.
Los estadisticos descriptivos, asi como los ajustes a los modelos de adsorcion se realizaron
mediante el paquete estadistico SPSS 21 (IBM, New York, NY, USA).
La ecuacion (1) fue empleada para calcular las cantidades adsorbidas (Q.) para As(V),
Cr(VI), F y Ni*":
Qe=V(Co—-Cr)/m (1)
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donde Q. = cantidad adsorbida de cada uno de los elementos (mg g'), m = masa de paja seca
usada como adsorbente (g), Co = concentracion inicial de cada uno de los elementos en la
disolucion (mg L) y V = volumen de la disolucién (L).

Se intentaron ajustar los datos de adsorcion a los modelos de Langmuir y Freundlich. Sin
embargo, no fue posible el ajuste al modelo de Langmuir debido a que los valores de error son
demasiado elevados para el ajuste.

La ecuacion (2) se corresponde con el modelo de Freundlich:
Qeq= Kr Ce'" 2)

Donde Qeq = cantidad adsorbida de cada uno de los elementos (mmol kg™!), K¢ = constante
de Freundlich (relacionada con la energia de adsorcion), C. = concentraciéon de cada uno de los
elementos en el equilibrio (mmol L") y n = una constante relacionada con la intensidad de
adsorcion.

4. Resultados y discusion.

4.1. Adsorcion de As(V), Cr(VI), F-y Ni** en funcién de las concentraciones afiadidas.

La Figura 1 muestra que la adsorcion (Q.) para la menor concentracion inicial afiadida (0.5
mmol L) fue en el orden F > Ni > Cr >> As con valores de 4.6; 3.0; 1,4 y 0.01 mmol kg,
correspondiéndose con porcentajes de adsorcion que varian del 93.4% al 0.3% de la
concentracion afiadida (Tabla 1).

Cuando se afiaden las mayores concentraciones iniciales (3.0 y 6.0 mmol L) la secuencia
cambia a Ni > F > Cr >> As. Los valores de adsorcion para 3.0 mmol L' afladidos fueron 19.5;
16.0; 7.6; 0.0 mmol kg, respectivamente, correspondiendo con porcentajes de adsorcion que
oscilan entre 65.2% a 0%. Para 6.0 mmol L™ afiadidos, la adsorcion fue de 40.2; 31.0; 16.4 y 0.0
mmol kg'!, respectivamente, correspondiéndose con porcentajes de adsorcion desde 67.5 a 0%.
La escala de electronegatividad de los elementos investigados (F > As > Ni > Cr) no es
coincidente con las secuencias de adsorcidon encontradas para cada una de las concentraciones
anadidas.

Figura 1. Adsorcion de As(V), Cr(VI); F-y Ni?* (mmol kg™?) para las diferentes concentraciones afiadidas
(mmol L1) en cada elemento. Valores promedio (con barras de error) para 3 réplicas, con coeficientes de
variacion siempre <5%.
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La Tabla 1 y la Figura 1 muestran la baja adsorciéon correspondiente al As(V), especialmente
cuando se afiadieron las mayores concentraciones As(V) (3.0 y 6.0 mmol L). Con respecto al
Cr(VI) se encontraron porcentajes bastante bajos de adsorcion, con el mayor valor obtenido
(36.9%) cuando se afiadieron 1.5 mmol L, que luego disminuyen a medida que se incrementan
las concentraciones afiadidas. E1 F~ muestra resultados de adsorcion bastante elevados, aunque
con porcentajes que van decreciendo (desde 93.4% a 52.3%), a medida que incrementa la
concentraciéon de F afiadida. E1 Ni** mostr6 una adsorcion notable y una tendencia contraria a la
del F, con porcentajes de adsorcion crecientes a medida que se afiadian mayores concentraciones
de Ni** (3.0 y 6.0 mmol L"). En trabajos previos realizados por este equipo de investigacion [10-
13,25-28], se han estudiado los efectos que tenian la adicion de diferentes concentraciones, el
pH, el tiempo de incubacidn y otras variables, en la retencion sobre otros materiales adsorbentes
de As(V), Cr(VI); F y/o Ni, pero no se habia realizado sobre la paja de trigo.

Tabla 1. Porcentaje de adsorcion de Ar, Cr, F, Ni en paja de trigo para las diferentes concentraciones
afadidas (Co) (0.5, 1.5, 3.0 y 6.0 mmol L1).

Co 0.5 1.5 3.0 6.0

Adsorcion (%)

As(V) 0.3 8.5 0 0
cr(vl) 29.1 36.9 25.5 27.4

F 93.4 68.4 54.1 52.3
Ni2* 61.3 60.7 65.2 67.5

Nota: Valores medios para 3 réplicas, con coeficientes de variacién siempre <5%.

El As(V), Cr(VI) y F estan presentes en la disolucion en forma anidnica, mientras que el
niquel esta en forma cationica (Ni*"). El fltior en disolucion se encuentra en forma de fluoruro (F-
) [29] y el Cr(VI) es un oxoaniéon que puede ser encontrado como HCrOs, CrO4 y Cra07*
dependiendo del pH [30].

La baja afinidad que muestra la paja de trigo por el As(V) puede estar relacionada con el pH
de la disolucion. En realidad, los valores de pH en la disolucion de equilibrio estuvieron entre 7.0
y 7.6 cuando se afiadieron las diversas concentraciones de As(V) (Tabla 2), estando siempre por
encima del valor de pHpzc para la paja de trigo (6.68), lo que implica una predominancia de las
cargas negativas en la superficie del adsorbente, disminuyendo, de este modo, la eficiencia de la
adsorcion de As(V) que se encuentra como anion. Segiin Mohan y Pittman [31], la adsorcion de
As(V) disminuye en presencia de aniones competidores como el fosfato (PO4*"), ya que este
anion tiende a causar adsorciones especificas a través de complejos de esfera interna, lo que
dificulta el intercambio anidnico [32]. Sin embargo, en este estudio, donde cada elemento fue
afiadido individualmente a la paja, y donde no se afiadio fosfato, no tiene lugar la adsorcion de
fosfato en la paja de trigo. De hecho, la paja de trigo liberé 37.7 mg L' de P sin afiadir P (es
decir, afiadiendo 30 mL de una disolucion de NaNOs 1 M, agitando, centrifugando y midiendo el
P usando un espectroscopio de UV-visible (UV-1201, Shimadzu, Kyoto, Japén) (datos no
mostrados).
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Tabla 2: pH de la disolucion y DOC (mg L) después de la adsorcién de As, Cr, Fy Ni en paja de trigo,
para diferentes concentraciones afiadidas (Co).

Co As(V) Cr(vI) F Ni2*
mmol L pH
0.5 7.0 (0.1) 6.2 (0.1) 8.0 (£0.1) 5.5 (0.1)
1.5 7.4 (20.1) 6.3 (+0.1) 7.9 (20.2) 5.7 (+0.1)
3 7.5 (+0.1) 6.4 (+0.1) 7.1 (20.1) 5.8 (0.1)
6 7.6 (+0.2) 6.6 (+0.1) 7.1 (x0.1) 5.9 (0.1)
mmol Lt DOC (mg L)
0.5 423.2 (£11.5) 256.4 (18.3) 337.8 (£9.2) 289.5 (8.7)
1.5 494.3 (+14.2)  272.3 (+8.7) 355.4 (+9.4) 213.6 (+6.8)
3 486.0 (+13.8)  298.3 (+9.1)  379.9 (+10.1)  192.2 (+5.9)
6 487.6 (£13.6) 319.3 (£9.4) 403.3 (211.6) 158.6 (£5.1)

Nota: Valores promedio (+desviacion estandar) para 3 repeticiones, con
coeficientes de variacion siempre <5%.

Con respecto al Cr(VI), ambientes fuertemente acidos promueven la protonacion de los
grupos activos de los bioadsorbentes (de hecho, en la paja de trigo se detectaron grupos hidroxilo
y grupos amina ver Figura 13 de la Seccion de Material y Métodos y Coelho et al. [17]), que
adquiriran cargas positivas y atraeran las especies anidnicas del Cr(VI) (HCrO4, Cr07* y
CrO4%) [33]. Para la paja de trigo aqui estudiada, los valores de pH en la disolucién de equilibrio
no son fuertemente acidos, oscilando entre 6.1 y 6.6. Sin embargo, esos valores estan por debajo
del pHpzc (6.68) de la paja, indicando un predominio de cargas positivas en la superficie del
material adsorbente, pese a lo cual la adsorcion de Cr(VI) no fue alta.

Para el As(V) y el Cr(VI), se observa un incremento en el pH de la disolucion de equilibrio a
medida que incrementa la concentracion afnadida de esos elementos. Lo mismo fue observado
por Fernandez-Pazos et al. [25] estudiando la adsorcion de cromo y por Seco-Reigosa et al. [11]
estudiando la adsorcion de arsénico. Este comportamiento puede ocurrir cuando la adsorcion de
Cr(VI) y As(V) se produce por atraccion electrostatica entre la superficie adsorbente con carga
positiva y las especies anidnicas de esos elementos, produciéndose una liberacion de OH", que
causa un incremento del pH [10,34,35]. En el presente estudio tiene lugar un incremento de pH
cuando se afiadieron 3 y 6 mmol L' de As(V) (aunque no se produce una adsorcion de As(V) en
la paja para esas concentraciones afiadidas), lo que sugiere causas adicionales que podrian
contribuir a elevar el pH.

En el caso del F, el pH disminuye de 8.0 a 7.1 en la disolucion de equilibrio a medida que
aumenta la concentracién que se anade de este elemento (Tabla 2). Sin embargo, esos valores de
pH estan siempre por encima del pHpzc de la paja de trigo (6.68), lo que causa un predominio de
cargas negativas en la superficie del adsorbente (como en el caso del As), y esto podria reducir la
adsorcion de F~. Algunos estudios sefialan que se produce una liberacion de OH™ durante la
adsorcion de F-, provocando un incremento en el pH [29,34,36]. Sin embargo, esto no ocurri6 en
el presente estudio con paja de trigo, teniendo lugar una ligera acidificacion del ambiente y una
reduccion variable de los niveles de DOC en la disoluciéon a medida que se incrementan las
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concentraciones de F afiadido. La ausencia del incremento de pH puede ser explicada porque la
adsorcion de F~ puede tener lugar a través de enlaces de H o fuerzas de van der Waals, sin la
liberacion de grupos OH™ [35,37,38]. Otra posibilidad es la formacion de precipitados que
incluyan F~ y diferentes elementos presentes en la paja de trigo, resultando la formacion de
complejos como CaF; o TiF [39]. La materia organica puede adsorber F~ a través de cationes
polivalentes o puentes de H, los cuales pueden justificar la ausencia del incremento de DOC en
disolucion (Tabla 2).

Para el Ni**, cuando van aumentando las concentraciones afiadidas se observan valores de pH
crecientes en la disolucion de equilibrio (siempre por debajo de los valores del pHpzc para la paja
de trigo, lo que favorece la presencia de cargas superficiales positivas que dificultaron la
adsorcién de Ni*") y valores de materia organica decrecientes. El incremento progresivo de pH
podria ser debido a un intercambio catidnico liberando cationes bésicos como el Ca** y Mg?*
desde la superficie del adsorbente, cationes que podrian facilitar la precipitacion de la materia
organica (fueron detectados &cidos carboxilicos en esta paja de trigo, ver Figura 13 de la Seccion
de Material y Métodos) con la consiguiente disminucion de los valores de DOC.

4.2. Curvas de adsorciéon de As(V), Cr(VI), F"y Ni**.

Las curvas de adsorcion se presentan en la Figura 2, que, al igual que la Figura 1, muestra
una casi total ausencia de retencion de As, adsorcion bastante elevada para el Ni y F y una
adsorcion moderada para el Cr. Ni, F y Cr muestran una tendencia lineal, sin indicios de
estabilizacion.

Figura 2. Curvas de adsorcion para As, Cr, F y Ni. Valores medios (con barras de error) para 3 réplicas,
con coeficientes de variacion siempre menores 5%.

El ajuste de los datos de adsorcion al modelo de Langmuir no fue posible debido a que los
valores de error eran demasiado elevados. Los pardmetros del modelo de Freundlich se muestran
en la Tabla 3. Los datos de adsorcion de Cr, F y Ni se ajustan satisfactoriamente al modelo de
Freundlich, lo que sugiere una adsorcién de tipo multicapa sobre la paja de trigo para esos
elementos.
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Tabla 3. Pardametros del modelo de Freundlich relacionados con la adsorcion sobre paja de trigo.

Contaminante Ke (mmol kg?) n R?
As - - -
Cr 4.3+0.7 0.89+0.13 0.978
F 15.1+1.7 0.65+0.12 0.970
Ni 18.2+0.3 1.19+0.03 0.999

Nota: -: Valores de error demasiado altos para el ajuste.
La Tabla 3 muestra que los valores de Kr siguen la secuencia Ni > F > Cr mientras, el orden
del pardmetro n de Freunlich fue Ni > Cr > F siendo s6lo la del Ni >1. El parametro n indica la
reactividad de los lugares activos del adsorbente, lo cual esté4 relacionado con su heterogeneidad.

4.3. Desorcion de As, Cr, F y Ni desde la paja de trigo.

La Tabla 4 muestra una elevada desorcion de F que puede ser debida a que este elemento esta
retenido con enlaces débiles, como las fuerzas de van der Walls. Por otro lado, la baja desorcion
correspondiente al Ni puede estar relacionada con la fuerte afinidad que los metales catidnicos
tienen por los grupos carboxilo presentes en el adsorbente [42].

Tabla 4. Desorcién de As, Cr, Fy Ni en mmol L (y mmol kg entre paréntesis) desde la paja de trigo
para las diferentes concentraciones afiadidas.

Co As(V) Cr(vI) F Ni2*
mmol L Desorcion
0.5 0.17 (1.74) 0.14 (1.39) 0.23 (2.24) 0.10 (0.99)
1.5 0.60 (5.99) 0.46 (4.59) 0.55 (5.4) 0.28 (2.81)
3 - 0.92 (9.19) 1.58 (15.65) 0.53 (5.31)
6 - 2.29 (22.76) 3.51 (34.67) 1.06 (10.51)

Nota: Valores promedio para 3 réplicas, con coeficientes de variacion siempre <5%; -:
experimento no realizado debido a la ausencia de adsorcion.

La Tabla 5 muestra un aumento de pH de la disolucion cuando los elementos fueron
desorbidos, sugiriendo una liberacion e OH en paralelo con esos elementos. E1 DOC incrementa
con la desorcion de Cr y F (lo que podria estar relacionado con la mayor facilidad de liberacion
de la materia organica al aumentar el pH) y desciende con la desorcién de Ni (probablemente
relacionado con la precipitacion de los compuestos organometalicos).
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trigo.
Co As Cr F Ni
mmol Lt pH
0.5 6.24 (+0.1) 5.74 (0.1) 5.45 (+0.1) 5.51 (+0.1)
1.5 6.14 (+0.1) 5.77 (0.1) 5.54 (+0.1) 5.65 (+0.1)
3 - 6.16 (+0.1) 5.6 (+0.1) 5.50 (+0.1)
6 - 6.35 (+0.1) 6.19 (x0.2) 5.8 (+0.1)
Co As Cr F Ni
mmol Lt DOC (mg L)
0.5 194.7 (+8.4) 108.5 (+4.1) 114.7 (+3.8) 111.2 (¥2.7)
1.5 249.2 (+9.6) 121.0 (+4.3) 127.6 (£3.2) 114.2 (£3.1)
3 - 216.3 (+6.9) 135.0 (+4.2) 115.5 (+2.9)
6 - 249.0 (+6.7) 168.9 (+4.9) 80.8 (+1.2)

Nota: Valores promedio (+desviacion estandar) para 3 réplicas, con coeficientes de
variacion siempre <5%. -: experimento no realizado debido a la ausencia de adsorcion.

4.4. Implicaciones de la investigacion.

En este trabajo, se encontrd que el potencial de adsorcion de la paja de trigo es bastante
elevado para el Ni y el F (lo que podria ser util en casos de contaminacion debidos a esos
elementos), mientras que fue baja para el Cr(VI) y casi inexistente para el As(V). La paja de
trigo ha mostrado previamente su potencial para retener Cd>*, Cu®>" y Pb*>" [17], lo que podria ser
de ayuda para controlar episodios eventuales debidos a esos elementos.

Investigaciones futuras podrian centrarse en alternativas para resolver la baja eficacia de la
paja de trigo con respecto a la inmovilizacion de Cr(VI) y As(V). De este modo, el uso de
bioadsorbentes complementarios podria ser interesante. Concretamente, la corteza de pino podria
emplearse para retener Cr(VI) [26,27], mientras la concha de mejillon podria usarse para la
retencion de As(V) [28]. Otros investigadores también han estudiado la retencion de
contaminantes en paja de trigo, pero en condiciones diferentes a las del presente trabajo. En
conjunto, esos estudios, han usado paja de trigo carbonizada para eliminar hasta el 99.9% de
Cr(VI) a pH 1 [43]; otros usaron técnicas de difusion para predecir la capacidad de eliminacion
de Cu(Il) y Cr(VI) de disoluciones acuosas por la paja de trigo; también investigaron el potencial
bioadsorbente del Ni(Il) y Zn(II) por paja de trigo tratada con 4cido sulfurico a través de
experimentos en columnas [45]; la eficacia de la paja de trigo como bioadsorbente para la
eliminacion de As (hasta 3.8 mg g' en paja modificada) [46]; o la bioadsorcion de metales
pesados en paja de trigo [47], encontrando hasta un 87.8% de eliminacién de Cr(VI) a pH 2 y
hasta 12.0 mg g ' de eliminacion de Ni a pH 5. Por tanto, se podria usar otras alternativas para
incrementar la eliminacion de contaminantes por este material. Futuros trabajos deberian
también centrarse en usar (como adsorbente) el manejo de paja de trigo.
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5. Conclusiones.

En este trabajo se realizaron experimentos tipo Bach para estudiar la adsorcién/desorcion de
As(V), Cr(VI), F" y Ni** en paja de trigo. La adsorcion fue notable para el Ni** (60.7% y 76.5%
cuando se afiadieron 3 y 6 mmol L' de Ni), fue bastante alta para el F~ (desde 52.3% a 93.4%),
fue baja para el Cr(VI) (con un maximo de 36.9%) y casi inexistente para el As(V). El ajuste
satisfactorio de los datos de adsorcion de Cr, F y Ni al modelo de Freundlich, sugiere una
adsorcion tipo multicapa en la paja de trigo para esos elementos. En cuanto a la desorcion, fue
baja para el Niy elevada para el F.

