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3. METALES PESADOS EN EL SUELO.

3.1. Origen.

Los metales pesados y elementos traza de importancia en el medio ambiente por su
trascendencia en la contaminacién de suelos y, por tanto, de cultivos agricolas pueden ser
de naturaleza geogénica (origen natural) o antropogénica. Se habla de origen natural
cuando los contenidos de metales se atribuyen a la composicion de los distintos minerales
presentes en el suelo. Los metales son de origen antrépico cuando sus concentraciones
son mayores a las correspondientes a su composicién geoquimica y son el resultado de

las actividades del hombre por actividades industrial, minera y agricola.

Actividad industrial. Esta actividad puede contaminar el suelo por via aérea, a través de
depositacion de material particulado y emisiones gaseosas, como ocurre con las
fundiciones y el transporte. También puede contaminar a través de aguas residuales
como ocurre con la mineria del cobre, industria automotriz, curtiembre, industria de la

celulosa, galvanoplastia, y otras.

Actividad agricola. Esta actividad puede contaminar el suelo con metales pesados a
través de la aplicacién de fertilizantes que contienen trazas de metales pesados (ej.
fosfatos), de plaguicidas con metales pesados, de estiércol, purines, compost, y lodos de
aguas residuales. La informacion respecto de las fuentes que aportan metales pesados a
los suelos en Chile es escasa. EI Cuadro 3.1.1 muestra las principales fuentes
antropogénicas de metales pesados en suelos europeos (Instituto Nacional de Salud
Publica y Medio Ambiente de Holanda, 1992). Se observa que hay un aporte alto de
plomo por depositacion atmosférica, un aporte moderado de cobre y cinc, proveniente de
los plaguicidas y lodos de aguas residuales o servidas. Los fertilizantes minerales
aportaron cantidades altas de cadmio y moderadas de cobre. El Cuadro 3.1.2, presenta
datos de emisiones de metales pesados a la atmosfera y depositaciones tedricas y reales
en suelos de Alemania en el afio 1995 (von Sothen, 1995). Las emisiones mas altas
corresponden a plomo y cinc. En la depositacion humeda real el valor mas alto

corresponde a cinc.
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Cuadro 3.1.1 Principales fuentes antropogénicas de contaminacion por metales

pesados en suelos europeos.

Fuente® Cadmio Cobre Plomo Zinc
Depositacion atmosférica + + +4+ +
Plaguicidas® - +++ - A+
Estiércol y purines + ++ + ++
Fertilizantes minerales? F++3 +++ + +
(Principalmente fosfatos)

Lodos de aguas residuales® +++ +/++ +/++ +/++

Fuente: Instituto Nacional de Salud Publica y Medio Ambiente. Holanda (1992)

! Ademas, existen otras fuentes: lluvia &cida (solubiliza los cationes); incineracién de

residuos, transporte.

Ppueden existir diferencias importantes segtn la legislacién de cada pais.

8 Ligado especialmente a los fosfatos minerales

- Sin aporte; + aporte bajo; ++ aporte moderado; +++ aporte alto

Cuadro 3.1.2. Emisiones de metales pesados a la atmdsfera y depositacion teorica y real

en suelos de Alemania en el afio 1995.

Pb Cu Cd Zn Cr Ni Hg
t ha® afio™
Emisiones! 1540 195 27 1116 284 393 77
----g hatafio™
Depositacion 17,48 2,21 0,31 12,66 3,22 4,45 0,87
tedrica
Depositacion 16,2 19,1 1,2 142,3 - - -
himeda real

6,8- 344 89- 58,7 0,7-25 334-7175

Fuente: von Sothen, 2001
1 UBA, 1997
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En agricultura es comun el uso de guano de cerdo y pollo como abonos organicos. Estos
abonos contienen altas concentraciones de metales pesados, en especial de cinc y cobre
(Cuadro 3.1.3),

Cuadro 3.1.3. Concentracion de metales pesados en guano o estiércol en la década de
1990 en Alemania.

Material Cd Cr Cu Ni Pb Zn Hg
mg kg™
Guano de bovino 0,43 55 445 52 8,5 225 0,05
Guano de cerdo 0,68 8,4 443 18,6 8,9 1035 0,04
Guano de pollo 0,25 4.4 63 8,1 7,2 430 0,02
Feca de bovino 0,44 5,0. 39 100 7,0 213 NA'
Feca de cerdo 0,43 11,0 740 13,0 NA 1220 NA
Feca de pollo 0,36 12,0 69,75 9,0 NA . 406 0,05

Fuente: Diferentes fuentes mencionadas en Eurich-Menden et al. (1996); Poultry-dung: Diez-
Miuller (1997)
' NA = no analizado

El superfosfato y otros fertilizantes fosforados tienen alta concentracion de cromo, cobre,
niquel, plomo y cinc. Los fertilizantes con calcio o cal tienen una mayor concentracion de

plomo y cinc (Cuadro 3.1.4).

En la actualidad se estudia el posible uso de lodos en la agricultura chilena. Los lodos son
ricos en materia organica pero contienen metales pesados. EI Cuadro 3.1.5 muestra
concentraciones de metales pesados en la materia seca de lodos provenientes de
distintas plantas de tratamiento de aguas servidas del pais. Se observa que los lodos de
la Planta de tratamiento de aguas servidas EIl Trebal son mas altos en As, Cr, Ni, Pby
Zn. Las concentraciones de estos elementos, sin embargo, estan bajo los limites definidos

como contaminantes para el uso de los lodos en el suelo por la USEPA (1993).



69

Cuadro 3.1.4. Concentracién de metales pesados en fertilizantes.

Fertilizante Cd Cr Cu Ni Pb Zn
mg kg™ masa seca

Calcio amonio nitrato 0,31 10,5 5,0 4.7 24,6 55,0
Soluciéon NH4;NOs-urea 0,03 1,3 6,3 0,30 0,20 2,3
Urea 0,15 0,68 0,38 0,48 0,36 2,4
Otro fertilizante nitrogenado 0,10 6,6 5,2 10,4 1,0 4,0
Superfosfato 20,8 224 21,4 31,3 7,2 380
Otro fertilizante de P 7,5 147 15,4 15,4 1,8 225
Sal potésica 0,06 10,7 2,4 54 0,77 1,6
Potasio cloruro 0,10 3,3 3,4 1,3 0,65 4,1

Potasio sulfato 0,09 53 3,4 1,9 0,85 2,3

Calcio carbonato 0,50 6,9 8,2 4,6 7,3 58,0
Cal calcinada 0,10 19,20 11,1 6,0 2,8 15,8
Steelwork lime 0,10 50,6 42 2,5 7,0 8,8
Otro fertilizantes con cal 0,33 17,0 19,5 12,5 23,8 35,0
Fertilizante con NP 10,2 84,8 24,8 17,1 2,6 116
Fertilizante con PK 4,80 389 22,9 214 2,7 154
Fertilizante con NPK 2,4 32,0 11,8 8,9 12,0 125

! Fuente: Wilcke and Déhler (1995)




Cuadro 3.1.5. Contenido total de metales pesados en lodos de Chile.

Planta
Metal Los Andes | LalLigua | San Felipe | Quillota El Trebal | VI Region VIl Region Concentraf:ién Il'rlnite
contaminante
mg kg™* MS

As 6,57 3,3 2,31 2,53 17,1 -2 - 41
Cd 1,32 1,12 1,17 0,70 4,74 6 5 39
Cu 1303 749 265 379 377 50-785 195-1006 1500
Cr 17,69 15,04 24,92 8,95 260 - - 1200
Hg 0,45 0,58 0,54 0,4 1,5 - - 17
Mo 4,34 4,41 4,55 3,89 - - - 18
Ni 14,28 8,1 14,7 55 130 22-43 25-43 420
Pb 27,85 22,98 25,77 25,14 67 26-111 - 300
Se 1,92 2,33 1,81 1,24 1 - - 36

919 634 893 471 1214 62-915 475-1198 2800

Fuente: Proyectos Fondef N° D0111034 y Fondecyt N° 1020129, USEPA (1993)
! Concentracion limite contaminante en lodo: concentracién bajo la cual el lodo puede ser aplicado en el suelo sin requerimientos
restrictivos y practicas de manejo.
2 Sin informacion
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3.2. Metales pesados en suelos de Chile.

Al considerar los metales pesados en el suelo se debe tener presente la composicion de
los minerales primarios, que condiciona la composicién quimica de los suelos, y la
presencia de formas solubles y activas de metales pesados. (Alloway, 1995a; Davies,
1995; Keller et al, 1992; Sampling, 1980). El Cuadro 3.2.1 muestra contenidos totales de
metales pesados en el horizonte Ap (primeros 15 a 20 cm) de suelos de distintas partes

del mundo. Se pueden identificar tres situaciones:

Situacién |. Suelos con contenidos naturales, dentro de los rangos mas frecuentemente
encontrados, por ejemplo, Cu, Pb 6 Zn, 10-50 mg kg™; Cd <1 mg kg™; en los cuales no se

esperarian efectos toxicos.

Situacién Il. Suelos con contenidos naturales, superiores a los rangos mas frecuentes,
por ejemplo, Cu >200 mg kg*, Cd >1 mg kg™. Se trata de suelos geoquimicamente
anomalos, como ocurre con los suelos de areas abundantes en determinados minerales,

donde pueden presentarse efectos toxicos.

Situacién Ill. Suelos con contenidos altos debido a aportes exdgenos derivados de
actividades antropicas, por ejemplo, actividades mineras e industriales. Es posible
encontrar suelos cuyos contenidos caen en los rangos mas frecuentes y por ello, no se
esperaria aparicién de efectos téxicos, o bien suelos cuyos contenidos estan sobre los
rangos mas frecuentes, esperandose la aparicion de dafios toxicos. Los datos del Cuadro
3.2.1 muestran que en Grecia, por ejemplo, hay suelos con contenidos altos de Cu, Mn,

Pby Zn. En Chile se observa que soélo el Cu tiene un valor alto.

El contenido total de metales no permite determinar su origen. Los suelos con contenidos
altos se identifican generalmente con zonas de mineralizacion metélica y yacimientos,
donde la concentracion metalica es naturalmente alta. En estos sitios se encuentra que el
componente biodtico estd adaptado a dichas condiciones geoquimicas, con una alta

tolerancia al estrés metéalico (Adriano, 1991; Alloway, 1995a; Kabata-Pendias et al, 1992).