Los resultados de esta investigacion podrian ayudar a dar un uso apropiado a la paja de trigo,
especialmente, en casos donde las concentraciones de Ni y/o F sean demasiado elevadas. Podria
ser relevante en suelos agricolas donde la paja es reciclada o en suelos que sufren incendios
forestales y estan expuestos a elevados riesgos de erosion, donde se aplica mulch de paja que,
ademas de controlar la erosion del suelo, pueden evitar picos de contaminacion por escorrentia.
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1. Resumen.

Se realizaron experimentos tipo Batch para estudiar la adsorcion y desorcion de cadmio y plomo
de un suelo forestal, un suelo de vifiedo y muestras de material piritico, asi como de diferentes
materiales residuales/subproductos (concha de mejillon, ceniza de roble, corteza de pino,
residuos de cafiamo). También se estudi6é la adsorcion/desorcidon de estos elementos en el suelo
forestal, el de vifiedo y el material piritico enmendado con 48 t ha™! de ceniza de roble, concha de
mejillon y residuos de canamo. Los resultados indican que el suelo forestal presenta una mayor
retencion de Cd y Pb que el suelo de vifiedo y el material piritico. Respecto a los subproductos,
la adsorcion se produjo en el siguiente orden: ceniza de roble > concha de mejillon > residuo de
caflamo > corteza de pino, mientras que la desorcidon siguid la secuencia inversa, es decir el
material que con mayor poder de adsorcion es el que retiene los elementos mas fuertemente v,
por tanto, presenta la menor desorcion. El pH fue el parametro que mas influyd en la adsorcion
de Cd y Pb. Los datos de adsorcion de Cd y Pb se ajustaron mejor al modelo de Freundlich que
al de Langmuir, indicando el predominio de interacciones multicapa. Cuando se afadieron
enmiendas a los dos suelos y al material piritico, se observa que la ceniza de roble y la concha de
mejillon fueron las que causaron un mayor incremento en la adsorcion de Cd y Pb en todos los
casos (cercano al 100% con la ceniza de roble), asi como una disminucion mas pronunciada en la
desorcion. Estos resultados podrian ser usados para favorecer un manejo efectivo de los
subproductos estudiados, que podria retener el Cd y el Pb en suelos y areas degradadas,
previniendo la contaminacion de las aguas.

Palabras llave: subproductos; contaminacion por Cd; contaminacidn por Pb; liberar; retencion.

2. Introduccion.

La contaminacion por metales pesados es una preocupacion global [1-4]. Expresamente, el
Cd y el Pb son metales pesados contaminantes que causan muchos problemas ambientales y en la
salud humana, incluso a bajas concentraciones [5-9].

La bioadsorcion es considerada una alternativa eficiente y de bajo coste para luchar contra la
contaminacion de metales pesados [10-15]. De hecho, Fu y Wang [1] estudiaron la capacidad de
adsorcion de residuos y subproductos agricolas e industriales, asi como varios tipos de sustancias
naturales, obteniendo resultados prometedores. En este sentido, en los ultimos afios, se han
estudiado varios adsorbentes para eliminar o retener los metales pesados catidénicos (Cd, Cu, Hg,
Ni, Pb, Zn) [16-20], y contaminantes anidnicos (Cr(VI) y As(V)) [21-28]. Sin embargo, ningiin
estudio previo ha abordado la retencion de Cd y Pb en suelos forestales, suelos de vifiedo y
material piritico, asi como en muestras de concha de mejillon, ceniza de roble, residuo de
cafiamo y corteza de pino. Tampoco se han estudiado los efectos que tienen en la adsorcion de
Cd y Pb, la adicion de materiales residuales como enmiendas de suelos y material piritico.

En este trabajo se estudid la adsorcion/desorcion de Cd y Pb en varios suelos y subproductos,
asi como en suelos y material piritico enmendado con tres de los subproductos que mostraron la
mayor capacidad de adsorcion de Cd y Pb. Los resultados de este trabajo podrian ser relevantes
para promover el reciclado de los subproductos estudiados, asi como facilitar el correcto manejo
de suelos o areas degradadas donde el Cd y el Pb son una preocupacion.
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3. Materiales y métodos.

3.1. Materiales

Para realizar este estudio se utilizaron muestras de un suelo forestal, un suelo de cultivo,
material piritico, concha de mejillon finamente molida, corteza de pino, ceniza de roble y residuo
de cafiamo.

Ademads, muestras de suelo forestal, de suelo de vifiedo y material piritico fueron
enmendadas individualmente con 48 t ha'! de ceniza de roble, concha de mejillon de tamaiio fino
y residuo de cafamo. Esas mezclas fueron agitadas durante 48 h para facilitar la
homogeneizacion. Por lo tanto, aparte de los siete materiales individuales, hay nueve mezclas
adicionales de materiales (es decir, suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico enmendado
con cada uno de los tres subproductos).

3.2. Métodos.

3.2.1. Caracterizacion de los materiales.

Todos los detalles correspondientes a los métodos de analisis [29-51] y caracteristicas
quimicas de cada uno de los materiales fueron previamente publicadas [52] y estan incluidas en
la Seccion de Material y Métodos (ver tabla 7, asi como figuras 6-12). Especificamente, los
parametros determinados fueron: contenido total de N y C, pH en agua, pH al punto cero de
carga (pHpz); Ca, Mg, Na, K, y Al de cambio; capacidad de intercambio catidnica efectiva; P
total, concentraciones totales de Na, K, Ca, Mg, Al, Fe, Mn, asi como, As, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb y
Zn; Al e Fe total no cristalino (Al,, Fe,), distribucion del tamafio de particula de las muestras de
suelo forestal y de cultivo. Ademas, los principales grupos funcionales fueron determinados con
un espectroscopio de infrarrojos (FTIR) (ver Seccion de Material y Métodos).

3.2.2. Experimentos de Adsorcidon/Desorcion de Cd y Pb.

Para realizar los experimentos individuales de adsorcion, se tomaron 3.0 g de cada material
(tanto los materiales individuales, como los suelos y el material piritico enmendados) y se les
afnadieron 30 mL de una disolucion NaNO03 0.01 M con concentraciones crecientes (0; 0.5; 1.5; 3
y 6 mmol L) de Cd y Pb respectivamente, preparadas a partir de Cd(NO3)2.4H,O (Sigma-
Aldrich, St. Louis, MO, USA) y Pb(NO3)2 (Scharlau, Cham, Germany).

Las suspensiones resultantes fueron agitadas durante 24 horas, centrifugadas a 4000 rpm
(6167xg) durante 15 min, y filtradas a través de un papel de filtro (de tamafio de poro 2.5 um).
En el filtrado se determinaron Cd y Pb mediante un ICP de Masas (modelo 820-NS, Varian, Palo
Alto, CA, USA); carbono orgénico disuelto (DOC) con un espectroscopio UV-visible (modelo
UV-1201, Shimadzu, Kyoto, Japan); pH con un pHmetro (modelo 2001, Crison, Barcelona,
Espana). Se emplearon materiales certificados de precision procedentes de Sigma-Aldrich (St.
Louis, MO, USA) y de Scharlau (Cham, Germany), para Cd y Pb. Los limites de deteccion eran
<0.00001 mg L' para el Cd y el Pb.

En los experimentos de desorcion, después de finalizar los de adsorcion, a cada una de las
muestras se les afladieron 30 mL de NaNO3 0.01 M, A continuacién, las muestras fueron agitadas
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durante 24 h, centrifugadas a 4000 rpm (6167xg) durante 15 min, y filtradas a través de un papel
de filtro (de tamafio de poro 2,5 pm).

Como se indicéd anteriormente, en la disolucion de equilibrio se determinaron Cd, Pb, DOC y
pH. El porcentaje de desorcion se calcul6 a partir de las concentraciones liberadas a la disolucion
de equilibrio, en relacion a aquellos previamente retenidos por adsorcion. Todas las
determinaciones se realizaron por triplicado.

3.2.3. Anélisis de datos.
Los datos procedentes de los experimentos de adsorcidon se ajustaron a los modelos de
Langmuir y Freundlich.
En el modelo de Langmuir, ecuacion (1), se estima un valor maximo de adsorcion (Qm):
Qeq = Qm KL Ce / (1+ K Ce) (1)
donde Qeq es la cantidad de cada metal pesado adsorbido (mmol kg™!), Qm es la capacidad de
adsorcion maxima (mmol kg!), Ki es la constante de Langmuir relacionada con la energia de
adsorcion (L mmol!) y C. es la concentracion de cada uno de los metales pesados en el
equilibrio (mmol L!).
El modelo de Freundlich puede ser expresado por medio de la ecuacion (2):
Qeg= Kr Ce! @)
Donde Qcq es la cantidad adsorbida de cada metal pesado (mmol kg™'), Kr es la constante de
Freundlich relacionada con la energia de adsorcion (L" kg' mmol!™), C. es la concentracion de
cada metal en el equilibrio (mmol L!) y n es una constante relacionada con la intensidad de
adsorcion.
Se us6 el paquete estadistico SPSS 21 (IBM, North Castle, NY, USA) para realizar el
tratamiento estadistico de los datos (estadisticos descriptivos, regresiones lineales por pasos
sucesivos y andlisis de correlaciones) y ajustes a los modelos de adsorcion.

4. Resultados.

4.1. Adsorcion de Cd en los materiales individuales.
Como se muestra en la Figura la, la adsorcion de Cd fue claramente superior en el suelo forestal
(con un maximo de 32.4 mmol kg') que en el del suelo de vifiedo y en el material piritico.
Expresado como porcentaje de Cd retenido (relacionado con la concentracion afadida), el
contenido adsorbido decrece gradualmente con el incremento de Cd afiadido: desde 92 a 54%
para suelo forestal, desde 67 a 39% para suelo de vifiedo y desde 26 a 12% para el material
piritico.

147



AURORA FATIMA ROMAR GASALLA

Respecto a los subproductos, la Figura 1b muestra que las mayores adsorciones de Cd
corresponden a la ceniza de roble, concha de mejillon y residuo de cafiamo (adsorcion maxima
cercana a 60 mmol kg!), mientras que fue claramente menor para la corteza de pino. Expresado
como porcentaje, la adsorcion fue siempre >99% para la ceniza de roble y la concha de mejillon,
entre 92 y 96% para el residuo de cafiamo y entre el 46 y el 96% para la corteza de pino.

Figura 1. Curvas de adsorcion de Cd para suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico (a), y para
los subproductos estudiados (b). Valores promedio con las barras de error para las tres réplicas, con
coeficientes de variacion siempre <5%.

En todos los casos los valores de adsorcion se ajustaron mejor al modelo de Freundlich que al
modelo de Langmuir (Tabla 1), lo que significa que la saturacion por Cd es muy dificil de
alcanzar. Los datos de adsorcion de la concha de mejillon, el residuo de cafiamo y la concha de
roble no se pueden ajustar a ninguno de los modelos debido a errores demasiado altos en la
estimacidn; esto ocurre siempre que los valores de adsorciéon son muy altos para todas las
concentraciones afiadidas, de modo que las concentraciones determinadas en la disolucion de
equilibrio son muy bajas y practicamente iguales para las distintas concentraciones afadidas, lo
que impide un ajuste a cualquier modelo.

En el presente estudio los menores valores de adsorciéon de Cd se corresponden con los tres
materiales que tienen los valores mas bajos de pH en la disolucion de equilibrio: material piritico
(pH entre 3.21 y 3.39), suelo de viiedo (entre 3.45 y 3.72) y corteza de pino (entre 3.61 y 4.0), si
bien el suelo forestal adsorbid concentraciones notables de Cd a pesar de tener pH acido en la
disolucion de equilibrio (entre 3.42 y 3.62). En los materiales residuales, los valores de pH
fueron mucho mas elevados: entre 6.45 y 6.61 para la concha de mejillon, entre 8.09 y 8.48 para
el residuo de cafiamo y entre 12.83 y 13.01 para la ceniza de roble. Es obvio que esos valores
altos de pH facilitan la precipitacion de Cd.

148



Resultados y discusion

Tabla 1. Valores de las constantes de Freundlich y Langmuir y R? (coeficientes de determinacion)
correspondientes a la adsorcion de Cd en los suelos y subproductos estudiados. -: valores demasiado altos
para ajuste.

Freundlich Langmuir
Material

adsorbente Ke (L" kg'* mmol®-) n R? Ko (L mmol)  Qm (mmol kg% R?
Suelo forestal 21.0+£0.4 0.43+0.02  0.998 1.5+£0.6 39.2+5.3 0.971
Suelo de vifiedo 6.9+1.7 0.92+0.21  0.955 - - -
Material piritico 3.0+0.3 0.54+0.06 0.983 0.4+0.1 10.5+0.7 0.996
Concha de } ) } } ) )
mejillon
Corteza de pino 21.0+1.4 0.27 £0.05  0.960 7.3+2.4 27.3+1.9 0.973
Residuo de ) ) ) ) ) )
cafiamo

Ceniza de roble - - - - - -

De acuerdo con Appel y Ma [53] y con Kim et al. [54], los principales factores que influyen
en la retencion de Cd en suelos son la concentracion de Cd total y el pH, el cual afecta a la
hidrdlisis de los elementos, a la solubilidad de la materia orgéanica y la carga superficial de los
componentes de carga variable [55]. En suelos acidos, el Cd es facilmente intercambiable y
disponible para las plantas, mientras que, a medida que el pH aumenta, la adsorcion de Cd se
produce en los componentes de carga variable, cargados negativamente, formando complejos de
esfera interna, y por la precipitacion como hidroxidos [56,57]. Memon et al. [58] obtuvieron un
maximo de adsorcion de Cd en serrin a pH 4, porque a ese pH puede haber grupos carboxilo
desprotonados y negativamente cargados que se unen al Cd mediante atracciones electrostaticas,
pues el Cd hasta pH 8 se encuentra como Cd*", a pH>9 la adsorcion decreceria debido a la
hidrolisis del metal, apareciendo CdOH", con menor afinidad por las superficies adsorbentes. Por
otro lado, a pH<3, las superficies de carga variable tienden a estar positivamente cargadas,
disminuyendo la adsorcion de metales cationicos. El cadmio, se encuentra mayormente como
Cd*" en la disolucion del suelo, aunque puede formar complejos idnicos tales como CdCI",
CdCly” CdCls*, CdOH*, CdHCOs", Cd(OH);" o Cd(OH)4> [59]; en suelos contaminados las
especies predominantes de Cd soluble son el ion libre Cd*" y especies neutras como CdSO4 o
CdCl,, presentes en cantidades crecientes a pH>6.5 [60].

En el presente estudio las correlaciones entre el pH en la disolucion de equilibrio y el Cd
adsorbido fueron significativas solo en el caso de la corteza de pino (coeficiente de correlacion
1=-0.93; p<0.05) y que indican una liberacion de H" a medida que se produce la adsorcion. El
hecho de que esto no se produzca en otros materiales adsorbentes puede estar relacionado con los
diferentes mecanismos de adsorcion del metal. Cuando el mecanismo dominante es la atraccion
electrostatica entre la superficie del bioadsorbente cargada negativamente y el Cd**, puede tener
lugar un intercambio con H, disminuyendo el pH de la disolucion [61]. De acuerdo con Memon
et al. [58], el mecanismo de intercambio catidénico podria ser el mas frecuente en la adsorcion de
Cd sobre materiales organicos (como el residuo de cafiamo y la corteza de pino presentes en este
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estudio), ya que sus paredes celulares estdn formadas por celulosa y lignina, con muchos grupos
hidroxilo presentes en los taninos y otros fenoles (ver Secciéon de Material y Métodos); los
cuales, son intercambiadores de iones activos. Sin embargo, Taty-Costodes et al. [61] y
Pagnanelli et al. [62], también indican la presencia de otros mecanismos distintos al intercambio
cationico, como la adsorcion especifica y procesos de complejacion, asi como adsorcion fisica y,
probablemente, micro-precipitaciones, las cuales podrian explicar las diferencias encontradas en
el presente estudio con relacion al cambio de pH, ya que esos procesos no implican la liberacion
de H'.

Con respecto a los niveles de carbono orgénico disuelto (DOC) en las disoluciones de
equilibrio, en el presente estudio hay una tendencia a la disminucién del DOC a medida que la
concentracion de Cd afiadido incrementa, aunque la correlacion solo fue significativa para el
suelo forestal (r=-0.969; p<0.01), el suelo de vifiedo (r=-0.879; p<0.01) y la corteza de pino (r=-
0.992; p<0.01). Estos descensos del DOC pueden ser debidos a la alta afinidad de los metales
cationicos para formar complejos organicos [63] y su posterior precipitacion. Segin Park et al.
[64], 1a disponibilidad de los metales es baja debido a su adsorcidn en las superficies solidas y a
la formacion de complejos estables con sustancias himicas. En ese sentido, varios estudios
identifican la materia orgdnica como uno de los principales componentes que controlan la
distribucién del Cd en suelo [65,66], indicando que la adsorcion de Cd disminuye cuando el
contenido de materia organica es bajo. Es cualquier caso, los complejos organicos de Cd no son
muy estables y se disocian cuando el pH es <6 [67].

Por otro lado, los suelos forestales y de vifiedo del presente estudio tienen un 15% de
fraccion de arcilla, y ambos (asi como los otros materiales estudiados) tienen relevantes
concentraciones de 6xidos no cristalinos (especialmente la ceniza de roble, el material piritico, y
ambos suelos, ver Seccion de Material y Métodos). Los minerales de arcilla representan una
importante contribucion a las superficies negativamente cargadas, las cuales pueden retener
cationes a través de adsorcidon electrostatica, como lo demuestran Shaheen et al. [56] para
vermiculitas, esmectitas, imogolitas y alofanos, mientras Chen et al. [68] sefialaron que las
montmorillonitas presentan alta capacidad de eliminacion de Cd de las soluciones acuosas.
Serrano et al. [69] refirieron que los suelos con pH y contenidos de arcilla elevados presentan las
mayores capacidades de adsorcion de Cd, de modo que la retencion de Cd podria ocurrir a través
de reacciones de precipitacion a pH elevado, mientras que las reacciones de intercambio podrian
dominar a valores de pH bajo.

Ademas de eso, los hidréxidos de Fe juegan un importante papel en la retencion de metales a
través de unos mecanismos de adsorcion de alta especificidad, a menudo por coordinacion
directa con el oxigeno, y los elementos traza adsorbidos sobre esos Oxidos podrian ser
intercambiados solo por otros metales catidnicos que tengan una afinidad similar por las
superficies, o por protones [70]. La retencion también puede incluir sustituciones isomorficas y
mecanismos de intercambio de cationes [56].