Entre 1981 y 1990, INIA desarrollé dos estudios prospectivos del contenido total de As,
Cd, Cu, Mo, Pb y Zn en suelos aluviales entre los rios Huasco (lll Regién) y Simpson (XI
Region) (INIA, 1986, 1990; Gonzalez M., 1994a, 1994b; Gonzalez y Blaser, 1997;
Gonzélez et al, 1997; ECUS, 1996). Los principales resultados (Cuadros 3.2.2 a 3.2.4) se

sintetizan a continuacion.
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Cadmio. Los contenidos totales maximos de Cd fueron altos entre las regiones V (valles
del Aconcagua y Puchuncavi ) y Metropolitana (valles del Mapocho y Maipo). Hacia el
norte sur de esta zona el Cd total se encontrd en niveles bajos que no permitieron su

deteccion.

Cobre. Los contenidos totales promedio de Cu fueron altos en las regiones IV (valles de
Elqui y Limari), V (valles de Ligua, Aconcagua y Puchuncavi), Metropolitana (valles del
Mapocho y Maipo) y VI (valles del Cachapoal y Tinguiririca). Al comparar los valores
minimos y maximos se concluye que estos valles han experimentado contaminacion con
Cu, ya que los contenidos totales minimos fluctian entre 6,3 y 52 mg kg™ mientras que los

contenidos totales méaximos fluctian entre 243 y 3833 mg kg™.

Manganeso. Los contenidos totales de Mn presentaron de norte a sur una situacion
distinta de los otros metales. Los contenidos totales minimos fluctuaron entre 42 y 600 mg
kg™, mientras que los contenidos totales méaximos fluctuaron entre 890 y 5360 mg kg™.
Los valores promedios fueron similares, fluctuando entre 678 y 999 mg kg*, con la
excepcion de la Region IX, con un valor promedio de 2019 mg kg™. Estos valores podrian

tener un origen natural y/o antrépico.

Molibdeno. Todos los valores estan bajo el limite de deteccion. Normalmente los
contenidos de Mo en el suelo son del orden de unos pocos mg kg™, lo que dificulta su
analisis quimico y lo encarece por requerir técnicas mas especializadas que para los otros

metales.

Plomo. Los contenidos totales promedio de Pb fluctuaron entre 8 y 56 mg kg™,
encontrandose los valores mas altos en la Region V, en los valles de Aconcagua, con 56
mg kg™, y Puchuncavi, con 53 mg kg™. En estos valles también se encontraron los valores
maximos mas altos, 285 y 312 mg kg™, respectivamente, situacion que podria atribuirse a

una contaminacion ya que los otros valores méaximos fluctuaron entre 25y 95 mg kg™.

Cinc. El contenido total de Zn presentd una situacion parecida a la del Pb, sus valores
promedio fluctuaron entre 29 y 179 mg kg™, encontrandose los valores mas altos en la IV
Region (valle del Elqui, con 179 mg kg'), Regién Metroplitana (valle del Mapocho, con
150 mg kg?) y VI Region (valle del Cachapoal, con136 mg kg™), sitios que presentaron
también los valores de contenido totales maximos mas altos, evidenciando una posible
contaminacion, si se considera que los contenidos totales minimos fluctuaron entre 5y 72

mg kg™.



73

En sintesis, los contenidos totales de Cu y Cd presentaron valores anormalmente altos en
las regiones V, Metropolitana y VI, mientras que los contenidos totales de Mn, Pb y Zn
presentaron valores anormalmente altos entre las regiones IV y XI. Los resultados
evidencian la necesidad de contar a futuro con lineas base para los metales pesados a
través de todo el pais. Cada elemento tiene un comportamiento diferente, el que depende
de la composicion de los materiales parentales del suelo, de la exposicion del suelo a
procesos de contaminacién como, por ejemplo, depositacibn aérea, riego con aguas

contaminadas, uso de enmiendas organicas, uso de fertilizantes u otros.
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Cuadro 3.2.1. Contenidos totales de metales pesados en suelos de distintas regiones del

mundo.

Cd Cr Cu Hg Fe Mn Mo Pb Zn

mg kg

Europa
Austria 0,20 20 17 -1 13300 | 310 - 150 65
Bélgica 0,33 90 17 - 1638 | 335 - 38 57
Dinamarca 0,24 21 11 - 1236 | 315 - 16 7
Francia 0,74 29 13 - - 538 - 30 16
Alemania 0,52 55 22 - 1147 | 806 - 56 83
Grecia 7,4 94 1588 - - 1815 - 398 1038
Italia 0,53 100 51 - 37000 | 900 - 21 89
Holanda 1,76 254 | 18,6 | 0,45-1,1 - - - 60,2 72,5
Noruega 0,95 110 19 0,19 - - - 61 60
Portugal - - 24,5 | 0,02-0,16 - 328 | 1-3 - 58,4
Espafia 1,70 38 14 - - - - 35 59
Suecia 1,20 2,3 8,5 0,06 6300 | 770 - 69 182
Inglaterra 0,70 44 15,6 | 0,01-0,09 | 3141 | 1405 | 2,5 48,7 78,2
Escocia 0,47 150 23 0,04-,11 - 830 - 19 58
Asia
China 0,10-0,19| 24-66 | 21-32 | 0,03-0,38 - - 2,2 | 17-25 | 55-86
Taiwan 0,06 0,25 | 4,77 0,09 - - - 7,02 8,09
Japon 0,45 64 32 0,32 - - 2,6 29 99
Ex URSS 0,50 53 25 0,04-5,8 - 560 | 2,2 20 54
América
Canada 0,30 43 22 0,06 - 520 | 15 20 74
EUA 0,20 53 18,5 0,03 - - 2,0 11 53,0
Suelos vrs 0,30 200 20 0,01 - 850 - 10 50
Chile 2-50 | 200 - 1000 | 2,5 12 60