También hay que tener en cuenta que el contenido de Ca total es muy alto en alguno de los
materiales aqui estudiados, especialmente en concha fina de mejillon, ceniza de roble y residuo
de canamo (ver Seccion de Material y Métodos). En ese sentido, Shaheen et al. [56] indicaron
que la presencia de CaCOs libre reduce la solubilidad de los elementos traza, lo que se atribuye a
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un efecto directo debido a las interacciones superficiales y a un efecto indirecto relacionado con
su repercusion en el pH. Las superficies carbonatadas tienen una alta afinidad por el Cd y se
encontraron precipitados de CdCO; en tales superficies [66,71]. De hecho, los cationes metalicos
divalentes tienen tendencia a asociarse con calcita, inicialmente a través de reacciones de
adsorcion superficiales y después como precipitados dentro de las capas de calcita por
recristalizacion, obteniéndose una adsorcion especifica con poca tendencia a la desorcion [72].
Por otro lado, la presencia de carbonatos en suelos implica una baja solubilidad de los elementos
metalicos, debido a que provoca valores de pH elevados, que favorecen su precipitacion (la cual
puede ser considerada dentro de la adsorcidon global), si bien la adsorcion decrece a valores de
pH muy elevados [56].

En el presente estudio, se realizaron correlaciones bivariadas entre la adsorcion de Cd cuando
se afladieron 6mmol L de Cd y diferentes parametros, obteniéndose que eran significativas con
el pH (r=0.933, p<0.01), Al de cambio (r=-0.781, p<0.05) y Ca de cambio (r=0.754, p<0.05).
Esos resultados indican la influencia del pH en la adsorcién de Cd, ya que la adsorcion de Cd
aumenta a mayor pH debido a la aparicién de carga negativa en los componentes de carga
variable y bajo esas condiciones hay menos aluminio y més Ca en el complejo de cambio.

4.2. Adsorcion de Pb en los materiales individuales.

Como se muestra en la Figura 2a, la adsorcion de Pb es claramente mayor en las muestras de
suelo forestal (maximo 51.4 mmol kg™!, que representa el 86% de los 6 mmol L' afiadidos) que
en las muestras de vifiedo (maximo 36.6 mmol kg'!, un 61% de lo afiadido), y el material piritico
(méaximo de 35.7 mmol kg, 60% de lo afiadido). Cuando se afiaden bajas concentraciones de
Pb, el porcentaje de adsorcion se situd entre 97.7% y 99.9% en el suelo forestal, entre 77% y
99% en el suelo de vifiedo y entre 66% y 87% para el material piritico.

Figura 2. Curvas de adsorcion de Pb en suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico (a) y en los
diferentes subproductos estudiados (b). Valores promedio (con barras de error) para tres réplicas, con
coeficientes de variacion siempre <5%.

La mayor adsorciéon de Pb en el suelo forestal respecto al material piritico, puede ser
atribuida al mayor contenido de materia organica del primero. Este componente junto con los
mayores contenidos de Al, y Fe, del suelo forestal (Ver Seccion de Material y Métodos) pueden
explicar la mayor adsorcion de Cd de este suelo con relacion al suelo de viiiedo, como sefialaron
Fernandez Pazos et al. [22] y Seco-Reigosa et al. [26].
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Respecto al efecto del pH, Irani et al. [73] indicaron que la adsorcion en diferentes materiales
adsorbentes incrementaba desde pH 2 a 6, atribuyéndolo al gradual incremento en las cargas
negativas de los adsorbentes, mientras a pH>6 se podia producir la precipitacion de hidréxidos
de Pb, los que podria dificultar la adsorcion. Por otro lado, Petruzelli et al. [74] sefialaron que el
Pb tiene una gran afinidad para formar complejos organicos, los cuales permanecen estables
hasta valores de pH bajo (pH 4). En medios acidos, las concentraciones habituales de Pb en la
disolucion del suelo estan entre 0.003 y 0.046 mg L', y bajo esas condiciones la especiacion
quimica indica que el Pb estd preferiblemente en forma libre o como PSO4, mientras que los
complejos organometalicos solubles predominan cuando el pH es neutro [75]. De acuerdo con
McKenzie [76], los 6xidos de Fe adsorben preferentemente Pb, en comparacion con Cd.

La adsorcion de Pb fue elevada en todos los subproductos (Figura 2b). El porcentaje de
adsorcion fue siempre >99.8% para la concha de mejillon y ceniza de roble, >89% para el
residuo de cafiamo y >86.9% para la corteza de pino.

En trabajos previos, Tofan et al. [77] obtuvieron un 96% de retencion por Pb en el residuo de
caflamo, con concentraciones afiadidas similares a las del presente estudio. En cuanto a la corteza
de pino, Paradelo et al. [18] sefialaron que este bioadsorbente tenia una alta capacidad para
retener metales, especialmente Pb, en formas estables, con una retenciéon de 100% cuando se
afladieron 2 mmol L. El alto contenido en taninos y lignina de la corteza de pino, asi como
otros grupos funcionales (ver Seccion de Material y Métodos), podria explicar esa elevada
afinidad por los metales. En cuanto a la ceniza de roble, Papandreou et al. [78], también
indicaron una elevada capacidad de adsorcion de Pb, cercana al 100% al afiadir 1 mmol L' de
Pb.

La Tabla 2 muestra que la adsorcion de Pb se ajusta mejor al modelo de Freundlich en la
mayoria de los materiales aqui estudiados. Como en el caso del Cd, la concha de mejillon, el
residuo de cafiamo y la ceniza de roble, no pueden ajustarse a ninguno de los modelos, debido
igualmente a que la adsorcion es muy elevada. Reddy et al. [79] también encontraron un mejor
ajuste para el modelo de Freundlich usando diferentes bioadsorbentes para el Pb.

Tabla 2. Constantes de Freundlich y Langmuir y valores de R? correspondientes a la adsorcion de Pb en
los suelos, material piritico y subproductos estudiados. -: valores de error demasiado altos para ajuste.

Material Freundlich Langmuir
adsorbente Ke (L" kg™ mmol® ™) n R? KL (L mmol?) Qm (mmol kg™) R?
Suelo forestal 54.0+2.3 0.25+ 0.99 29.6 +19.3 51.1+7.1 0.93
Suelo de vifiedo 26.8+0.3 0.36 + 1.00 25+1.2 41.2£6.0 0.96
Material piritico 19.1+£0.7 0.70 = 1.00 0.3+0.1 84.7+21.5 0.99
Concha de mejillén - - - - - -
Corteza de pino 56.8 2.1 0.31+ 0.99 15.9+8.4 54.3+7.1 0.95

Residuo de cafiamo - - - - - -
Ceniza de roble - - - - - -

Al igual que se senal6 para el Cd, la adsorcion de Pb es altamente dependiente del pH, ya que
este parametro afecta a la solubilidad de los iones metélicos y también al estado de ionizacion de
los grupos funcionales en los componentes de carga variables de las superficies del adsorbente
[80]. En el presente trabajo, los materiales con mayor pH mostraron claramente una mayor
capacidad de adsorcion de Pb, lo cual es indicativo de la influencia de las condiciones acido-base
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en la retencion del metal. Pueden existir varios mecanismos por los que se produce la adsorcion
de plomo, tales como complejacion superficial, atraccion electrostatica e intercambio idnico
[80]. Cuando predominan los procesos de intercambio se observa frecuentemente, una
disminucion en el pH de la disolucion de equilibrio, debido al incremento de H" en la disolucion,
después de ser intercambiado con el Pb** en las superficies adsorbentes [80]. En el presente
estudio, se observo un descenso del pH en la disolucion de equilibrio con el incremento de la
concentracion de Pb afiadido (excepto en la ceniza de roble y el residuo de cafamo); sin
embargo, las correlaciones pH/Pb adsorbido solo fueron significativas en el suelo de viiiedo (r =
-0.997, p < 0.01) y la corteza de pino (r = -0.995, p < 0.01). Esto probablemente indica la
existencia en las superficies de esos adsorbentes de otros iones de intercambio diferentes a los
H'.

En el presente estudio, los valores de DOC sufren pequefias variaciones al afadir
concentraciones crecientes de Pb en la mayoria de los materiales, observandose un descenso del
DOC en ambos suelos, corteza de pino y residuo de canamo. El DOC se correlaciond
significativamente con el Pb adsorbido solo en el suelo forestal (r = -0.897, p < 0.05). Una
posible precipitacion de complejos organometélicos podria explicar la disminucién de DOC. Por
otro lado, un incremento de DOC asociado a la adsorcion de Pb fue apuntado por Karami et al.
[81] usando carbdn vegetal como adsorbente, el cual podria proporcionar componentes organicos
solubles.

En el presente estudio, considerando todos los materiales estudiados, la adsorcion de Pb
cuando se afiadieron 6 mmol L' se correlacion6 significativa (p < 0.05) y negativamente con el
Al de cambio (r = -0.69) y con la saturacion de Al (r = -0.757) y, positivamente, con el pH (r =
0.827). Por tanto, la adsorcion de Pb aumenta a medida que incremento el pH, debido al aumento
de cargas negativas y al descenso del Al de cambio y de la saturacion del complejo de cambio en
Al

4.3. Desorcion de Cd y Pb de los materiales individuales.

En la Tabla 3 se muestran las concentraciones de Cd y Pb desorbidos y sus porcentajes,
observando una baja tasa de desorcion de Pb para todos los materiales (siempre <9.8% vy, en la
mayoria de los casos, < 5.6%), que es inferior a la obtenida para el Cd (excepto en el caso del
residuo de cafiamo y ceniza de roble); esto indica que el Pb estd mas fuertemente adsorbido que
el Cd en la mayoria de los materiales estudiados. Mohapatra et al. [82] también encontraron una
mayor adsorcion de Pb con respecto al Cd, que fue atribuida al mayor radio i6nico del primero,
ya que la retencion de Pb tiende a ocurrir a través de complejos de esfera interna, mientras en el
caso del Cd ocurre a través de complejos de esfera externa.

La concha del mejillon y la ceniza de roble mostraron la desorcién de Pb mas baja, con
porcentajes menores del 0.26%. Esos dos subproductos pueden ser considerados los mas
adecuados para la retencion o eliminacion de Pb entre los aqui estudiados, ya que presentan la
mayor adsorcion de Pb y la menor desorcion. El material piritico tiene una desorcion de Pb entre
7.9y 9.7%.

La ceniza de roble y la concha del mejillon también podrian ser los materiales mas adecuados
para ser usados como adsorbentes de Cd, ya que tienen una elevada capacidad de adsorcion y
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muy bajo potencial de desorcion (<0.63% en todos los casos). Sin embargo, el material piritico
presenta altos valores de desorcion (entre 54.7 y 75.5%) para todas las concentraciones de Cd
afiadido. Papandreou et al. [83] también encontraron una alta adsorcion de Cd y baja desorcion
en la ceniza de roble, atribuida a su elevado pH, que favorece la presencia de cargas negativas
superficiales, y la formacion de complejos con Cd** muy estables.

Tabla 3. Desorcién de Cd y Pb (mmol Kg y %) del suelo forestal, suelo de cultivo, material piritico y
subproductos estudiados. Valores promedio para tres réplicas, con coeficientes de variacién siempre <5%.

Material gr?a?jizg Desorcion d? Desorcion de Desorcién d? Desorcién de
adsorbente (mmol L) Cd (mmol kg™?) Cd (%) Pb (mmol kg*) Pb (%)
Suelo forestal 0.5 0.10 2 0.01 0.2
1.5 0.57 5 0.02 0.1
3 1.68 8 0.01 0.3
6 4.11 13 0.93 1.8
Suelo de vifiedo 0.5 0.52 15 0.02 0.3
1.5 1.50 22 0.17 1.2
3 2.86 27 0.79 3.4
6 4.56 19 2.03 5.5
Material piritico 0.5 0.72 54 0.34 7.9
1.5 1.91 54 0.99 9.7
3 3.79 74 1.8 9.1
6 5.47 76 3.00 8.4
Concha de 0.5 0.03 0.62 0.01 0.25
mejillon 1.5 0.04 0.27 0.02 0.13
3 0.04 0.13 0.02 0.05
6 0.05 0.08 0.03 0.04
Corteza de pino 0.5 0.07 1.4 0.01 0.26
1.5 0.40 2.9 0.04 0.26
3 2.05 9.5 0.25 0.87
6 3.95 14.2 2.32 4.45
Residuo de 0.5 0.08 1.72 0.16 3.7
cafiamo 1.5 0.24 1.69 0.41 2.9
3 0.47 1.68 0.50 1.7
6 0.84 1.46 0.89 1.5
Ceniza de roble 0.5 0.001 0.013 0.008 0.16
1.5 0.001 0.004 0.009 0.06
3 0.001 0.002 0.010 0.03
6 0.001 0.001 0.011 0.02

4.4. Adsorcion de Cd y Pb en materiales enmendados.

Una vez que se estudio la adsorcion y la desorcion de Cd y de Pb en cada material individual,
se procedid a realizar enmiendas a ambos suelos y al material piritico afiadiéndoles una dosis
individual de 48 t ha! de cada uno de los tres subproductos que dieron los mejores resultados,
que fueron la concha de mejillon, residuo de cafiamo y ceniza de roble.

En la Figura 3 se puede observar que, en general, las enmiendas provocaron un aumento del
Cd adsorbido en ambos suelos y en el material piritico con la excepcion del residuo de cafiamo
aplicado al suelo forestal (Figura 3a). La enmienda mas efectiva fue la ceniza de y la que menor
efecto causo fue el residuo de cafiamo.

El suelo forestal enmendado presentdé la mayor adsorcion de Cd para todas las
concentraciones anadidas siendo, en ocasiones, proxima al 100% con las enmiendas de ceniza de
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roble y concha de mejillon y siempre >76% con ambos subproductos. La ceniza de roble causé
efectos muy similares en el suelo de vifiedo. Los porcentajes de adsorcion de Cd fueron siempre
>54% con las enmiendas de ceniza de roble y concha de mejillon, y >42% con la de residuo de
cafilamo. La ceniza de roble también increment6 la adsorcion en el material piritico, que alcanza
valores >97% cuando se afade la menor concentracion de Cd y >46% con la mayor. Los efectos

de las otras dos enmiendas en el material piritico fueron menores, con un maximo de adsorcion
de Cd del 75% (y un minimo de 40%) con la adicién de concha de mejillon, y entre el 64% y el
42% cuando anadimos residuo de canamo.

Figura 3: Adsorcion de Cd para suelo forestal (a), suelo de cultivo (b) y material piritico (c) enmendados
y no enmendados. Valores medios (con barras de error) para tres réplicas, con coeficientes de variacién
siempre <5%.

El incremento de la adsorcion después de la adicion de las enmiendas esta relacionado con lo
comentado previamente sobre la capacidad de adsorcion de Cd de los materiales usados como
enmiendas, esto es, ceniza de roble = concha de mejillon > residuo de cafiamo. Esto es asi pese a
que los valores de pH de los suelos y material piritico enmendados son mas bajos (siempre <7)
que los de los subproductos individuales, concretamente: 4.24-6.25 en suelo forestal + concha de
mejillon; 3.81-6.73 en suelo forestal + ceniza de roble; 3.8-5.8 en suelo forestal + residuo de
cafiamo; 3.55-4.02 en el suelo de viiledo + concha de mejillon; 5.21-6.49 en suelo de vifiedo +
ceniza de roble; 3.6-3.7 en suelo de vifiedo + residuo de cafiamo; 3.74-4.08 en material piritico +
concha de mejillon; 4.05-6.51 en material piritico + ceniza de roble; 3.69-3.75 en material
piritico + residuo de cafiamo.

En cuanto al Pb, todas las enmiendas incrementaron la adsorcion de Pb en comparacion con
el suelo forestal, el suelo de vifiedo y el material piritico no enmendados (Figura 4). La ceniza de
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roble fue la enmienda que provocod el mayor incremento en la adsorcion de Pb, alcanzando
siempre porcentajes >99% para cada una de las concentraciones de Pb afiadidas. La concha de
mejillon caus6 un incremento un poco menor: adsorcion de Pb >97% en suelo forestal y material
piritico y >80% en suelo de vifiedo. Con la adiciéon de residuo de cafiamo se obtuvo una
adsorcion de Pb >91% en suelo forestal, >82% en el material piritico y >74% en el suelo de
vifiedo.

Al igual que sucede con el Cd, el incremento en la adsorcion del Pb provocado por las
enmiendas coincide con lo obtenido en los materiales individuales, es decir, ceniza de roble =
concha de mejillon > residuo de cafiamo. De nuevo, el rango de valores de pH en la disolucion
de equilibrio correspondientes a los materiales enmendados fue menor que en los materiales
individuales, siendo, todos ellos < 7.

Vega et al. [84] sefialaron que enmendando un suelo de mina con lodo y paja de cebada se
obtenia un incremento de la capacidad de adsorcion de Cd y Pb debido, principalmente, al
desplazamiento del Ca®’ y otros cationes intercambiables. Ramirez Pérez et al. [20] encontraron
una elevada capacidad de adsorcion de estos metales pesados en suelos enmendados con concha
de mejillon, ya que el suelo no enmendado retenia un 15% del Cd afiadido, mientras que el
porcentaje se elevaba al 85% cuando se incorporaba la concha de mejillon. Esta enmienda
incrementa el pH favoreciendo la presencia de cargas negativas en los componentes de carga
variable y, ademads, presenta un alto contenido en aragonito, que podria retener el Cd,
principalmente, por mecanismos de precipitacion del (Cd,Ca)CO; [85]. Otros autores [86]
también estudiaron los efectos de diferentes enmiendas de bajo coste en la retencion del Cd y el
Pb en un suelo contaminado de una llanura aluvial, encontrando que, la mayoria de las
enmiendas disminuian el Cd y el Pb soluble e intercambiable; también Fernandez Calviiio et al.
[87] encontraron una elevada adsorcion de Cd y Pb en suelos enmendados con concha de
mejillon, atribuida a la calcita y el aragonito de la concha de mejillon, que pueden adsorber esos
metales cationicos.
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Figura 4: Curvas de adsorcion de Pb para suelo forestal (a), suelo de cultivo (b) y material piritico (c)
enmendados y no enmendados. Valores medios (con barras de error) para tres réplicas, con coeficientes
de variacion siempre <5%.

4.5. Desorcion de Cd y Pb en materiales enmendados.

Comparando los datos presentados en la Tabla 4 con los de la Tabla 3, se puede constatar que
las enmiendas disminuyen la desorcion de Cd y Pb en todos los casos, siendo las mas efectivas la
ceniza de roble y la concha de mejillon.

En el caso del Cd, cabe resaltar la fuerte disminucion en la desorcion que se observa en el
material piritico después de ser enmendado con concha de mejillon o ceniza de roble, pues en
ningln caso se libera mas del 21% del Cd afiadido (Tabla 4), mientras que antes de la enmienda
la desorcion en este material era muy elevada, entre 54% y el 76% del Cd anadido. Estos
resultados, junto a los obtenidos para la adsorcidn resaltan la utilidad de la concha de mejillon y
la ceniza de roble como adsorbentes efectivos en medios contaminados con Cd. La enmienda del
residuo de cafiamo también causo un descenso en la desorcion de todos los materiales, siendo
mas efectiva en el suelo forestal (siempre <7.2%). Considerando los resultados conjuntos de
adsorcion y desorcion, estd claro que los subproductos usados como enmiendas podrian ser
apropiados para reducir la movilidad del Cd en suelos contaminados, reduciendo de este modo
los riesgos de toxicidad.

Con respecto al Pb, las enmiendas disminuyen la desorcion en todos los materiales. Ademas,
la desorcion fue menor para el Pb que para el Cd. La ceniza de roble y la concha del mejillén son
las enmiendas que causan un mayor descenso en la desorcion de Pb, siendo los porcentajes de
desorcion < 1% para cualquier concentracion de Pb afiadida. Al igual que se coment6 para el Cd,
los resultados de adsorcion y desorcion de Pb podrian animar al uso de las enmiendas ensayadas
(especialmente ceniza de roble y concha de mejillon) para la estabilizacion de esos metales
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pesados en suelos contaminados, reduciendo su movilidad y disminuyendo su toxicidad
potencial.

Fernandez-Calvinio et al. [87,88] detectaron un claro descenso en la desorcion de Cd y Pb
después de enmendar muestras de material piritico con concha de mejillon o corteza de pino, que
relacionaron con una reduccion en las fracciones solubles y un aumento en las fracciones menos
moviles de ambos metales.
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Tabla 4: Desorcion de Cdy Pb (mmol Kg y %) del suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico
enmendado y enmendado con residuos. Valores promedio para tres réplicas, con coeficientes de
variacion siempre <5%.

Cd o Pb

Material afiadido Desorcion d(i Desorcion de Desorcioén d? Desorcion de
adsorbente (mmol L) Cd (mmol kg™*) Cd (%) Pb (mmol kg*) Pb (%)
FS + MS 0.5 0.01 0.3 0.01 0.16

1.5 0.09 0.6 0.01 0.09
3 0.27 1.0 0.02 0.06
6 1.19 2.6 0.04 0.06
FS + OA 0.5 0.01 0.2 0.01 0.24
1.5 0.08 0.5 0.03 0.17
3 0.27 0.9 0.02 0.08
6 1.19 2.4 0.03 0.04
FS + HW 0.5 0.08 1.7 0.01 0.24
1.5 0.33 2.6 0.02 0.12
3 1.21 5.4 0.05 0.17
6 2.46 7.1 0.57 1.04
VS + MS 0.5 0.08 1.8 0.01 0.17
1.5 0.26 2.1 0.01 0.08
3 0.73 3.4 0.05 0.17
6 1.69 5.2 0.24 0.50
VS + OA 0.5 0.03 0.5 0.02 0.31
1.5 0.09 0.6 0.04 0.23
3 0.23 0.8 0.04 0.14
6 0.77 1.6 0.03 0.06
VS + HW 0.5 0.21 5.1 0.02 0.33
1.5 0.86 7.4 0.04 0.29
3 1.93 11.1 0.22 0.84
6 3.67 14.6 1.54 3.45
PM + MS 0.5 0.22 8.0 0.00 0.09
1.5 0.85 7.6 0.01 0.06
3 1.23 7.2 0.07 0.23
6 3.83 16.1 0.12 0.21
PM + OA 0.5 0.04 0.7 0.01 0.10
1.5 0.18 1.4 0.01 0.05
3 4.02 20.9 0.02 0.07
6 1.86 6.6 0.13 0.22
PM + HW 0.5 0.56 25.2 0.07 1.44
1.5 1.57 25.0 0.47 3.26
3 4.03 30.8 1.04 4.11
6 3.01 7.8 2.75 5.58

FS + MS: Suelo forestal + concha de mejillon; FS + OA: Suelo forestal + ceniza de roble; FS + HW: Suelo
forestal + residuo de cafiamo; VS + MS: Suelo de vifiedo + concha de mejillon; VS + OA: Suelo de vifiedo +
ceniza de roble; VS + HW: Suelo vifiedo + residuo de cafiamo; PM + MS: Material piritico + concha de
mejillon; PM + OA: Material piritico + ceniza de roble; PM + HW: Material piritico + residuo de cafiamo.

4.6. Trascendencia de la investigacion.

En algunas ocasiones, las concentraciones de Cd y Pb en el ambiente pueden alcanzar valores
muy altos. Como ejemplos, Madejon et al. [89] obtuvieron hasta 2300 mg kg' de Pb asi como
altas concentraciones de Cd en suelos cubiertos con lodos procedentes del vertido de la mina de
Aznalcollar (S de Espafia) mas de un afio después del accidente. Cui et al. [90] informaron de
hasta 992 mg kg! para el Pb, y hasta 22 mg kg para el Cd en suelos cerca de un horno de
fundicién en China, con incorporaciones diarias estimadas de hasta 2.83 mg dia™! para el Pb y
0.22 mg dia™! para el Cd. Liu et al. [91] también obtuvieron altas concentraciones de Cd y Pb en
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suelos y cultivos afectadas por vertidos de distinta naturaleza. Todos estos trabajos indican un
riesgo de transferencia de estos metales pesados al agua, las plantas y, en general, a la cadena
alimentaria, pudiendo ocasionar problemas de salud publica. Debido a esto, es relevante
investigar la eficacia de materiales adsorbentes de bajo coste que podrian retener
concentraciones de Cd y Pb tan altas como 6 mmol L' (674 y 1243 mg L', respectivamente).
Los resultados del presente estudio indican que cuando se afiaden dosis de 48 t ha! de ceniza de
roble o concha de mejillén a un suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico, se obtienen
adsorciones de Cd y Pb cercanas al 100%, asi como un descenso pronunciado en la desorcion.

5. Conclusiones.

El suelo forestal adsorbe mas y desorbe menos Cd y Pb que el de viiedo y el material piritico;
este ultimo es el que presenta los peores resultados de adsorcion, especialmente para Cd, cuyo
porcentaje de adsorcion es inferior al 30% y con una desorcion superior al 70% para las mayores
concentraciones de Cd afadido. Con respecto a los subproductos utilizados, los mejores
adsorbentes de ambos metales pesados fueron la ceniza de roble, la concha de mejillon, el
residuo de cafiamo y la corteza de pino (en ese orden). La capacidad de desorcion en los
diferentes materiales siguio la secuencia inversa. De los parametros analizados en los diferentes
adsorbentes, el pH fue el que mas fuertemente influy6 en la adsorcion de Cd y Pb. Los datos de
adsorcion de estos metales pesados se ajustaron mejor al modelo de Freundlich que al de
Langmuir. Las enmiendas de ceniza de roble, concha de mejillon y residuo de céanamo
incrementaron la adsorcion de Cd y Pb y disminuyeron la desorcion en el suelo forestal, suelo de
vifiedo y material piritico, la ceniza de roble fue la mas efectiva, pues su adicion eleva la
adsorcion a porcentajes cercanos al 100% de lo afiadido en todos los casos, siendo la desorcion
muy reducida. Estos resultados fueron especialmente relevantes en el material piritico, ya que
antes de la enmienda presentaba una baja adsorcion de Cd y una elevada desorcion cuando se
anadieron las mayores concentraciones de Cd.

Los resultados generales de esta investigacion podrian ser utilizados para promover el reciclado
de los subproductos empleados y podrian ayudar en el manejo de suelo y areas degradadas
afectadas de contaminacion por Cd y Pb contribuyendo, por lo tanto, a prevenir la contaminacion
del agua.
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5 DISCUSION GENERAL.

5.1 ADSORCION Y CONTROL DE LA CONTAMINACION DE P EN SUELOS Y MATERIALES
RESIDUALES.
Se estudid la retencion de P después de afadir diferentes concentraciones de este elemento a
muestras de suelo (suelo forestal y de vifiedo), a materiales de distinta naturaleza (material
piritico, material granitico y estériles finos de pizarra) y a materiales residuales que puedan
actuar como bioadsorbentes (concha fina, concha gruesa, ceniza de concha y serrin de pino),
todos ellos descritos en el apartado de materiales y cuya caracterizacion quedo detallada en las
tablas 2 y 3 de la Seccion de Material y Métodos. Asimismo, se estudid también la adsorcion de
P para concentraciones crecientes afiadidas de este elemento (de 0 a 100 mg L") en mezclas
ternarias ~ formadas  por la
combinacion de tres materiales
residuales en distintas proporciones
(Tabla 4, Material y Métodos).
En la Figura 1 se puede observar
que la retencion de P aumenta en
todas las muestras estudiadas en
funcion del incremento de la
concentracion de P afiadido; lo que
coincide con lo observado en
estudios previos de adsorcion de Cr
y As usando adsorbentes similares
(Fernandez-Pazos et al.,, 2013;
Seco-Reigosa et al., 2013a, 2013b).
Cuando se afiadi6 a cada material la
concentracion de P mas elevada
(100 mg L), la secuencia de
adsorcion fue la siguiente: material
piritico > ceniza de concha >
mezcla M-58 > mezcla M-32 >
concha fina > suelo forestal >
mezcla M-78 > material granitico >
finos de pizarra > suelo de vifiedo

Figura 1. P retenido (mg kg™) en cada uno de los suelos y >concha gruesa > serrin de pino.
materlalt_es adsorbentes [a), b) y f:)] para las dlfergntes Los valores maximos de retencion

concentraciones de P (mg L™?) afiadido. Valores medios para .
3 réplicas, con coeficientes de variacion siempre <5%. de P (cuando se incorporaron 100

mg L' de fosforo) varian entre los
cerca de 1000 mg P kg™' del material piritico (Figura. 1a), ceniza de concha (Figura 1b) y mezcla
M-58 (Figura 1c) y los valores inferiores a 430 mg kg™ del serrin de pino (Figura 1b).
Expresando la adsorcion como porcentaje del P anadido que es retenido cuando se agregaron 100
mg L' a los diversos adsorbentes, el material piritico y la ceniza de concha retuvieron >95%,
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coincidiendo con los resultados de estudios previos para el As(V) (Seco-Reigosa, et al., 2013b).
Se pueden diferenciar dos clases de comportamiento en los suelos y materiales estudiados. El
primero de ellos, mostrado por el suelo forestal, el de vifiedo, el material granitico, ambos tipos
de concha de mejillon, finos de pizarra y la mezcla M-78, consiste en un mayor porcentaje de
retencion de P cuando las concentraciones de P afiadido son bajas, reduciéndose a medida que
las concentraciones de P anadido se incrementan (Figura 1). El segundo, se corresponde con el
material piritico, la ceniza de concha y las mezclas M-32 y M-58, las cuales muestran una
elevada capacidad de retencion de P para cualquier concentracion de P afiadida (Figura 1). Estos
dos tipos de comportamiento pueden ser debidos a las diferentes superficies de retencion y
mecanismos que actian en cada caso, afectando al grado y velocidad de saturacion de las
superficies adsorbentes para las diversas concentraciones de P afnadidas.

Se establecieron correlaciones entre el maximo de adsorcion de P, cuando se anadieron los 100
mg P L', y las caracteristicas de los distintos suelos y materiales estudiados. Considerando todas
las muestras, se obtuvieron correlaciones significativas (p<0.05) con la saturacion de Al en el
complejo de cambio (r=0.69), aluminio no cristalino (Al,) (r=0.69), hierro no cristalino (Fe,)
(r=0.69) y N total (r=0.63). Torrent et al. (2007) ya pusieron de manifiesto la relevancia de los
minerales de Fe y Al de baja cristalinidad en la adsorciéon de P, principalmente en suelos acidos y
arcillosos. En suelos alcalinos, son los 6xidos de Fe cristalino, carbonatos y arcillas los que
presentan mayor relevancia (Hinsinger, 2001; Carreira et al., 2006); en suelos semiaridos, la
mineralogia y composicion de las arcillas es méas determinante en los procesos de adsorcion de P
que la cantidad de la misma (Monicelli et al., 2021).

No se encontraron correlaciones significaticas entre el maximo de retencion de P y el pH del
suelo, lo que puede relacionarse con la naturaleza tan diversa de los materiales estudiados y con
diferentes procesos de retencion segun las condiciones acido-base del medio. A pH dacido la
adsorcion de P puede explicarse por la interaccion de los aniones fosfato con las cargas positivas
de los componentes de carga variable, con la precipitacion con Al o Fe, o con su union al Al
presente en el complejo de cambio (Torrent et al., 2007); a pH alcalino el P puede precipitar con
el Ca, puede adsorberse sobre la superficie del carbonato célcico, y también sobre los
componentes con carga negativa a través de un puente cationico (Jalali y Ranjbar, 2010; Wang et
al., 2012; Seco-Reigosa et al., 2013b; Campos et al., 2016), pudiendo producirse la adsorcion por
uno u otro mecanismo segun la composicion del material y el pH del medio.
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Figura 2. P adsorbido a diferentes valores de pH para los diversos materiales adsorbentes
testados. Valores medios y barras de error correspondientes a tres réplicas con coeficientes
de variacion siempre < 5%.

5.1.1 Efecto del pH en la retencion de P
Para estudiar con mayor profundidad el efecto del pH en la adsorcion de P, se realizd un
experimento variando el pH de cada material mediante la adicion de acido o base (Figura 2). Los
resultados indican que el pH al que se obtiene la maxima adsorciéon de P es muy diferente
dependiendo del tipo de material adsorbente (Figura 2). Asi, en el suelo forestal se obtuvo a pH
entre 4 y 6 (Figura 2a); en el material piritico a valores de pH < 4 (Figura 2b); en los finos de
pizarra a pH entre 5 y 12 (Figura 2b); en ambos tipos de concha de mejillon, en el rango de pH
de 6 a 9 (Figura 2¢c) y en la ceniza de concha dentro del rango de pH de 6-11 (Figura 2d). En
otros materiales (suelo de vifiedo, material granitico y serrin de pino), la influencia del pH fue
menos clara. El diferente comportamiento de la adsorcion de P en funcion del pH estd bien
documentado. Asi, Das et al. (2006) indicaron un maximo de adsorcion de P a valores de pH del
suelo cercanos a 5, y Sun et al. (2020) en suelos sobre granito a pH entre 4.3 y 5; sin embargo,
otros autores sefialaron que la adsorcion de P puede disminuir (Sato y Comerford, 2005; Yin et
al., 2016) o aumentar (Agbenin, 1995; Pereira y De-Faria, 1998) con el incremento del pH, lo
que pone de manifiesto, la existencia de diferentes mecanismos de adsorcion de P en funcion de
la composicion de los distintos materiales y segun el zpc (punto cero de carga) de cada uno de
ellos (Tablas 2 y 3, Material y Métodos). En el presente estudio, en el suelo forestal y en el
material piritico, la maxima adsorcion de P se produce a pH 4cido, coincidiendo con valores de
pH y con zpc de esos materiales también en rangos acidos (5.53 y 3.46, respectivamente); por
debajo de esos zpc, presentan cargas positivas en las que se puede adsorber el anion fosfato. En
los materiales de caracter alcalino y con un zpc también a valores de pH basicos (Tablas 2 y 3,
Material y Métodos), la méxima adsorcion de P tiene lugar a pH elevado pero, generalmente, a
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valores un poco mas bajos del zpc del material correspondiente; por tanto el P también puede
interaccionar con cargas positivas de los materiales adsorbentes por debajo del zpc, y cuando la
maxima adsorcion se produce por encima del punto cero de carga, se puede relacionar con la
unidn del grupo fosfato a las superficies cargadas negativamente a través de un puente cationico,
aunque a pH alcalino pueden existir también otros mecanismos (precipitacion con el Ca,
adsorcion sobre carbonatos...) (Jalali y Ranjbar, 2010; Wang et al., 2012 Seco-Reigosa et al.,
2013b; Campos et al., 2016), como se comentod anteriormente.

Profundizando en la discusion, se puede decir que la adsorcion de P a pH acidos puede estar
relacionada con la presencia de componentes de carga variable del suelo como oxihidroxidos de
Fe y Al y de complejos organoaluminicos (en el suelo forestal) y la presencia de sulfatos y
oxihidréxidos de Fe resultado de la oxidacion de la pirita (para el material piritico). La elevada
retencion de P del material piritico puede ser debida a su alto contenido en oxihidroxidos de Fe
(Feo) (Tabla 3, Material y Métodos). A valores de pH acido, los componentes de carga variable
del suelo, como esos oxihidroxidos de Fe, tienen superficies cargadas positivamente, lo que
facilita la union electrostatica a los iones HoPO4™ (especie dominante a ese pH). Las dos muestras
de suelo utilizadas en este estudio tienen valores de pHagua Y pHpzc acidos, pero la retencion de P
fue mayor en el suelo forestal que en el de vifiedo, lo que se corresponde con lo encontrado
previamente para los aniones de As(V) y Cr(VI) (Ferndndez-Pazos et al., 2013; Seco-Reigosa et
al., 2013a) y que puede ser debido al mayor contenido de materia organica y minerales de Al y
Fe de baja cristalinidad (Al, y Fe,) en el suelo forestal (Tabla 2, Material y Métodos). En este
sentido, Kafa y Kopacek (2006) en un suelo sobre esquisto y granito sefialaron que los 6xidos de
Fe y Al determinaron la capacidad del suelo para adsorber P. Ademas, Pautler y Sims (2000)
indicaron que la fraccidén no cristalina de hidroxidos de Al es la principal responsable de la
adsorcion de P porque tiene una superficie especifica muy alta y, por tanto, un elevado numero
de lugares activos; por otra parte, Campos et al. (2016) en suelos tropicales observaron que la
adsorcion de P estaba altamente correlacionada tanto con la materia orgénica como con los
oxidos de Fe y Al cristalinos y no cristalinos. Ademas, la correlacion significativa que se
establece entre la maxima adsorcion de P y el aluminio en el complejo de cambio sugiere que
hay otro mecanismo que pueda estar teniendo lugar en los ambientes acidos y es la adsorcion del
fosfato al aluminio cambiable. La precipitacion de fosfato con iones metalicos como el AI** o el
Fe’" a través de la formacion de fuertes enlaces quimicos ya fue citada por otros autores
anteriormente (Yao et al., 2013; Guedes et al., 2016; Penn y Camberato, 2019).