Fuente: Adriano (1991); Alloway (1995b); Kabata-Pendias et al. (1992)
! - Sin informacion




Cuadro 3.2.2 Contenido de cadmio y cobre en suelos cultivados de Chile, regiones Il
a Xl

Cadmio
o Prom. Min. Max. N©
valie Region  —————— N R — Observaciones

Huasco i <2,5 <2,5 <2,5 29
Elqui \Y} <2,5 <2,5 <2,5 21
Limari v <25 <25 <25 21
Ligua \% 0.19 <0,1 0,37 34
Aconcagua V 0,30 <0,1 4,74 67
Puchuncavi \% 0,91 <0,1 5,13 40
Mapocho RM 1,02 <1,0 2,90 40
Maipo RM 0,45 <1,0 2,84 21
Cachapoal Vi <5,0 <5,0 <5,0 52
Tinguiririca VI <3,0 <3,0 <3,0 18
Mataquito VII <1,0 <1,0 <1,0 10
Maule Vi <1,0 <1,0 <1,0 40
Bio-Bio VIlI <1,0 <1,0 <1,0 42
IX <1,0 <1,0 <1,0 68

X <1,0 <1,0 <1,0 59

Xl <1,0 <1,0 <1,0 24

Cobre

Huasco i 31 13 53 29
Elqui v 87 14 160 21
Limari v 65 36 100 18
Ligua \% 72 16 274 34
Aconcagua \% 128 33 1733 67
Puchuncavi \% 543 52 3833 40
Mapocho RM 197 42 856 40
Maipo RM 72 7,5 243 19
Cachapoal Vi 427 39 1180 52
Tinguiririca VI 54 14 245 18
Mataquito Vi 38 16 61 10
Maule Vi 28 15 65 40
Bio-Bio VIII 31 6,3 63 42
IX 50 8,4 90 68

X 35 13 57 58

Xl 13 6,3 31 24

Fuente: INIA (1990)




Cuadro 3.2.3 Contenido de manganeso y molibdeno en suelos cultivados de Chile,

regiones Il a XI

Manganeso
Prom Min. Max. N°
Valle Region ~— o Obser\éacione
Huasco 1] -® - -
Elqui v 739 110 1450 18
Limari \Y, 876 570 1340 18
Mapocho RM - - -
Maipo RM 921 600 1547,6 5
Cachapoal-rib,N VI 678 340 890 13
Cachapoal-rib,S 726 67 1660 39
Tinguiririca VI 687 51 1290 18
Mataquito VII 696 130 1160 10
Maule-rib,N VII 688 90 1130 26
MAule-rib,S 702 190 2000 14
Bio-Bio VIII 957 220 3740 47
IX 2019 270 5360 62
X 999 42 5050 59
Xl 888 590 1560 20
Molibdeno
Huasco 1] <10,0 <10,0 <10,0 29
Elqui v <10,0 <10,0 <10,0 21
Limari \Y, <10,0 <10,0 <10,0 21
Mapocho RM <10,0 <10,0 <10,0 59
Maipo RM <10,0 <10,0 <10,0 59
Cachapoal VI <10,0 <10,0 <10,0 52
Tinguiririca VI <10,0 <10,0 <10,0 18
Mataquito Vi <10,0 <10,0 <10,0 10
Maule Vil <10,0 <10,0 <10,0 40
Bio-Bio VI <10,0 <10,0 <10,0 14
IX <5,0 <50 <5,0 62
X <5,0 <5,0 <5,0 59
Xl <5,0 <50 <5,0 20

Fuente: INIA (1990).

76
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Cuadro 3.2.4 Contenido de plomo y cinc en suelos cultivados de Chile, regiones Il a Xl

Plomo
_ Prom Min Max i
Valle Region N° Observaciones
—————————— mg kg ss----------

Huasco 11 15 10 25 29
Elqui \ 31 5 66 20
Limari v 33 2 57 18
Ligua \Y 8 1 26 34
Aconcagua \% 56 4 285 65
Puchuncavi \% 53 3,3 312 40
Mapocho RM 29 8,2 66 40
Maipo RM 24 5 46 19
Cachapoal Vi 26 10 95 52
Tinguiririca VI 20 10 42 18
Mataquito VII 18 53 26 10
Maule VII 21 9 80 40
Bio-Bio VI 16 57 47 42

IX 23 5 88 67

X 20 11 45 59

Cinc

Huasco Il 81 44 140 29
Elqui v 179 40 320 19
Limari v 92 43 170 18
Ligua Vv 81 18 283 34
Aconcagua A 29 4,7 133 66
Puchuncavi Vv 95 24 256 40
Mapocho RM 150 72 312 39
Maipo RM 107 16 158 18
Cachapoal Vi 136 11 250 52
Tinguiririca VI 95 22 185 18
Mataquito VII 82 41 140 8
Maule VII 65 19 190 34
Bio-Bio VI 67 19 300 42

IX 67 25 94 67

X 46 10 96 59

Xl 50 17 99 23

Fuente: INIA (1990).
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3.3. Biodisponibilidad de metales pesados.

En el suelo los metales se asocian con distintas fracciones: (1) en solucién, como iones
de metal libre y complejos metalicos solubles, (2) adsorbida en los sitios de intercambio
de los constituyentes inorganicos del suelo, (3) ligada a la materia organica, (4)
precipitadas como 6xidos, hidréxidos y carbonatos, y (5) residual en las estructuras de los
minerales silicatados (Rieuwerts et al., 1998; Lassat, 2001, Reichaman, 2002; Basta,
2004). Para que se produzca extraccion de los metales por la planta, éstos deben estar
biodisponibles. Se entiende por biodisponibilidad la fraccién de metales pesados que esta
disponible para la absorcion por las plantas. La biodisponibilidad depende de la
solubilidad y movilidad de los metales en la solucion suelo. Sélo los metales asociados
con las fracciones 1 y 2 estan realmente disponibles para que las plantas los extraigan,
por ello, la concentracion total de los metales en el suelo no refleja necesariamente los
niveles de metales biodisponibles. (Elliot y Shields, 1988; Sims y Kline, 1991; Ma y Rao,
1997; Rieuwerts et al., 1998; Lassat, 2001; Silveira et al., 2003).

3.3.1. Procesos del suelo involucrados en la biodisponibilidad.

La biodisponibilidad depende de la solubilidad de los metales y de su capacidad de
adsorcion en la fraccion coloidal del suelo. La interaccién entre los distintos procesos
como intercambio cationico, adsorcidén/desorcion, precipitacion/disolucion y formacion de
complejos, afectan la distribucion de los metales entre la solucion suelo y la fase solida,
siendo responsables de su movilidad y biodisponibilidad (Rieuwerts et al., 1998; Silveira et
al., 2003; Basta, 2004).

3.3.1.1. Intercambio catiénico.

Todos los suelos presentan cargas negativas en la superficie de sus constituyentes
(Evans, 1989). De acuerdo con el principio de electro-neutralidad, las cargas negativas en
la superficie de los coloides son neutralizadas por una cantidad equivalente de cationes
en la solucién suelo, los que pueden quedar adsorbidos (Alloway, 1995b; Silva, 2004).
Esta adsorcidon de cationes por el suelo es denominada “adsorcién no especifica”, que se
caracteriza porque el ién es atraido electrostaticamente por las superficies cargadas de la
fraccidn coloidal del suelo, sin que haya una dependencia de configuracion electronica
con el grupo funcional de la superficie del suelo, formando complejos llamados de esfera

externa (Sposito, 1989). La cantidad de iones que pueden ser adsorbidos de forma
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intercambiable en el suelo se llama capacidad de intercambio cationico. En la mayoria de
los casos existe selectividad o preferencia de un cation por otro, por lo tanto, es un
proceso competitivo y reversible (Silva, 2004). En general, la adsorcion de los metales a
las particulas del suelo reduce la concentracién de los metales en la solucién del suelo.
Asi, un suelo con una capacidad de intercambio catiénico (CIC) alta tiene mas sitios de
intercambio en la fraccion coloidal del suelo, los que estaran disponibles para una mayor
adsorcion y posible inmovilizacién de los metales (Silveira et al., 2003; Oliver y Naidu,
2003).

3.3.1.2. Adsorcién especifica.

La adsorcion especifica es un fenémeno de alta afinidad, involucrando mecanismos de
intercambio entre el metal y el ligando de la superficie de los coloides por medio de
enlaces covalentes o i6nicos. Este término ha sido utilizado para explicar la razén por la
cual algunos suelos adsorben determinados cationes en concentraciones superiores a su
capacidad de intercambio catiénico (Alloway, 1995b; Phillips, 1999). Los metales pesados
que se encuentran como aniones, As, Se, Mo, también pueden presentar adsorcion

especifica en las superficies de los 6xidos e hidroxidos hidratados.

Como consecuencia de la adsorcion especifica, los metales son removidos de la solucion
suelo y retenidos en la superficie de los coloides formando moléculas estables, llamadas
complejos de esfera interna. Este mecanismo muchas veces no es reversible (Sparks,
1995; Silveira et al., 2003). La adsorcién especifica se produce por la afinidad de algunos
cationes metalicos por un sitio particular de adsorcién, por esta razon los metales son
adsorbidos especificamente en cierto orden de preferencia, por ejemplo, Cd<Zn<Cu<PDb,
por lo tanto, los metales no siempre estan afectados por la competencia de otros cationes
(Alloway, 1995b; Rieuwerts et al., 1998). La adsorcion especifica no es facilmente

reversible.

La adsorcion especifica es altamente dependiente del pH e involucra a los coloides
organicos e inorganicos (6xidos hidratados de Al, Fe y Mn y la materia organica
principalmente), y ocurre cuando la concentracién de los metales sea baja (Jarvis y
Jones, 1980; Sposito, 1986; Evans, 1989; Silveira et al., 2003). Por ejemplo, se ha
observado que en suelos con alta concentracion de Ca y baja de Cu, la adsorcién

especifica del ibn Cu no se ve afectada seriamente (McLaren et al., 1981).