Para la mayoria de los materiales adsorbentes del presente estudio, no se incrementa el pH de la
disolucién de equilibrio a medida que aumenta la retencion de P, al contrario de lo observado en
la adsorcion de F (Arnesen y Krogstad, 1998; Gago et al., 2012), lo que indica que la retencion
del P no tiene lugar a través de intercambio anidnico con grupos OH", sino que podria producirse
un intercambio con los aniones SO4> o con los aniones organicos. En relacién con esto ultimo,
se encontraron correlaciones significativas (p<0.05) entre el P adsorbido y el carbono orgénico
disuelto (DOC) en el suelo forestal y de viiiedo (r=0.79 y 0.74, respectivamente), lo que sugiere
que en esos suelos la liberacion de aniones organicos es relevante cuando se adsorbe P. Ademas
pueden tener lugar otros mecanismos de retencion de P que no impliquen la liberacion de OH,
como los enlaces de H, o fuerzas de van der Waals (Boddu et al., 2003).
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Varios autores han sefalado que la maxima adsorcion de P ocurre a valores de pH é&cido,
disminuyendo a medida que aumenta el valor de este (Krishnan y Haridas, 2008, He at al., 2020;
Sun et al., 2020). En el suelo forestal y en el material piritico también se observo esta tendencia
(disminuciéon en la adsorcion de P a medida que incrementa el pH), pudiendo ser debida a
diferentes causas. Una de ellas podria estar relacionada con el aumento de la competencia entre
los OH" y el fosfato por los lugares especificos de adsorcion de la superficie del mineral
(Krishnan y Haridas, 2008, Qiu y Duan, 2019; He et al., 2020). Otra causa podria estar
relacionada con la existencia de componentes de carga variable (oxi-hidroxidos de Fe y Al,
arcillas del tipo caolinita y/o materia orgénica), que cuando el pH del medio aumenta sufren
procesos de desprotonacion, aumentando progresivamente su carga superficial negativa y
reduciendo la adsorcién de P por atraccion electrostatica (Haynes, 1982; Qiu y Duan, 2019).
Ademas, He et al. (2020) sefalaron que a pH > 7 se produce un cambio en las especies de P
presentes en la disolucion del suelo predominando la especie divalente (HPO4>), maés
dificilmente adsorbible que la monovalente (H2POy’), dificultando la adsorcion de P, que a esos
valores de pH ocurre a través de puentes cationicos, principalmente con el Ca. Otros autores
(Naidu et al., 1990) atribuyen la disminucion de la adsorcion de P cuando incrementa el pH a la
neutralizacion y precipitacion del Al como hidroxido de Al, disminuyendo los lugares de
adsorcion de P. Ademas, Berkowitz et al. (2006) indicaron que el incremento de la cristalinidad
de estos hidroxidos de Al precipitados con el tiempo, dificulta también la adsorcién P.

Aunque, de modo general, la adsorcion de P disminuye al incrementarse el pH, hay estudios
realizados con biochar activado (Qiu y Duan, 2019) en los que la adsorcién descendia desde
valores de pH 3 hasta pH 7 para volver a incrementar a partir de ese valor. Sun et al. (2020), en
estudios realizados sobre suelos de granito muy alterados, obtuvieron los valores méaximos de
adsorcion de P a pH entre 4.3 y 5, empezando a disminuir la adsorcién a partir de ese valor, para
volver a incrementarse a partir del valor del pH 8. En este sentido, He et al. (2020) encontraron
que un aumento en el contenido de Ca en el bioadsorbente incrementa la adsorcion de P (incluso
a valores de pH elevados). Algunos autores (Penn y Camberato, 2019) sefialaron que la
solubilidad del P depende de muchos factores y los resultados que supongan una excepcion,
pueden ser debidos a un cambio en el equilibrio entre los diferentes mecanismos de adsorcion de
P, que se ven afectados de diferentes maneras por el pH y las propiedades del suelo.

En este trabajo, las conchas de mejillon tienen altos contenidos en calcita y aragonito (Seco-
Reigosa et al., 2013b), que pueden promover la retencion del fosfato (Currie et al., 2007;
Abeynaike et al., 2011; Se et al., 2011). La especie HPO4* (dominante a pH alcalino) (Brady &
Weil, 2002) puede unirse a la superficie de carbonatos por medio de complejos de esfera interna
con el calcio octaédrico (Alexandratos et al., 2007) aunque en cantidades claramente inferiores a
los 6xidos y oxihidréxidos de Fe (Goldberg y Glaubig, 1988; Buckingham et al., 2010). Sg et al.
(2011) senalan que la retencion de fosfato en la calcita es un proceso répido y facilmente
reversible cuando la concentracion de P en disolucion disminuye, siendo asi indicativo de
adsorcion fisica en lugar de precipitacion. Cuando se afiadieron 100 mg L' de P a los dos tipos
de concha de mejillon, la concha fina adsorbié un 35% mads de P que la concha gruesa (Figura
1b), lo que puede ser debido a la mayor superficie del primero (Fernandez-Pazos et al., 2013;
Seco-Reigosa et al., 2013a, 2013b).
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La ceniza de concha también mostrd una alta capacidad de retencion de P (Figura 1b), pese a su
pH alcalino pH >9. Esto podria estar relacionado con la presencia de carbonatos tales como
calcita, que favorece la adsorcion de P, especialmente a pH mayor de 6 (Zhang y Selim, 2008;
Yolcubal y Akyol, 2008). Ademas, algunos autores indican que los carbonatos tienen gran
importancia en la adsorcion de P en suelo alcalinos (Hinsinger, 2001; Carreira et al., 2006). La
ceniza de concha tiene contenidos relevantes de 6xidos y carbonatos de Ca, Fe, Na y K (Seco-
Reigosa, et al., 2013b), que han sido relacionados con la adsorcion de P en suelos tropicales
himedos (Campos et al., 2016), asi como con la adsorcion de As(V) (Mahuli et al., 1997),
facilitando la precipitacion del fosfato calcico, el cual podria ser transformado en hidroxiapatito
mas estable (Wang et al., 2012). Si a pH menor de 6 son los precipitados con el Al y el Fe los
que predominan, a pH mayor de 8 se forman precipitados estables del fosforo con el Ca (Saleh y
AlSaadi, 2015). La precipitacion como proceso predominante de inmovilizacion de P a valores
de pH 8 fue sefialada en diferentes materiales adsorbentes naturales (Monicelli et al., 2021). Otro
mecanismo de retencion de P puede ser la adsorcion de P en la superficie del carbonato calcico
(Jalali y Ranjbar, 2010). Ademas, la ceniza de concha presenta elevados contenidos de Fe y Al
no cristalinos (Feo y Alo) (Tabla 3, Material y Métodos), negativamente cargados a valores de
pH alcalino, los cuales podrian facilitar la retencion de fosfatos a través de puentes catidnicos
como se sefald en anteriores estudios con relacion a los aniones de As (Seco-Reigosa et al.,
2013Db).

Las tres mezclas de residuos usadas (M-32, M-58 y M-78) también muestran pH alcalino y una
elevada capacidad de retencion de P (Figura 1c¢), lo que puede ser debido a su alto contenido en
materia organica (Tabla 4, Material y Métodos). La materia orgéanica juega un doble papel con
respecto a la retencion de P: desfavorable (Guppy et al., 2005), debido al bloqueo de los lugares
de adsorcion por aniones organicos y, favorable, en terminos de su caracter anidonico ya que €sos
lugares atraen electrostaticamente a los cationes de Ca, Fe y Al que inducen la retencion de P
(Sanyal y De Datta, 1991;Torrent et al., 1992; Wang et al., 2009a; Campos et al., 2016). Este
mecanismo de puente catidonico en la retencion de P por parte de las sustancias humicas ha sido
sefalado también por otros (Torrent et al., 1992; Wang et al., 2009).

5.1.2 Efecto del tiempo de incubacion en la retencion de P
Ademas del pH, se estudio también el efecto del tiempo de incubacion en la adsorcion de P en
suelos y diferentes materiales, pudiendo observarse dos comportamientos diferentes (Figura 3).
Por un lado, el suelo forestal (Figura 3a), material piritico (Figura 3b), concha fina (Figura 3c), y
ceniza de concha (Figura 3d) que muestran una rapida adsorcion de P, alcanzando el méximo en
24 h en la mayoria de los casos, permaneciendo bastante constante desde ese momento. Por otro
lado, las muestras de suelo de vifiedo (Figura 3a), material granitico (Figura 3b), finos de pizarra
(Figura 3c), concha gruesa (Figura 3c), y serrin (Figura 3d) que tienen una adsorciéon de P
claramente menor, pero ésta puede seguir incrementando incluso un mes después (720 h).
Algunos autores (Torrent et al., 1992; Hongshao y Sranforth 2001) sefialaron la existencia de dos
fases en la adsorcion de P, una inicial muy rapida, que iba seguida de una fase mas lenta. En el
presente estudio, este comportamiento fue observado en las muestras de suelo forestal, ceniza de
concha, material piritico y en ambos tipos de concha de mejillon. Las explicaciones para la
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existencia de la fase mas lenta incluyen reacciones de precipitacion (Jonasson et al., 1988),
difusién en los poros superficiales o en la matriz del adsorbente (Strauss et al., 1997), o
reacciones de coagulacion (Anderson y Lindquist, 1985).

Figura 3. P adsorbido con diferentes tiempos de incubacién para los diversos materiales
adsorbentes testados. Valores medios y barras de error correspondientes a tres réplicas con
coeficientes de variacion siempre < 5%.

El suelo forestal, material piritico, y la concha fina muestran porcentajes de adsorcion cercanos
al 100% en 24 h de incubacién. En la ceniza de concha, para cualquier periodo de incubacion, la
adsorcion de P fue superior al 90%, y fue del 95% justo después de 4 h de incubacion,
incrementando después tan solo un 3% tras una semana de incubacion (168 h). Sin embargo, en
el suelo de vifiedo, finos de pizarra, material granitico, serrin y concha gruesa, se produjo un
claro aumento de la adsorcion de P a medida que aumentaba el tiempo de incubacion. Este efecto
no ocurrio en los otros materiales, lo que puede ser debido a que presentan lugares de adsorcion
muy accesibles, facilitando la saturacion después de unas pocas horas de contacto. Los valores
de adsorcion de P obtenidos en este estudio en un dia de incubacion son mayores a los
encontrados por Ochwoh et al. (2005), que fueron entre el 30 y el 60% en 1 dia y entre el 80 al
90 % a los 60 dias.

5.1.3 Isotermas de adsorcion.
Los datos de adsorcion de P en todos los adsorbentes utilizados se ajustaron a modelos
matematicos como los de Freundlich y Langmuir, lo que nos permitird estudiar los mecanismos
de adsorcion involucrados en dicho proceso. Los datos de adsorcion de P se ajustaron
satisfactoriamente al modelo de Freundlich excepto en el caso del serrin de pino y los finos de
pizarra (Tabla 1). Solamente se ajustaron satisfactoriamente al modelo de Langmuir las muestras
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del suelo forestal y de vifiedo, ya que para el resto de los materiales el error fue demasiado alto.
De modo similar a lo que ocurre en el presente trabajo, estudios realizados con biochar también
encontraron un mejor ajuste de la adsorcion de P a la ecuacion de Freundlich que a la de
Langmuir (Ghodszad et al., 2022). Por el contrario, otros autores (Zhou et al., 2005; Das et al.,
2006) encontraron un mejor ajuste a la ecuacion de Langmuir. También Salim et al, (2020) en
estudios de adsorcion de P realizados con concha de mejilléon encontraron un mejor ajuste de los
datos al modelo de Langmuir, sugiriendo una adsorcién monocapa sobre el adsorbente. Estudios
realizados con diferentes tipos de suelo (Fluvisoles, Cambisoles, Vertisoles, Aarenosoles y
Nitrosoles) por Hadgu et al. (2014), sefialaron buenos ajustes en todos los casos, tanto para el
modelo de Freundlich como para el de Langmuir.
Tabla 1: Constantes y coeficientes R? correspondientes a los ajustes de los datos de adsorcion de P a los

modelos de Langmuir y Freundlich para los suelos y los materiales adsorbentes ensayados. Valores de
error entre paréntesis. -: Valores de error demasiado altos para el ajuste.

Freundlich Langmuir
Ke N R? K. Xa R
(L" kgt mg®™) (L mg™) (mg kg

Suelo forestal 254.8 (+ 37.6) 0.44 (+ 0.06) 0.961 0.33(+0.07) 1005 (+80.6)  0.981
3?;;8:6 43.7 (£13.0) 0.67 (£0.08) 0.968 0.032 (£ 0.012) 921.2 (+172.8)  0.977
Material 217.1 (£52.2) 2.06 (+0.36) 0.948 - ; ;
piritico
Material 1.31 (+2.53) 1.60 (+0.52) 0.913 - ; ;
granltlco
Concha 17.8 (4.2)  0.85 (+0.06) 0.990 - - -
gruesa A : - :
Concha fina 61.4 (£8.6) 0.98 (x0.06) 0.995 - - -
Ceniza de
o 571.1 (£ 92.6) 2.01 (+0.80) 0.867 - - -

Serrin de pino - - - - - -

Finos de ) ) ) ) ) )
pizarra

Mezcla M-32 137.8 (+ 39.3) 0.72 (+0.12) 0.932 - - -
Mezcla M-58 115.6 (+ 19.3) 1.15(+ 0.10) 0.985 - - -
Mezcla M-78 144.7 (+ 46.9) 0.49 (+ 0.11) 0.872 - - -

Skopp (2009) indica que valores proximos a 1 para el parametro n en la ecuacion de Freundlich
eran indicativos de una alta accesibilidad a las superficies adsorbentes, mientras que valores
mayores que 1 indican que el ajuste no es bueno (falta de sentido fisico). La Tabla 1 muestra que
los valores de n son mayores que 1 para los materiales piritico y granitico, ceniza de concha y
mezcla M-58, relativizando asi las bondades de sus coeficientes R.

Con respecto a los valores Kr (indicativos de la capacidad de adsorcion/retencion en la ecuacion
de Freundlich), los mayores niveles corresponden a la ceniza de concha, muestras de suelo
forestal y material piritico, mientras, los mas bajos se encontraron en el material granitico (Tabla

1.
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5.2 ADSORCION DE ELEMENTOS TRAZA EN SUELOS Y BIOADSORBENTES.

5.2.1 Adsorcion de elementos traza en suelos.

En la Figura 4a y en la Tabla 2 se puede observar la adsorcion de diferentes elementos traza (Cr,
F, Cd y Pb) por dos suelos (forestal y de vifiedo) y el material de una escombrera piritica. La
mayor adsorcion de F (73.0%), Cd (54.0%) y Pb (86.0%) correspondié al suelo forestal, mientras
que el Cr se adsorbi6 mas en el material piritico (55.4%). Las menores adsorciones de F las
presentd el suelo de vifiedo (48.6%), las de Cd y Pb el material piritico (12.0 y 60.0%,
respectivamente) y las de Cr los dos suelos (23.0 y 20.0% para el suelo forestal y de vifiedo,
respectivamente) (Tabla 2; Figura 4a).

Tabla 2. Porcentaje de adsorcién de Cr, F, Cd y Pb en suelo forestal, suelo de vifiedo y material piritico
para la maxima concentracion afiadida (6 mol L)

Suelo Porcentaje de adsorcién para la maxima concentracion afiadida (6 mmol L)
Cromo Flaor Cadmio Plomo
Suelo forestal 23.0% 73.0% 54.0% 86.0%
Suelo de vifiedo 20.0% 48.6% 39.0% 61.0%
Material piritico 55.4% 66.7% 12.0% 60.0%

El distinto comportamiento de los elementos traza estudiados en los suelos (forestal y de vifiedo)
y el material piritico puede relacionarse con el caracter cationico o anionico del elemento y con
los componentes de los materiales, ya que van a condicionar los mecanismos de adsorcion, en los
que el pH va a ejercer un importante papel. Para el Cr(VI), la mayor adsorcion se produce a
valores de pH muy &cido (en el material piritico, pH=2.97); para el F, la adsorcion es muy
elevada tanto en el suelo forestal que tiene un pH de 5.65 como en el material piritico cuyo pH es
muy acido (pH=2.97); Cd y Pb presentan la mayor adsorcion al pH maés elevado y la menor al
pH mas écido (Figura 4a).

En el caso del Cr(VI), la mayor adsorcion a pH muy acido ha sido obtenida por otros autores
(Ucun et al., 2002; Dong et al., 2009; Tang et al., 2009; Fernandez-Pazos et al., 2013; Otero et
al., 2015; Dong et al., 2021). Wang et al. (2009) indicaron que el pH Optimo para la adsorcion de
Cr(VI) se encuentra entre 1 y 2.5, disminuyendo cuando el pH es >4, debido a la competencia
entre los oxianiones de Cr(VI) y los grupos OH". En el presente estudio, la mayor adsorcién de
Cr(VI) del material piritico puede estar relacionada con los elevados contenidos de minerales de
Fe no cristalino que presenta (Fe,, Tabla 2, Material y Métodos), los cuales a esos valores de pH
se encuentran positivamente cargados favoreciendo la atraccion electrostatica de las especies
anidnicas de Cr(VI) (principalmente HCrO4') (Ucun et al., 2002). La influencia de los minerales
no cristalinos en la adsorcion de Cr(VI) ha sido sefialada por otros autores (Ferndndez-Pazos et
al., 2013; Otero et al., 2015). Por otra parte, el aumento del carbono orgéanico disuelto (DOC) a
medida que el Cr(VI) adsorbido también se incrementaba sugiere la liberacion de aniones
organicos durante el proceso de adsorcion de Cr(VI) (Otero et al., 2015), obteniéndose
correlaciones significativas entre Cr adsorbido y DOC para el suelo forestal (1=0.963, p<0.01),
suelo de vifiedo (r=0.946, p<0.05) y material piritico (r=0.900, p<0.05). En el caso del suelo
forestal también se obtuvo una correlacion significativa entre el Cr(VI) adsorbido y el pH en la
disolucion de equilibrio (1=0.951, p <0.05), lo que podria indicar un intercambio anidnico entre
F y los grupos OH".
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a) b)
c) d)
e) f)
g Y

Figura 4. Adsorcion de Cr, F, Cd y Pb en suelos y bioadsorbentes. Valores medios (con barras de error)
para tres réplicas con coeficientes de variacion siempre < 5%.