80

3.3.1.3. Precipitacion.

Las reacciones de precipitacion y disolucion dependen del producto de solubilidad (Kps)
del sdlido en agua. Los iones metalicos en la solucion suelo pueden precipitar con un
agente quimico, generalmente aniones como fosfatos, carbonatos o sulfatos (Rieuwerts et
al., 1998). También pueden precipitar como hidroxidos al reaccionar con los iones de la
solucion (Basta y Tabatabai, 1992). La precipitacién/disolucién son procesos que, ademas
se ven influenciados por el pH y el potencial redox del suelo (Rieuwerts et al., 1998; Basta
2004). Las reacciones de precipitacién estan asociadas normalmente a suelos alcalinos y
calcareos con concentraciones relativamente altas de metales pesados, y ademas a
condiciones que favorezcan una baja solubilidad de estos metales o a la presencia de
pocos sitios de adsorcion especifica (Brimmer et al., 1983; Silva 2004). La precipitacién
es improbable que suceda en condiciones &acidas, excepto cuando hay grandes
cantidades de cationes y aniones, Boekhold et al. (1993) sostienen que la precipitacién de
Cd es poco probable que ocurra en suelos neutros y &cidos, excepto cuando hay altas

concentraciones de carbonatos, sulfatos o fosfatos.
3.3.1.4. Complejacion y quelacion.

La complejacién de metales involucra a un i6bn metalico en solucion que esta siendo
rodeado por uno o mas ligandos organicos o inorganicos (Hill y Colman, 1983 citado por
Rieuwerts et al., 1998). La quelacion ocurre cuando un ligando polidentado, generalmente
una molécula organica grande, ocupa dos o mas sitios de coordinacién alrededor de un
ion metalico central (Bohn et al., 1979). Dentro de los ligandos complejantes organicos se
encuentran los acidos citrico, oxdlico y galico, ademas de acidos complejantes mas
estructurados, como aquellos incluidos en las fracciones humica y fulvica solubles
(Evans, 1989). Los hidréxidos y el i6n cloruro son considerados como los ligandos

inorganicos mas importantes (Garcia-Miragaya y Page, 1976; Sposito, 1989).

3.3.2. Factores del suelo relacionados con la biodisponibilidad.

Los factores que afectan la concentracién de los metales en la solucién suelo afectan la
biodisponibilidad, por lo tanto, ésta depende de la naturaleza del metal, su interaccién
con los coloides del suelo, las propiedades del suelo y el tiempo de contacto del suelo con
el metal (Naidu et al., 2003). Los factores del suelo que afectan la biodisponibilidad del

metal son pH, potencial redox, textura, contenido y tipo de arcillas, materia orgénica,
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oxidos de Fe, Mny Al, y la presencia de cationes y aniones en solucion (Rieuwerts et al.,
1998; Reichman, 2002; Silveira et al., 2003; Basta, 2004).

3.3.2.1. pH

El pH del suelo tiene un efecto sobre la biodisponibilidad de la mayoria de los metales
pesados al afectar el equilibrio entre la especiacibn metalica, solubilidad, adsorcion e
intercambio de iones en el suelo (McBride et al., 1997; Kabata-Pendias, 2000; Reichman,
2002). Ademas, afecta a los procesos de ingreso del metal a las raices de las plantas
(Rieuwerts et al., 1998; Lassat, 2001; E.C. 2003). Segun McBride et al. (1997) el pH del

suelo seria el factor mas importante que afecta la biodisponibilidad de los metales.

En suelos acidos, se produce una competencia de los iones de H* con los cationes
metalicos por los sitios de intercambio. A pH bajo se produce desorcion de los metales
pesados, aumentando su concentracion en la solucién suelo y su biodisponibilidad
(Alloway, 1995b; Lassat, 2001). Al aumentar el pH los metales pesados son removidos de
la solucion suelo y adsorbidos por los coloides del suelo, disminuyendo su
biodisponibilidad (Basta y Tabatabai, 1992; Alloway, 1995b, Lassatt, 2001). El pH del
suelo también afecta la carga eléctrica de los componentes de la fraccion coloidal del
suelo — fraccién < 2 p constituida por las arcillas, 6éxidos y materia organica humificada —
que poseen carga dependiente del pH, la cual se hace mas negativa a pH alcalino y mas
positiva a pH &cido. Por lo tanto, en suelos con carga variable, la retencién de cationes
metélicos aumenta en la medida que el pH del suelo sea mas alto y se reduce al

acidificarse el suelo.

Con excepcion del Mo, Se y As, la biodisponibilidad de los metales pesados disminuye
con el aumento del pH del suelo debido a su precipitacion como hidroxidos insolubles,
carbonatos y complejos organicos (Silveira et al.,, 2003). La formacion de complejos
metélicos también se ve afectada por el pH. Elliot et al. (1986) encontraron que en
condiciones de acidez algunos ligandos orgéanicos se complejan con H" y no con el Fe*,

quedando mas disponible.
3.3.2.2. Contenido de materia organica.

La materia organica del suelo (MOS) se compone de sustancias himicas y no hamicas,
siendo las sustancias humicas los compuestos mas estables del suelos (acidos humicos,
acidos fulvicos y huminas), ademas, tiene un nimero relativamente grande de grupos

funcionales (CO,, OH, C=C, COOH, SH, CO,H) que tienen una alta afinidad por los iones
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metélicos, pudiendo formar complejos oOrgano-metalicos (Kabata-Pendias y Pendias,
2000).

La relacion entre la materia organica y los metales es importante en la biodisponibilidad
de éstos debido a su alta capacidad de formar complejos (Reichman, 2002). Los grupos
carboxilatos (COO") de la materia organica forman complejos estables con los metales,
especialmente en ambientes alcalinos, donde la afinidad es mayor (Gonzélez, 1993,1995;
Baker y Senft, 1995; Yin et al.,, 1996). De esta forma los metales pesados quedan
adsorbidos en la materia organica del suelo y en otras formas de materia organica
humificada (Rieuwerts et al., 1998; Silveira et al., 2003; Basta, 2004). Por lo tanto, al
aumentar la cantidad de materia organica en el suelo también aumenta la formacién de
complejos érgano-metdlicos. En general, las plantas no absorben complejos metéalicos
grandes por lo que su biodisponibilidad disminuye, sin embargo, también existen

compuestos organicos solubles asociados a los metales pesados (Alloway, 1995hb).
3.3.2.3. Contenido y tipo de arcilla.

La mayor parte de las arcillas se caracterizan por tener cargas eléctricas principalmente
negativas en su superficie. Estas cargas son responsables de la Capacidad de
Intercambio Catiénico (CIC) del suelo, constituyen un freno al movimiento de los cationes
metalicos en la solucion del suelo, hacen que los metales permanezcan por mas tiempo

en el suelo y disminuyen su solubilidad y biodisponibilidad (Kabata-Pendias, 2000).

Tanto el contenido como el tipo de arcillas son importantes en la capacidad de retencion
de los iones. El tipo de arcilla tiene que ver con su estructura y se tienen arcillas con carga
permanente, es decir, carga generada por sustitucion isomoérfica, y arcillas con carga
variable o dependiente del pH, la cual es generada por la adsorcion o remocién de iones
hidrégeno en la superficie de los coloides (Rieuwerts, et al., 1998). Por lo tanto, el tipo de
arcilla afecta la CIC y el grado de retencién de los cationes metélicos en el suelo. Como
ejemplo, las arcillas montmorrilloniticas tienen la mayor capacidad de retencién para Cu y

Cd vy las kanditicas presentan la menor capacidad de retencion Gonzéalez (1995).
3.3.2.4. Potencial redox.

Las condiciones de oxido/reduccion (redox) de un suelo pueden influenciar la
biodisponibilidad de los metales. La condicion redox afecta el tipo de especies de metales
en la solucién suelo alterando su solubilidad (Patrick y Jugsujinda, 1992, Kabata-Pendias,

2000). El potencial redox tiene un gran efecto sobre la especiacion y solubilidad del Mn en
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la solucion suelo, el cual puede existir como Mn(ll), Mn(lll) y Mn(lV). Sélo la forma
reducida M(Il) es més estable y soluble en la solucion suelo (Sajwan y Lindsay, 1986). En
los suelos compactados e inundados, que tienen poca aireacion, se ven favorecidas las
condiciones de reduccidn, incrementando la biodisponibilidad de algunos metales como el
Mn, Cd, Cu, Cry Zn y aumentando su toxicidad (Kabata-Pendias, 2000; Reichman, 2002).

3.3.2.5. Oxidos de hierro, manganeso y aluminio.

Los Oxidos hidratados de Fe, Mn y Al adsorben metales pesados en forma especifica y
determinan su biodisponibilidad (Miller et al., 1987). También actdan en el intercambio
catibnico (Basta y Tabatabai, 1992) ya que, dependiendo del pH pueden tener carga
negativa en su superficie. Los éxidos también pueden co-precipitar a los iones metdlicos
(Martinez y McBride, 1998). Al aumentar el contenido de 6xidos hidratados en el suelo
aumentan los sitios de adsorcion para los metales y se reduce directamente su
biodisponibilidad (Ghanem y Mikkelsen, 1988). La importancia de los 6xidos hidratados en
la retencion de los metales depende aparentemente de las condiciones de oxido-
reduccion del suelo, ya que en condiciones reductoras hay mayor disolucion de los 6xidos
(Rieuwerts et al., 1998). Recientemente se ha demostrado que los Oxidos de Fe y Mn
tiene mayor capacidad de adsorcion de metales pesados que los Oxidos de Al y otros

minerales de arcilla (Brown y Parks, 2001, citado por Basta, 2004).

Los Oxidos hidratados de Fe y Mn influencian la solubilidad de Pb, Zn, Cd, y Cu; los
oxidos de Mn en particular presentan una fuerte afinidad por la adsorcion de Pb y

probablemente en menor grado por la adsorcion de Cd (Rieuwerts et al., 1998).

A menor grado de cristalinidad, los éxidos de Fe, Mn y Al tienen mayor adsorcién de
metales pesados en el suelo (Basta, 2004). La superficie de los éxidos es mas reactiva
desde el punto de vista quimico en la medida que sea menos cristalina, situaciéon que se
ve favorecida en suelos de zonas con clima humedo, como ocurre con los suelos de la

zonha centro sur del pais.
3.3.2.6. Presencia de cationes y aniones en la solucién suelo.