En cuanto al F-, el material piritico también puede adsorber este anion a través de atracciones
electrostaticas sobre los minerales no cristalinos de Fe positivamente cargados, de modo similar
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a lo indicado para el Cr(VI), lo que ha sido sefialado por otros autores como el principal
mecanismo de adsorcion a esos valores de pH (Arnesen and Krogstad, 1998; Harrington et al.,
2003; Xu et al., 2006; Lopez-Valdivieso et al., 2006; Gago et al., 2012, 2014; Quintans-Fondo et
al., 2016b; Panchu et al. 2022). La elevada adsorcion de F~ que presenta el suelo forestal puede
deberse: 1) a los minerales no cristalinos de Al (superiores a los obtenidos en el suelo de vifiedo
y material piritico) y de Fe (superiores a los del de viiiedo) (Tabla 2, Material y Métodos), que a
pH 5.65 presentaran carga positiva y adsorberan el F por el mecanismo anteriormente
mencionado; 2) al elevado contenido de materia organica del suelo forestal, que presentara
cargas negativas a pH 5.65, adsorbiendo el F por diversos mecanismos: adsorcion en los
complejos organoaluminicos por intercambio con los iones OH™ (Shin and Han, 2004: Simard y
Lafrance, 1996); a través de cationes polivalentes (como el Al) unido a los lugares
negativamente cargados de la materia orgéanica, que pueden actuar como puentes catidnicos; a
través de puentes de hidrogeno o directamente en grupos protonados como el -NH3" (Gago et al.,
2012, 2014). La menor adsorcion de F que presenta el suelo de vifiedo en relacion al forestal y al
material de escombrera puede deberse, ademas de al menor contenido de Fe y Al no cristalinos y
de materia organica (que el suelo forestal), a su elevado contenido en P (Tabla 2, Material y
Métodos) ya que los fosfatos pueden competir con el F~ por los lugares de adsorcion (Quintans-
Fondo et al., 2016a); la especie de fosforo HPO4* es el anion que mas competencia ejerce en la
adsorcion de F- comparado con otros como HCOj3", SO4* o CI"(Choi et al., 2022) cuya presencia,
en algunos estudios, no afectd a la adsorcion de F~ (Dong et al., 2021). Varios autores han
obtenido un aumento de la materia organica disuelta como resultado de la interaccion con el F-
en suelo (Arnesen and Krogstad, 1998; Gago et al., 2012, 2014; Simard and Lafrance, 1996); sin
embargo, en este estudio el DOC so6lo aumentd, significativamente, a medida que se
incrementaba el F~ afiadido en suelo de vifiedo (r=0.996, p<0.01). El hecho de que la materia
organica pueda adsorber F~ a través de cationes polivalentes o puentes de hidrégeno, podria
justificar los elevados valores de adsorcion sin necesidad de que intervenga el mecanismo de
intercambio de F con aniones organicos. De hecho, se observo un incremento de pH a medida
que aumentaba la concentracion de F afiadido en el suelo forestal (de 4.07 a 4.71), el suelo de
vifiedo (de 3.72 a 5.70) y en el material piritico (de 3.49 a 3.83), obteniéndose una correlacion
significativa (p<0.05) entre F adsorbido y pH de la disolucion de equilibrio para los suelos
(r=0.927 y r=0.929, para el forestal y el de vifiedo, respectivamente), lo que podria indicar un
intercambio entre F~ y grupos OH", como ha sido sefialado en suelos de Galicia por otros autores
(Gago et al., 2012, 2014).

De modo similar a lo sefialado para Cr y F, el pH es un factor determinante en los valores de
adsorcion de Cd y Pb, pero, en este caso, los valores de adsorciéon mas bajos se corresponden con
los materiales que presentan los menores valores de pH: el material piritico (2.97) y el suelo de
vifiedo (4.48) (Figura 4). Otros autores han sefialado que la adsorciéon de Cd y Pb es altamente
dependiente del pH (Appel y Ma, 2002; Tunali et al., 2006; Kim et al., 2009), ya que influye en
la hidrolisis de los elementos, la solubilidad de los iones metalicos, la solubilidad de la materia
organica y la carga superficial de los compuestos de carga variable (Sauvé et al., 2000). A pH
acido los componentes de carga variable del suelo tienden a estar positivamente cargados
dificultando la adsorcion de estos cationes metalicos, pero, a medida que aumenta el pH esos
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componentes adquieren carga negativa y favorecen las interacciones electrostaticas con estos
cationes (Wang et al., 2006; Shaheen et al., 2013). La adsorcién mas elevada de Cd y Pb en el
suelo forestal, podria estar relacionada con el mayor contenido de materia orgénica que presenta
en relacion al de vifiedo y al material piritico. Petruzelli et al. (1981) demostraron que el Pb
presenta una gran afinidad por la formacion de complejos orgénicos que permanecen estables
incluso a valores de pH bajo (pH 4).

5.2.2 Adsorcion de elementos traza en bioadsorbentes.

En cuanto a la adsorcidon de estos elementos traza por distintos materiales residuales (concha de
mejillon, corteza de pino, residuo de caniamo y ceniza de roble), se puede observar que la corteza
de pino tiene un elevado poder de adsorcion de Cr (practicamente el 100% de lo afiadido) y de F
(72.7%); la concha de mejillon y la ceniza de roble adsorben el 100% del Cd y el Pb afiadidos y
también el residuo de cafiamo tiene una elevada capacidad para adsorber estos elemenos (96% y
>89%, respectivamente); la ceniza de roble muestra, ademads, una gran retencion de F (69.3%)
(Figura 4d.). Estos resultados indican que, de los residuos estudiados, para retener Cr solo se
puede utilizar la corteza de pino, para el F se podria usar corteza de pino y ceniza de roble, y
para Cd y Pb serian muy adecuados la concha de mejillon, la ceniza de roble y el residuo de
canamo (Figuras 4f y 4h). Se estudio también el poder adsorbente de la paja de trigo respecto a
As, Cr, F y Ni, resultando ser un buen
adsorbente para F (similar a la ceniza de
roble, aunque inferior a la corteza de
pino) y, principalmente, para Ni, mientras
que la adsorcion de As fue siempre
despreciable (Figura 5). Comparando los
resultados de adsorcion de estos
elementos en los bioadsorbentes con la
obtenida en suelos y material piritico, se
puede observar que la corteza de pino y la
paja adsorben mas Cr; la concha de Figura 5. Adsorcion de As(V), Cr(Vl); F-y Ni2*

112 . . (mmol kg) para las diferentes concentraciones
mejillon, la ceniza de roble y los residuos afiadidas (mmol L?) en cada elemento. Valores
de cafiamo adsorben mas Cd y Pb; por el promedio (con barras de error) para 3 réplicas,
contrario, en el caso del F, suelo forestal y con coeficientes de variacion siempre <5%.
material piritico tienen mayor capacidad de adsorciéon que cualquiera de los bioadsorbentes
utilizados (Figuras 4c y d).
La adsorcion de los elementos traza en los bioadsorbentes estudiados también esta relacionada
con los valores de pH, tal y como se sefiald para suelos y material piritico. En el caso de Cry F,
la corteza de pino es la que presenta una mayor adsorcion y también la mayor acidez (pH=3.99).
Varios autores también obtuvieron valores maximos de adsorcion de Cr(VI) a valores de pH muy
acidos (inferiores a 2.5) en ensayos realizados con diferentes bioadsorbentes (Enniya et al., 2018;
Parlayict y Pehlivan, 2019, Chakraborty et al., 2022). Lo mismo ocurre con el F, para el que
obtuvieron los valores maximos de adsorcion a pH 3 en concha de almeja calcinada (aunque los
valores se mantuvieron elevados a pH mas altos) (Choi et al., 2022), a pH 4 en cascara de banana
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(Mondal et al., 2017) y a pH entre 4 y 5.5 en un bioadsorbente modificado con 6xidos de
elementos metalicos (Dong et al., 2021). La elevada adsorcién de Cr y F que presenta la corteza
de pino, podria relacionarse con los grupos orgadnicos funcionales que presenta en su
composicion. La corteza de pino estd compuesta, principalmente, por taninos, lignina, celulosa y
hemicelulosa (Cutillas-Barreiro et al., 2016). A pH é&cido, el exceso de protones en el medio
puede provocar la protonacion de los grupos fenolicos, atrayendo las especies anidnicas de
Cr(VI) y el F (Ucun et al., 2002; Uysal y Ar, 2012). Algo similar ocurre en la paja de trigo en la
que se detectaron grupos funcionales carboxilicos, hidroxilo y amina (Ferreira-Coelho et al.,
2016) que, en ambientes fuertemente 4cidos, tienden a protonarse adquiriendo cargas positivas
que pueden atraer aniones. Bayuo et al. (2019) también relacionaron la adsorcion de Cr(VI) con
la presencia de esos grupos funcionales en la cascara de cacahuete. Ademas, Rivas-Pérez et al.
(2017) y Paradelo et al. (2017) indicaron que un mecanismos acoplado de adsorcion-reduccion
podria ser muy relevante en la retencion de Cr(VI) en corteza de pino, lo que provoca una alta
retencion de grupos funcionales que actian como donadores de electrones.

La concha de mejillon, el residuo de cafiamo, la ceniza de roble y la paja de trigo presentan
valores de pH predominantemente alcalinos y, por lo tanto, los componentes de carga variable
presentes en ellos se encuentran cargados negativamente. En esos casos, la union con los aniones
podria ocurrir a través de puentes cationicos. Las especies anionicas de Cr(VI) y de As(V) y el F~
también pueden unirse a los carbonatos a través de complejos de esfera interna con Ca octaédrico
(Alexandratos et al., 2007; Quintans-Fondo et al., 2016b; Cela-Dablanca et al., 2021), aunque en
el caso del Cr(VI) este mecanismo parece poco relevante pues la adsorcion de este elemento por
la concha de mejillon es escasa (Figura 4b). En el caso del fltor, a valores de pH alcalinos puede
formar precipitados CaF,, que ya fueron citados en estudios de adsorcion con concha de almeja
(Choi et al., 2022).

El comportamiento del pH de la disolucion de equilibrio a medida que aumentaba la
concentracion de Cr(VI) afiadida fue diferente en funcion del tipo de bioadsorbente: en la corteza
de pino y concha de mejillon aumentd (de 3.44 a 3.97 y de 6.63 a 7.28, respectivamente), en la
ceniza de roble el pH se mantuvo alrededor de 13.5 y en el residuo de cadfnamo se observo un
ligero descenso en el pH (de 8.88 a 8.62). Otero et al. (2015) también observaron diferentes
tendencias para el pH en el disolucidon de equilibrio después de la adiciéon de concentraciones
crecientes de Cr(VI). Con la adicion de F el pH de la disolucion de equilibrio se mantuvo o
incluso descendi6 (pH entre 12.95 y 13.03 para ceniza de roble, 4.18-4.03 para corteza de pino,
7.33-6.93 para concha de mejillon y 7.55-7.17 para el residuo de cénamo), al contrario que
ocurre en los suelos, en los que se observd un incremento. La diferencia encontrada en el
comportamiento del pH en los distintos materiales podria ser debida a que la adsorcion de los
aniones tiene lugar a través de diferentes mecanismos en cada caso. Cuando el mecanismo
dominante es la atraccion electrostatica sobre la superficie positivamente cargada del adsorbente
son liberados grupos OH  que causan un incremento de pH (Gianotto et al., 2003; Lopez-
Valdivieso et al., 2006; Gago et al., 2012, 2014; Fernandez-Pazos et al., 2013; Otero et al.,
2015). Cuando en la atraccion electrostatica el Cr(VI) o el F se intercambian por aniones
organicos, PO+* 0 SO4%, no hay incremento de pH derivado de la adsorcion. Ademas, la materia
organica puede adsorber aniones a través de puentes de H y fuerzas de van der Waals (Boddu et
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al., 2003; Gago et al., 2012) que tampoco implican la liberacion de OH" y, por lo tanto, no
elevarian el pH. La precipitacion del F en forma de compuestos con Ca o con Al (Harringtong et
al, 2003) es otro posible mecanismo de adsorcion que no implicaria el incremento de pH. La baja
eficiencia de adsorcion de As(V) de la paja de trigo puede estar relacionada con el pH de la
solucion de equilibrio, que estuvo entre 7.0 y 7.6 en todo el rango concentraciones de As(V)
afiadidas (Tabla 2, apartado 4.4, Resultados y Discusion). Esos valores de pH fueron siempre
superiores al pzc de la paja de trigo (6.68; Tabla 3, Material y Métodos), lo que implica un
predominio de cargas negativas en la superficie del adsorbente, disminuyendo asi la eficiencia de
adsorcion de As(V).

En cuanto a Cd y Pb, la adsorcion es muy elevada en todos los bioadsorbentes (generalmente
>90%), a excepcion de la corteza de pino (46% de Cd para la maxima concentracion afadida), lo
que puede estar relacionado con la mayor acidez de este material (Tabla 3, Material y Métodos).
También es muy elevada la adsorcidon de Ni en la paja de trigo, que es el unico bioadsorbente en
el que se realizd el ensayo para este elemento (Figura 5). La adsorcion de estos elementos es
dependiente del pH, lo que es ldgico pues este parametro afecta a la solubilidad de los iones
metalicos y también al estado de ionizacion de los grupos funcionales en los componentes de
carga variables de las superficies del adsorbente (Tunali et al., 2006). Estudios anteriores sobre la
adsorcion de Cd y Pb en determinados adsorbentes indican que la adsorcion de Cd puede
incrementarse del 8.1 % al 97.3%, cuando el pH aumenta de 1 a 4 y la de Pb de desde 42.8% a
99% cuando el pH aumenta de 1 a 3 (Chen et al., 2017). Otros estudios de adsorcion de Pb y Ni
en diferentes adsorbentes también indicaron que incrementa al aumentar el pH hasta valores de
pH 6, atribuyéndolo al incremento gradual de cargas negativas en los componentes de carga
variable del suelo (Irani et al., 2011; Jalali y Najafi, 2018). A pH mayor de 9 en el Cd (Chen et
al., 2017) y mayor de 6 en el Pb y Ni (Irani et al., 2011; Jalali y Najafi, 2018) los iones metélicos
pueden combinarse con los grupos OH™ para formar hidroxidos de Cd, Pb o Ni. Es evidente que
el elevado pH de los residuos que presentan los mayores valores de adsorcion, como la ceniza de
roble y la concha de mejillon (Tabla 8, Material y Métodos), facilitan la precipitacion tanto del
Cd como del Pb. Segin Cruz-Lopes et al. (2022) el valor de pH mas adecuado para la
eliminacion de Ni por bioadsorbentes fue de pH 5, disminuyendo significativamente la adsorcion
a media que el pH incrementa por encima de ese valor. Un incremento de la adsorcion de Ni**
hasta valores de pH 5 también fue sefialado por Giirel (2017); por encima de pH 6 vy,
dependiendo de la concentracion de Ni** en la disolucion, éste comienza a precipitar (Tan y
Hameed, 2017) y por encima de pH 7, se forman hidréxidos tanto de Cd como de Ni, altamente
insolubles (Guo et al., 2018).

En algunos bioadsorbentes se observa un descenso del pH de la disoluciéon de equilibrio a
medida que se afiaden Cd o Pb, lo que indica una liberacion de H" cuando se produce la
adsorcion, si bien la correlacion entre el pH de la disolucion de equilibrio y Cd o Pb adsorbido
solo fue significativa en la corteza de pino (r=-0.930, p<0.05; r=-0.995, p<0.01 para Cd y Pb,
respectivamente). El hecho de que la variacion de pH de la disolucion de equilibrio con la
adicion de Cd o Pb dependa del tipo de adsorbente, puede estar relacionado con que la adsorcion
de estos elementos tiene lugar a través de diferentes mecanismos, al igual que ocurria con el
Cr(VI) y el F, anteriormente comentados. Cuando el mecanismo dominante es la atraccion
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electrostatica entre la superficie del bioadsorbente cargada negativamente y el elemento
catidnico (Cd o Pb) puede tener lugar un intercambio con H', disminuyendo el pH de la
disolucion (Taty-Costodes et al., 2003). Este mecanismo podria ser el mas frecuente en la
adsorcion de estos elementos sobre materiales organicos (como el residuo de cafiamo y la corteza
de pino presentes en este estudio), ya que sus paredes celulares estan formadas por celulosa y
lignina, con muchos grupos hidroxilo y fenoles (Figuras 6 y 8, Material y Métodos),
produciéndose un intercambio con H', responsable del descenso de pH. Sin embargo, Taty-
Costodes et al. (2003) y Pagnanelli et al. (2003), también indican la presencia de otros
mecanismos distintos al intercambio catidonico, como la adsorcion especifica y procesos de
complejacidon, asi como adsorcion fisica y probablemente micro-precipitaciones, las cuales
podrian explicar las diferencias encontradas en el presente estudio con relacion al cambio de pH,
ya que esos procesos no implican la liberacion de H'. También hay que tener en cuenta que el
contenido de Ca total es muy alto en alguno de los bioadsorbentes, especialmente en concha fina
de mejilloén, corteza de roble y residuo de cafnamo (Tabla 3, Material y Métodos) y se ha
sefalado que el CaCOs reduce la solubilidad de los elementos traza (Shaheen et al., 2013), lo que
se atribuye a un efecto directo relacionado con las interacciones superficiales y a un efecto
indirecto por el incremento de pH. Los cationes metalicos divalentes tienen tendencia a asociarse
con calcita, inicialmente a través de reacciones de adsorcion superficiales y después como
precipitados dentro de las capas de calcita por recristalizacion, obteniéndose una adsorcion
especifica con poca tendencia a la desorcion (Zhao et al., 2014). Por otro lado, la presencia de
carbonatos en suelos implica una baja solubilidad de los elementos metalicos, debido a que
provoca valores de pH elevados, que favorecen su precipitacion. También se observd un
descenso en el contenido de materia organica disuelta en las disoluciones de equilibrio a medida
que aumentaba la concentracion afiadida de Cd y, en menor medida de Pb, aunque la correlacion
solo fue significativa en la corteza de pino para Cd (r=-0.997, p<0.01). Esto puede ser debido a
la afinidad de los cationes metalicos por los compuestos organicos, con una posible precipitacion
de complejos organometalicos, que podria explicar la disminucion de DOC (Van Herwijnen et
al., 2007).

En el caso del Ni**, cuando van aumentando las concentraciones afiadidas se observan valores
crecientes de pH en la disolucion de equilibrio (contrariamente a lo sefialado para Cd y Pb),
aunque siempre estan por debajo de los valores del pzc para la paja de trigo (pH=6.8), lo que
favorece la presencia de cargas superficiales positivas que dificultaron la adsorcion de Ni*';
como en el caso del Cd y Pb, la adiciéon de Ni provoca un descenso de la materia organica
soluble. El incremento progresivo de pH podria ser debido a un intercambio cationico liberando
cationes basicos como el Ca?>" y Mg?" desde la superficie del adsorbente, cationes que podrian

facilitar la precipitacion de la materia organica, con la consiguiente disminucion de los valores
de DOC.

5.2.3 Adsorcion de elementos traza en suelos y material piritico enmendados con
bioadsorbentes.

Se enmedaron los dos suelos (forestal y de vifiedo) y el material piritico con 48 t ha™' de los

bioadsorbentes que mostraron el mayor poder de adsorcion de los elementos traza en los ensayos
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individuales. Con el objetivo de incrementar la adsorcion de Cr(VI) y F se incorporaron concha
de mejillon, ceniza de roble y corteza de pino, individualmente; para Cd y Pb se afiadieron los
dos primeros y en lugar de la corteza de pino se utilizaron residuos de canamo, también por
separado.

En el caso del Cr(VI), se obtuvo un incremento en su adsorcion al afiadir la corteza de pino tanto
a los suelos como al material piritico (Figura 6). El resto de las enmiendas no causé un
incremento significativo en la adsorcion de Cr(VI), con la excepcion de la ceniza de roble en el
suelo forestal. Rivas-Pérez et al. (2017), estudiando la adsorcién/desorcion simultanea de Cr(VI)
y As(V) encontraron que la corteza de pino incremento la adsorcion de Cr(VI) en las muestras de
suelo forestal (hasta un 20%) y en el material piritico (hasta un 25%), mientras que en el suelo de
vifiedo el aumento fue muy escaso.

En cuanto al F~, su adsorcion en el material piritico aument6 con todas las enmiendas (Figura 7),
particularmente con la ceniza de roble y la concha de mejillon; en el suelo de vifiedo increment6
con la ceniza de roble y con la corteza de pino (adsorcion entre 63.9 y 86%), pero no con la
concha de mejillon; por su parte, en el suelo forestal la adsorcion de F increment6 con la corteza
de pino y con la concha de mejillon, pero no con la ceniza de roble (Figura 7). Algunos autores
indican que la adsorcion maxima de F~ ocurre a pH entre 4.8 y 5.5 (Arnesen y Krogstad, 1998),
que es el rango en el que se encuentran la mayoria de los suelos de Galicia. En el material
piritico (con pH 2.97, Tabla 2, Material y Métodos), es de esperar que la adicion de las
enmiendas (todas con pH superior al del material piritico, especialmente la ceniza de roble y la
concha de mejillon), eleven el pH hasta el rango donde la adsorcién de F es mayor. En el suelo
de viiedo (con pH 4.48) el mecanismo podria ser similar con la excepcion de la enmienda con
corteza de pino, que posee un pH mas acido que el propio suelo. En el suelo forestal, el pH
(5.65) es cercano al del rango maximo de adsorcion, por lo que cualquier incremento en la
adsorcion de F~ asociada a las enmiendas podria ser debido a un mecanismo diferente al
relacionado con el aumento del pH. De hecho, la adicion de enmiendas mas alcalinas
(especialmente ceniza de roble) no causé un incremento en la adsorciéon de F-, lo que puede ser
debido a la presencia de componentes con carga predominantemente negativa que no favorece
las interacciones electrostaticas. Ademas de la modificacion del pH de suelos y de material
piritico debido a las enmiendas, los materiales afiadidos incorporan nuevas superficies de
adsorcion. La corteza de pino podria aumentar la adsorcion de F~ de suelos y material piritico
debido a grupos funcionales organicos que se protonan a pH acido (Uysal y Ar, 2012). La ceniza
de roble puede elevar el pH, pero también aporta Fe y Al no cristalinos y 6xidos de Ca y Fe, que
pueden absorber F~ también a pH acido (Mahuli et al., 1997). Finalmente, la concha de mejillon
eleva el pH y proporciona carbonatos a los que se puede adsorber el F~ (Alexandratos et al.,
2007; Quintans-Fondo et al., 2016b).
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Figura 6. Curvas de adsorcion de Cr(VI) para el
suelo forestal (a), suelo de vifiedo (b) y material
piritico (c) no enmendados y enmendados.
Valores medios (con barras de error) para tres
réplicas con coeficientes de variacion siempre <
5%.

Discusion General

Figura 7. Curvas de adsorcion de F- para el
suelo forestal (a), suelo de vifiedo (b) y
material piritico (c) no enmendados y
enmendados. Valores medios (con barras de
error) para tres réplicas con coeficientes de
variacion siempre < 5%.

Respecto a Cd y Pb, se puede observar que, en general, las enmiendas provocaron un aumento de
la adsorcion en ambos suelos y el material piritico en relacién con los valores obtenidos sin
recibir las enmiendas (Figuras 8 y 9). La enmienda mads efectiva para incrementar la adsorcion de
estos elementos en los suelos fue la ceniza de roble y la que menor efecto caus6 fue el residuo de
cafiamo; en el material piritico también la ceniza provocd la mayor adsorcion de Cd, sin
embargo, para el Pb fue la concha de mejillon. El incremento de la adsorcion de estos elementos
después de la adicion de las enmiendas coincide, de modo general, con la capacidad de adsorcion
de Cd y Pb de los materiales usados como enmiendas, que siguen la secuencia: ceniza de roble =

concha de mejillon > residuo de cafiamo.
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Figura 8. Curvas de adsorcion de Cd para el
suelo forestal (a), suelo de vifiedo (b) y
material piritico (c) no enmendados y
enmendados. Valores medios (con barras de
error) para tres réplicas con coeficientes de
variacion siempre < 5%.

Figura 9. Curvas de adsorcion de Pb para el
suelo forestal (a), suelo de vifiedo (b) y
material piritico (c) no enmendados y
enmendados. Valores medios (con barras de
error) para tres réplicas con coeficientes de
variacion siempre < 5%.

La adicion de estos subproductos a los suelos y el material piritico, causan un incremento de pH,
favoreciendo la presencia de cargas negativas en los componentes de carga variable. Ademas, la
concha de mejillon presenta un alto contenido en aragonito, que ya se ha observado que puede
retener Cd y Pb, principalmente por mecanismos de precipitacion (Prieto et al., 2003). En este
sentido, diferentes trabajos encontraron una elevada adsorcion de Cd y Pb en suelos enmendados
con concha de mejillon, atribuida a la calcita y el aragonito de este material, que pueden adsorber
esos metales cationicos (Ramirez Pérez et al., 2013; Fernandez Calvifio et al., 2016). Asimismo,
se obtuvo un incremento de la capacidad de adsorcion de Cd y Pb en un suelo de mina
enmendado con lodo y paja de cebada, debido principalmente al desplazamiento del Ca®" y otros
cationes de cambio (Vega et al., 2009). Otros autores también estudiaron los efectos de
diferentes enmiendas de bajo coste en la retencion del Cd y el Pb en un suelo contaminado de
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una llanura aluvial, encontrando que, la mayoria de las enmiendas disminuian el Cd y el Pb
soluble e intercambiable (Shaheen y Rinklebe, 2015).

5.2.4 Ajustes de los datos de adsorcion de elementos traza en suelos y bioadsorbentes
a los modelos més utilizados.

En la Tabla 3 se muestran los resultados de los ajustes de los datos de adsorcion de diferentes
elementos traza en suelos y bioadsorbentes a los modelos de Freundlich y Langmuir. En el caso
del Cr(VI), el ajuste fue mejor al modelo de Freundlich que al de Langmuir, lo que significa
superficies de adsorcion heterogéneas, una adsorcion multicapa, que no se puede predecir la
adsorcion maxima y no es facil que se produzca la saturacion de los lugares de adsorcidn; esto
coincide con los resultados obtenidos por otros autores (Aksu y Akpinar, 2001; Ucun et al.,
2002; Fernandez-Pazos et al., 2013; Nufiez-Delgado et al., 2015; Otero et al., 2015; Enniya et al.,
2018). El residuo de cafiamo mostr6 una baja adsorciéon de Cr(VI), con un mal ajuste a
cualquiera de los modelos.
En cuanto al F, en el suelo forestal y el material piritico los datos de adsorcion solo se ajustaron
al modelo de Freundlich, pero en el suelo de vifiedo y en los bioadsorbentes los datos se
ajustaron a ambos modelos (Tabla 3). Estudios previos también encontraron buenos ajustes a
ambos modelos (Arnesen y Krogstad, 1998; Gago et al., 2012, 2014; Simard y Lafrance, 1996).
Se realizo un estudio de la correlacion entre los parametros de las ecuaciones de las isotermas de
adsorcion de F~ y diferentes propiedades de los materiales adsorbentes. En el caso del Kr
(constante de Freundlich relacionada con la capacidad de adsorcion) se correlaciond con el
contenido de N (r=0.960, p<0.05) probablemente debido a la intervencioén de la materia organica
en los procesos de adsorcion. Qm (méximo de adsorcidon estimado por el modelo de Langmuir) se
correlacion6 con el Fe total (r=0.940, p<0.05) y Fe, (r=0.990, p<0.05) lo que indicaria que el Fe
de baja cristalinidad estd implicado en los procesos de adsorcion de F-, como se sefiald
previamente (Arnesen y Krogstad, 1998; Gago et al., 2012, 2014; Quintans-Fondo et al., 2016b).
Al igual que se senal6 para el Cr(VI), los datos de adsorcion de Cd como de Pb se ajustaron
mejor al modelo de Freundlich que al de Langmuir (Tabla 3), de modo que no es posible estimar
un valor maximo de adsorcion con el modelo. Sin embargo, la adsorcion de estos elementos en la
concha de mejillon, el residuo de cafiamo y la ceniza de roble no se ajusta a estos modelos, lo
que es frecuente para valores de adsorcion tan elevados como los encontrados en esos materiales.
Un mejor ajuste de los valores de adsorcion a la isoterma de Freundlich fue sefialado por Reddy
et al. (2010) para el Pb y por Chen et al. (2017) para Cd(Il) y Pb(Il) y, en estos casos, la
capacidad de adsorcion de los iones metdlicos por parte del adsorbente es muy elevada y
depende de la concentracion del metal en la disolucion (Cruz-Lopes et al., 2022). La adsorcion
de Ni en la paja de trigo también se ajustd mejor al modelo de Freundlich, mientras que en el
caso de la adsorcion de As(V), la casi total ausencia de retencion de este elemento por la paja
provoca que los datos no se ajusten a ninguno de los modelos.
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Tabla 3: Constantes y valores R? de Freundlich y Langmuir correspondientes a la adsorcion de diferentes
elementos traza en los suelos y subproductos estudiados. -: Valores de error demasiado altos para el

ajuste.

Ajustes para el Cr(VI)

Freundlich Langmuir
Ke (L" kg™ mmol®m) n R? K. (L mmol)  Qm (mmol kg™) R?
Suelo forestal 1.38+0.26 1.20+0.13 0.99 - - -
Suelo de vifiedo 0.89 +0.25 1.48 +0.18 0.99 - - -
Material piritico 23.34 £ 1.17 0.38 £ 0.04 0.98 2.63+1.01 36.60+4.05 0.97
Ceniza de roble 3.54+£0.77 1.11+0.16 0.98 - - -
Corteza de pino 8436.0 +3298.2 1.98+0.15 1.00 - - -
Residuo de cafnamo - - - - - -
Concha de mejillon 0.28 +0.14 2.12+0.30 0.99 - - -
Paja de trigo 4.3+0.7 0.89+0.13 0.978 - - -
Ajustes para el F
Freundlich Langmuir
Ke (L" kg™t mmol®™) n R? Ke (L mmol™)  Qm (mmol kg™®) R?
Suelo forestal 26.37 £ 1.26 1.075 + 0.999 - - -
Suelo de vifiedo 12.18 £ 0.26 0.778 = 0.999 0.188 +0.03 82.05+9.96 0.999
Material piritico 17.24 £ 0.39 1.208 = 0.999 - - -
Ceniza de roble 17.11 £ 0.48 0.842 + 0.998 0.14 +0.05 139.78 + 0.997
Corteza de pino 20.24 +£0.84 0.771 £ 0.994 0.30£0.06 93.13+12.79 0.997
Residuo de cafamo 4.07 £0.26 0.908 + 0.997 0.04 £ 0.02 107.83 0.997
Concha de mejillén 10.34 £ 1.26 0.562 + 0.971 0.42+£0.08 37.9+3.17 0.993
Paja de trigo 15.1+1.7 0.65+0.12 0,970 - - -
Ajustes para el As(V)
Freundlich Langmuir
Ke (L" kg™t mmol®™) n R? K. (L mmol™®)  Qm (mmol kg™) R?
Paja de trigo - - - - - -
Ajustes para el Ni%*
Freundlich Langmuir
Ke (L" kg™t mmol®™) n R? K. (L mmol™?)  Qm (mmol kg™?) R?
Paja de trigo 18.2 £ 0.3 1.19 + 0.03 0.999 - - -
Ajustes para el Cd
Freundlich Langmuir
Ke (L" kg™t mmol®™) n R? K. (L mmol™?®)  Qm (mmol kg™) R?
Suelo forestal 21.0+0.4 0.43+0.02  0.998 1.5+0.6 39.2+5.3 0.971
Suelo de vifiedo 6.9+1.7 0.92+0.21 0.955 - - -
Material piritico 3.0+0.3 0.54+0.06 0.983 0.4+0.1 10.5+0.7 0.996
Ceniza de roble - - - - - -
Corteza de pino 21.0+1.4 0.27 £0.05  0.960 7.3+2.4 27.3+1.9 0.973
Residuo de cafamo - - - - -
Concha de mejillén - - - - - -
Ajustes para el Pb
Freundlich Langmuir
Ke (L" kg™t mmol®m) n R? Ke (L mmol™?)  Qm (mmol kg™?) R?
Suelo forestal 54.0+2.3 0.25+0.02 0.99 29.6 +19.3 51.1+7.1 0.93
Suelo de vifiedo 26.8+0.3 0.36 £ 0.01 1.00 25+1.2 41.2+6.0 0.96
Material piritico 19.1+£0.7 0.70 £ 0.05 1.00 0.3+0.1 84.7+21.5 0.99
Ceniza de roble - - - - - -
Corteza de pino 56.8+2.1 0.31+0.02 0.99 15.9+8.4 54.3+7.1 0.95

Residuo de cafiamo
Concha de mejillén
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5.2.5 Desorcién de elementos traza en suelos y bioadsorbentes.

5.2.5.1Desorcién de elementos traza en suelos y material piritico.

En general, la desorcion de Cr(VI) aumenta cuanto mayor es la concentracion de Cr(VI) afiadido
(Tabla 4). Tanto en el caso del Cr(VI) como de F~ los materiales que mas adsorbieron son los que
mostraron una menor desorcion (en el material piritico la desorcion de Cr(VI) fue siempre < 10%
y la desorcion de F< 16%). Sin embargo, en el caso del Cr(VI), ambos suelos presentaron unas
tasas de desorcion de Cr(VI) bastante elevadas, que van desde el 21 al 80%, en consonancia con
los senalados en otros estudios previos después de afiadir una concentracion maxima de Cr(VI)
de 100 mg L' (aproximadamente 2 mmol L") (Ferndndez-Pazos et al., 2013; Nufiez-Delgado et
al., 2015; Otero et al., 2015). En cuanto al F, la desorciéon fue siempre inferior al 36% en los dos
suelos y el material piritico, valores inferiores a los obtenidos por Gago et al. (2012, 2014)
también en suelos. Los materiales con baja desorcion de F se caracterizan por elevados
contenidos de Al, e Fe,, asociados con la irreversibilidad de los procesos de retencion de F
(Quintans-Fondo et al., 2016b). En ambos casos la desorcion mas elevada ocurrid para aquellos
materiales con la mayor relacion C/N, obteniéndose una correlacion significativa (p<0.05) entre
este parametro y la desorcion de Cr(VI) (=0.93) y F (r=0.74), indicativo de una adsorcion mas
débil cuando la materia estd mal humidificada.

En relacién con Cd y Pb, el porcentaje de desorcion es siempre bajo, excepto para el Cd en el
material piritico que alcanza porcentajes del 76% (Tabla 4), mientras que para el Pb en ninglin
caso se supera el 10%. Mohapatra et al. (2009) también encontraron una mayor adsorciéon de Pb
con respecto al Cd, que fue atribuida al mayor radio i6nico del primero, ya que la retencion de
Pb tiende a ocurrir a través de complejos de esfera interna, mientras en el caso del Cd ocurre a
través de complejos de esfera externa.

Tabla 4. Desorcién de elementos traza (mmol kg y %) del suelo forestal, suelo de vifiedo y material
piritico. Valores medios para tres réplicas con coeficientes de variacion siempre < 5%.

Elemento

Desorcion de Desorcion Desorcion Desorciéon  Desorcién

traza Desorcion Desorcion Desorcion
(;’Kg:iﬂ) (mmglrkg'l) de Cr (%) (mn?c?l ig-l) de F (%) (mr?1eolcl(<jg'1) de Cd (%) (mr?EJIPI?g'l) OI?OA)F))b
Suelo 0.5 0.451 38.7 1067 35.8 0.10 2 0.01 0.2
forestal
1.5 1358 84.5 2084 19.1 0.57 5 0.02 0.1
3 2741 63.8 4219 19.1 1.68 8 0.01 0.3
4535 47.3 8473 19.3 4.11 13 0.93 1.8
Suelode 0.5 0.220 21.6 0.763 23.9 0.52 15 0.02 0.3
vifiedo 1.5 0.660 64.8 2337 27.1 1.50 22 0.17 1.2
3 1735 44.9 4058 25.4 2.86 27 0.79 3.4
6 3588 36.9 7790 26.7 4.56 19 2.03 5.5
Material 0.5 0.030 0.6 0.419 14.0 0.72 54 0.34 7.9
pirtico 1.5 0.387 2.9 1234 13.3 1.91 54 0.99 9.7
1241 5.6 2854 15.1 3.79 74 1.8 9.1
6 3023 9.1 5373 13.4 5.47 76 3.00 8.4
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5.2.5.2Desorcién de elementos traza en bioadsorbentes.

En los bioadsorbentes la desorcion de Cr(VI)también aumenta cuanto mayor es la concentracion
de Cr(VI) anadida (Tabla 5). Tanto en el caso del Cr(VI) como de F~ los materiales que mas
adsorbieron son los que mostraron una menor desorcion (en la corteza de pino la desorcion de
Cr(VI) fue siempre < 2% y la desorcion de F'< 16%). La ceniza de roble, la concha de mejillon,
el residuo de canamo y la paja de trigo mostraron una desorciéon de Cr(VI) muy elevada
alcanzando, en algunos casos, el 100%. La desorcion de F~ es, generalmente, inferior a la de Cr,
y los valores mas bajos se obtienen en la corteza de pino y la ceniza de roble (generalmente
inferiores al 15%). Una baja desorcion de F~ en algunos subproductos también fue sefialada por
Quintans-Fondo et al. (2016b). Los materiales con baja desorcion de F se caracterizan por
elevados contenidos de Al, e Fe,, asociados con la irreversibilidad de los procesos de retencion
de F (Quintans-Fondo et al., 2016b). En la paja de trigo la desorcion de esos elementos es
elevada, lo que indica que los aniones pueden estar retenidos por enlaces débiles, como las
fuerzas de van der Walls, facilitando la liberacion de los mismos. Simultaneamente a la
desorcion, en la paja de trigo, se detecta una alcalizacion de la disolucidn, sugiriendo una
liberacion de OH™ en paralelo con esos elementos. El DOC incrementa con la desorcion de
Cr(VID) (lo que podria estar relacionado con un aumento en la solubilizacién de la materia
organica debido a la alcalinizacion).

En cuanto a Cd y Pb, el porcentaje de desorcion es bajo en todos los materiales (Tabla 5), siendo
también menor en el caso del Pb que en el del Cd, en la mayoria de los materiales estudiados, lo
que indicaria que el Pb esta mas fuertemente adsorbido que el Cd, coincidiendo con lo obtenido
por otros autores (Mohapatra et al., 2009). A la vista de estos resultados, la concha de mejillon y
la ceniza de roble se consideran los materiales mas adecuados para la retencion tanto de Pb como
de Cd. Papandreu et al. (2007) también encontraron una baja capacidad de desorcion de Cd para
la ceniza de roble, lo que atribuyeron al elevado pH que presenta, de modo que los componentes
de carga variable del adsorbente tienen cargas negativas en superficie, muy afines para retener
este elemento formando complejos muy estables.
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Tabla 5. Desorcion de elementos traza (mmol kg™ y %) por los subproductos estudiados. Valores medios
para tres réplicas con coeficientes de variacién siempre < 5%.

Elemento L. L, L. L. L.
traz_a Desorcion de Desorcion De;oertl::lon Desorcion Dejgrgéon Desorcion Dedsgrsll)on Dedsgr;:ll)on
(;’;?gl'd@) (mmol kgt) €T mmoikgyy 9€FM  mmorkgyy € CAM)  mmorkgty @)
SO”Cha 0.5 0.367 69.7 0.705 26.1 0.03 0.62 0.01 0.25
e
mejillon 1.5 0.016 100 1858 24.0 0.04 0.27 0.02 0.13
2583 96.3 3411 22.0 0.04 0.13 0.02 0.05
6 4892 55.1 5843 22.5 0.05 0.08 0.03 0.04
SOFU_%Z& 0.5 0.068 1.4 0.542 15.1 0.07 1.4 0.01 0.26
e pino
P 1.5 0.175 1.2 1558 14.3 0.40 2.9 0.04 0.26
0.235 0.8 2684 13.2 2.05 9.5 0.25 0.87
0.274 0.5 3842 10.3 3.95 14.2 2.32 4.45
sesiduo 0.5 0.939 95.5 0.737 40.8 0.08 1.72 0.16 3.7
e
Cafiamo 1.5 1838 100 1711 43.1 0.24 1.69 0.41 2.9
3 1923 100 4316 51.0 0.47 1.68 0.50 1.7
8213 90.9 9264 59.0 0.84 1.46 0.89 1.5
genizl:e)ll 0.5 0.368 28.7 0.489 14.1 0.001 0.013 0.008 0.16
e ronle
1.5 1463 50.7 1211 12.0 0.001 0.004 0.009 0.06
2786 29.5 2074 11.1 0.001 0.002 0.010 0.03
5010 28.6 4206 11.7 0.001 0.001 0.011 0.02
Paja de 0.5 1.39 96.2 2.24 49.4 - . - -
trigo
g 1.5 4.59 83.1 5.40 53.6 - - - -
9.19 100 15.65 97.4 - - - -
22.76 100 34.67 100 - - - -

5.2.5.3Desorcion de Cr(VI) y F en los suelos y material piritico enmendados con
bioadsorbentes.

Los materiales que mas incrementaron la adsorcion del Cr(VI) y F~ fueron los que también
causaron la mayor disminucion de la desorcion de Cr(VI) y F~, por lo que los mecanismos que
explican una mayor adsorcion también explicarian una menor desorcion. De las tres enmiendas
empleadas, la corteza de pino es que la presenta una mayor reduccion en la desorcion de Cr(VI)
por parte de los dos suelos y del material piritico. La ceniza de roble también disminuye la
desorcion mientras que la concha de mejillon incrementa la desorcion de Cr(VI) cuando se aplica
sobre ambos suelo. Estudios realizados con sedimentos por Cao et al. (2021) indican que la
adsorcion de Cr(VI) es mas alta en materiales de grano fino y que presenten un alto contenido de
minerales arcillosos. La fraccion de grano fino que suele estar presente en los mecanismos de
adsorcion en el suelo estd formada por los minerales de arcilla, 6xidos de Fe/Al no cristalinos y
la materia organica que, como se ha visto previamente, son los componentes que mas influyen en
los procesos de adsorcion de los materiales estudiados. La desorcion de Cr(VI) puede ser baja
cuando el mecanismo de adsorcion favorece que los iones de Cr(VI) se integren en la red

193



AURORA FATIMA ROMAR GASALLA

cristalina del adsorbente a través de enlaces quimicos, de modo que esta adsorcion es mas
irreversible que cuando el mecanismo de adsorcion es por atraccion electrostatica, al tratarse de
enlaces débiles (Demir, 2015; Sun et al., 2019).

Con respecto a la desorcion de F~, las diferencias en el porcentaje de adsorciéon no son tan
acusadas como para el Cr(VI), aunque los valores mas bajos se obtienen en el suelo forestal con
concha y con corteza de pino, asi como en el material piritico mas concha (Tabla 6).
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Tabla 6. Desorcion de elementos traza (mmol kg y %) del suelo forestal, suelo de vifiedo y material

Discusion General

piritico no enmendados y enmendados. Valores medios para tres réplicas con coeficientes de variacion
siempre < 5%.

Elemento

Desorcion ., Desorcion L, Desorcion L, Desorcion .,
traza de Cr Desorcion de F Desorcion de Cd Desorcion de Pb Desorcion
afiadido | kat de Cr (%) | kat de F (%) | kot de Cd (%) | kgt de Pb (%)
(mmol L7y (mmol kg) (mmol kg™%) (mmol kg'?) (mmol kg™)

FS+MS 0.5 5.571 76.4 0.732 16.2  FS+MsS 0.01 0.3 0.01 0.16
1.5 5.626 78.2 1.174 8.5 0.09 0.6 0.01 0.09
19.594 73.6 2.116 7.8 0.27 1.0 0.02 0.06
53.590 75.0 4.300 12.0 1.19 2.6 0.04 0.06
FS+OA 0.5 2.077 24.6 1.753 63.1  FStOA 0.01 0.2 0.01 0.24
1.5 2.270 32.9 4.869 52.3 0.08 0.5 0.03 0.17
22.607 23.5 7.264 36.5 0.27 0.9 0.02 0.08
44.611 27.6 12.106 31.5 1.19 2.4 0.03 0.04
FSPB 0.5 4.550 17.8 0.574 13.1  FS+tHw 0.08 1.7 0.01 0.24
1.5 11.923 18.7 0.947 6.8 0.33 2.6 0.02 0.12
19.615 16.6 2.263 8.3 1.21 5.4 0.05 0.17
38.501 18.1 3.921 7.2 2.46 7.1 0.57 1.04
VS+MS 0.5 3.593 69.7 0.700 28.2  VSMS 0.08 1.8 0.01 0.17
1.5 4.258 65.4 2.279 44.2 0.26 2.1 0.01 0.08
12.247 53.7 4.095 25.4 0.73 3.4 0.05 0.17
48.309 49.9 7.737 25.4 1.69 5.2 0.24 0.50
VS+OA 0.5 3.248 50.0 0.795 21.8 VStOA 0.03 0.5 0.02 0.31
1.5 4.326 48.8 1.826 16.3 0.09 0.6 0.04 0.23
10.096 43.9 3.463 16.2 0.23 0.8 0.04 0.14
41.062 42.3 6.158 15.7 0.77 1.6 0.03 0.06
VS+PB 0.5 0.345 0.7 0.800 24.8  VSHHW 0.21 5.1 0.02 0.33
1.5 1.733 1.5 2.179 22.8 0.86 7.4 0.04 0.29
10.000 4.6 4.369 19.8 1.93 11.1 0.22 0.84
27.831 6.3 8.369 20.0 3.67 14.6 1.54 3.45
PM+MS 0.5 0.273 0.6 0.219 4.5  PM#MS 0.22 8.0 0.00 0.09
1.5 4.159 2.9 1.074 7.4 0.85 7.6 0.01 0.06
22.153 9.1 3.169 11.0 1.23 7.2 0.07 0.23
54.067 14.4 8.159 14.7 3.83 16.1 0.12 0.21
PM+OA 0.5 0.926 1.9 0.503 10.9  PM+OA 0.04 0.7 0.01 0.10
1.5 7.402 5.5 1.774 12.7 0.18 1.4 0.01 0.05
21.312 9.0 3.579 13.0 4.02 20.9 0.02 0.07
39.124 10.6 3.790 6.7 1.86 6.6 0.13 0.22
PM+PB 0.5 0.319 0.6 0.616 15.3  PM+HW 0.56 25.2 0.07 1.44
1.5 0.369 0.2 1.521 12.4 1.57 25.0 0.47 3.26
1.457 0.5 2.874 11.7 4.03 30.8 1.04 4.11
7.737 1.5 5.790 11.3 3.01 7.8 2.75 5.58

FS+MS=Suelo forestal + concha de mejillén; FS+OA=Suelo forestal + ceniza de roble; FS+PB=Suelo forestal + corteza de pino;
VS+MS=Suelo de vifiedo + concha de mejill6n; VS+OA=Suelo de vifiedo + ceniza de roble; VS+PB=Suelo de vifiedo + corteza de
pino; PM+MS=Material piritico + concha de mejillén; PM+OA=Material piritico + ceniza de roble; MP+PB=Material piritico +
corteza de pino
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En el caso de Cd y Pb, todas las enmiendas disminuyen la desorcidn, siendo las mas efectivas la
ceniza de roble y la concha de mejillon. Para el Cd, cabe resaltar la fuerte disminucién en la
desorcion que se observa en el material piritico después de ser enmendado con concha de
mejillon o ceniza de roble, pues en ningun caso se libera mas del 21% del Cd anadido (Tabla 6),
mientras que antes de la enmienda la desorcion en este material era muy elevada, entre 54% y el
76% del Cd afadido. La enmienda con el residuo de cafiamo también caus6é un descenso en la
desorcion de Cd, siendo mas efectiva en el suelo forestal (siempre < 7.2%). Con respecto al Pb,
las enmiendas disminuyen la desorcion en todos los materiales y los valores fueron menores que
para el Cd. La ceniza de roble y la concha del mejillon son las enmiendas que causan un mayor
descenso en la desorcion de Pb, siendo los porcentajes de desorcion < 1% para cualquier
concentracion de Pb anadida. Fernandez-Calvifio et al. (2016, 2017) detectaron un claro
descenso en la desorcion de Cd y Pb después de enmendar muestras de material piritico con
concha de mejillon o corteza de pino, que relacionaron con una reduccion en las fracciones
solubles y un aumento en las fracciones menos moviles de ambos metales. Considerando los
resultados conjuntos de adsorciéon y desorcion para estos elementos, estd claro que los
subproductos usados (especialmente la concha de mejillon y la ceniza de roble) podrian ser
apropiados para reducir la movilidad del Cd y del Pb en suelos contaminados, disminuyendo, de
este modo, los riesgos de toxicidad.
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6 CONCLUSIONES.

A partir de los resultados obtenidos sobre los procesos de adsorcion/desorcion de P y varios
elementos traza (Cr(VI), F, As, Cd, Pb y Ni) en dos suelos (forestal y de vifiedo), material
piritico y varios subproductos utilizados como bioadsorbentes, se pueden extraer las siguientes
conclusiones:

1.

El material piritico y la ceniza de calcinacion de concha de mejillon presentaron la
mayor adsorciéon de P de todos los materiales estudiados, incluso para las mayores
concentraciones de P afiadido (>95%) La concha de mejillon de tamafio fino, el suelo
forestal y las mezclas de residuos también presentaron una elevada capacidad de
adsorcion de P (entre el 70-90% con las mayores dosis afiadidas, mientras que la
capacidad de adsorcion del resto de materiales es claramente menor (<50%),
especialmente el serrin de pino.

La influencia del pH en la adsorcion de P resultd ser muy dependiente del material
adsorbente, con valores Optimos de adsorcion en un amplio rango de pH (4 y 12). Los
estudios relacionados con el efecto del tiempo de incubacion indican que la concha de
mejillon, la ceniza de concha, el material piritico y el suelo forestal mostraron una
adsorcion de P muy réapida, alcanzando valores maximos en 24 h, que se mantuvieron
desde ese momento; sin embargo, el material granitico, los finos de pizarra, el suelo de
vifiedo, y serrin mostraron una adsorcion de P més lenta, la cual seguia aumentando un
mes después de iniciar la incubacion.

La corteza de pino mostré la mayor adsorcion y la menor desorcion de Cr(VI)
(adsorcion > 97%, desorcion < 1.5%) seguida por el material piritico (adsorcion 55-
98%, desorcion 0.6-9%); el resto de materiales adsorben menos del 36% del Cr,
presentando ademas una alta desorcioén. Respecto al F, suelo forestal, material piritico y
algunos bioadsorbentes (corteza de pino; ceniza de roble y paja de trigo) presentaron
porcentajes moderados de adsorcion y desorcion de F~ obteniéndose los peores
resultados para el suelo de vifiedo y, especialmente, para los residuos de cafiamo
(adsorcion 26-36%, desorcion 41-59%).

Los mejores adsorbentes de Cd y Pb fueron los que presentaron el pH maés alto (ceniza
de roble, la concha de mejillon, el residuo de canamo), los cuales retienen casi la
totalidad de Cd y Pb afadidos. El suelo forestal presenta mayor adsorcion y menor
desorcion que el de vifiedo; el material piritico es el que presenta los peores resultados
de adsorcion, especialmente para Cd (adsorcion menor del 30% y desorcion mayor del
70% para las mayores concentraciones de Cd afiadido). La adsorcién de Ni** fue notable
en la paja de trigo (entre 61.3%-67.5%) y casi inexistente la del As(V) en este material.
El pH influye en la adsorcion de los elementos traza estudiados debido a su efecto sobre
el tipo de carga que presentan los componentes de carga variable y sobre los
mecanismos de adsorcion, de modo que los solubles en forma anionica (Cr(VI) y F) se
adsorben mas a valores de pH acidos, mientras que los metales cationicos (Cd y Pb)
presentan una mayor adsorcion a pH mas elevados.
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6.

Los ajustes de los datos de adsorcion de P y elementos traza a los modelos mas
utilizados indican que no se prevé una saturacion de las superficies de adsorcion de
estos suelos y bioadsorbentes por adicion de estos elementos, ya que la adsorcion se
ajusté bien, en general, al modelo de Freundlich, aunque la adsorcion de Cr(VI) en el
residuo de cafiamo y de As en la paja no se ajusto a ninguno de los modelos.

La adicion de enmiendas basadas en bioadsorbentes a ambos suelos y al material
piritico, resultd, generalmente, positiva para aumentar la adsorcion y disminuir la
desorcion de los elementos traza estudiados. En el caso del Cr(VI), la enmienda mas
efectiva fue la corteza de pino, especialmente en el suelo de viiiedo. En cuanto al F, la
ceniza de roble en el material piritico y la corteza de pino en los dos suelos, fueron las
que dieron los mejores resultados. Respecto a Cd y Pb, la adicion de la ceniza de roble a
ambos suelos y material piritico, resulto la mas efectiva.

Los resultados podrian ser de utilidad para el control de elevadas concentraciones de P y
de diferentes elementos traza tanto en suelos como en aguas. Asi, en dreas con
problemas de fosfatos, la utilizacion de ceniza de concha, de las mezclas de residuos y
de la concha de mejillon podria dificultar los procesos de eutrofizacion. En zonas
contaminadas por Cr, la corteza de pino seria un magnifico adsorbente de este elemento,
mientras, en zonas con problemas de F~, la mayoria de los bioadsorbentes estudiados
serian ttiles para su control, de forma especial la paja de trigo. Finalmente, el uso de los
bioadsorbentes mas alcalinos (concha de mejillon y cenizas de roble) se aconsejaria
para problemas de exceso de Cd y Pb.

De modo general, esta investigacion podria ser de utilidad a la hora de prevenir y
controlar la contaminacion por P y diferentes elementos traza de alta toxicidad en suelos
y aguas, evitando su entrada en la cadena tréfica y favoreciendo a su vez el reciclado y
valoracion de subproductos agroforestales y de la industria alimentaria.
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La presencia en el suelo de altas cantidades de elementos como
el P y ciertos metales pesados/metaloides puede causar
toxicidad en suelos y aguas. Es necesario el estudio de técnicas
de descontaminacion, entre ellas la adsorcion. Se investigo la
capacidad de adsorcién/desorcion de P y elementos traza en
suelos y en varios materiales y subproductos industriales. Los
resultados dependen del contaminante, del bioadsorbente y del
pH. La adicién de los bioadsorbentes al suelo mejora la
retencién edafica. Esta investigacién es tutil en la gestion de

areas degradadas y en el reciclado de residuos/subproductos.
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