La adsorcibn de los cationes metdlicos es un proceso selectivo que depende
principalmente de la carga y radio iénico de los cationes, existiendo una competencia por
los sitios de adsorcion (Rieuwerts et al., 1998). Por ejemplo, el Ca*® compite

efectivamente con los cationes de metales pesados por sitios de adsorcién, y esta
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competencia puede ser mayor para Zn y Cd que para Cu y Pb (Pierangeli et al.
2001,2003). Esto ocurre porque el Zn y el Cd estan retenidos en el suelo basicamente por
reacciones de intercambio, mientras que el Cu y el Pb forman complejos con la materia
organica y con los oxidos de Fe, Mn, y Al (Silveira et al., 2003). La concentracién de
aniones también puede tener efecto sobre la solubilidad de los metales; los aniones tanto
inorganicos como organicos pueden formar complejos con los cationes metalicos y tal

reaccidon puede afectar la biodisponibilidad de los metales (Rieuwerts et al., 1998).
3.3.2.7. Otros factores

Hay otros factores que afectan la solubilidad de los metales en el suelo y su
biodisponibilidad para las plantas. Entre ellos la actividad microbiana del suelo, por
ejemplo, puede inmovilizar metales favoreciendo la precipitacion de sulfatos y éxidos de
Fe hidratados (Ernest, 1996). Las bacterias del suelo afectan la biodisponibilidad al
adsorber metales a través de grupos organicos funcionales de su pared celular (Fein et
al., 1997) o al acidificar el suelo (Ernest, 1996).

Las propiedades fisicas del suelo también pueden afectan la biodisponibilidad, por
ejemplo el anegamiento y la compactacion bajan el potencial redox del suelo (Reichman,
2002). La temperatura es otro factor, asi la absorcion de Cd y Pb por la planta al igual que
de otros iones es funcion de la temperatura (Hooda y Alloway, 1993; Miller y Friedland,
1994). Ademas, a bajas temperaturas, la tasa de descomposicion de la materia organica

€S menaor.

La actividad de las raices afecta la biodisponibilidad al bajar el pH de la rizésfera. Al
exudar acidos organicos se solubilizan los metales y su absorcion por las plantas aumenta
(Krishnamurti et al., 1997, Esteban, et al., 2003). Los exudados organicos de las raices
también pueden actuar como agentes complejantes de los metales y pueden movilizar los

metales adsorbidos a la solucién suelo (Krishnamurti et al., 1997)
3.3.3. Formas de medicién.

La biodisponibilidad puede ser medida por método quimico utilizando agentes quelantes
como el EDTA y el DTPA, los cuales guelan o captan todo i6n metdlico que se encuentre
en la solucion del suelo (Kabata-Pendias, 2000; Reichaman, 2002). Otra forma de medir
la biodisponibilidad de los metales pesados es determinando la absorcién de cada metal.
Si bien este método seria el ideal, tiene algunos inconvenientes. Los ensayos de campo

tienen una variabilidad alta debido en parte a que las condiciones de humedad y
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temperatura no son controlables y se tiene que contar con repeticiones al menos durante
tres afos. Los ensayos de invernadero ofrecen una buena alternativa, son de corta

duracion y permiten controlar las variables de temperatura y humedad.
3.4. Extraccion secuencial.

3.4.1. Estimacién de la disponibilidad de metales pesados por medio de extraccidn

secuencial.

Los metales pesados y traza en el suelo pueden formar parte de la solucién y de la fase
sélida del mismo. En esta ultima estan distribuidos entre los distintos componentes del
suelo y su asociacion con ellos da lugar a formas quimicas que determinan su movilidad
y, por tanto, su disponibilidad. Estas formas son las de metal soluble, intercambiable,
complejado o adsorbido en la materia organica, adsorbido u ocluido en los 6xidos y
carbonatos, asociado con minerales de arcilla y con minerales primarios (Emmerick et
al.,1982). El conocimiento de las formas quimicas del metal en el suelo entrega una
mayor informacion acerca de su comportamiento y, para determinarlas, se han
desarrollado procedimientos de extraccion secuencial. Esta constituye una herramienta
utilizada para entender la quimica de los metales pesados y metaloides en el suelo. Esta
basada en una solubilizacion secuencial de los metales, utilizando reactivos quimicos que
van incrementando su capacidad de extraccion en cada etapa sucesiva del
fraccionamiento (Keller y Védy, 1994). Este procedimiento no es completamente
especifico y podria ocurrir un solapamiento entre las fracciones del metal (Xiao-Quan vy
Bin, 1993; Kheboian et al., 1987; Ramos et al., 1994). Pese a la incertidumbre sobre la
selectividad de los extractantes y posibles problemas de re-adsorcion, estos
procedimientos de extraccion proveen una metodologia semicuantitativa para la
determinacion de formas de metales traza (Ribeiro y Mexia, 1997). La informacién que
proporciona este procedimiento es potencialmente Util para predecir la disponibilidad y
movilidad de los metales pesados en los suelos agricolas y suelos contaminados (Miller et
al., 1986). El principal problema en el disefio de esquemas de extraccién secuencial es
encontrar reactivos que sean eficaces para solubilizar una determinada forma del
elemento presente en el suelo. Junto a ello también es importante establecer el orden de

las etapas de extraccion secuencial.

Para armonizar los diferentes esquemas, la European Community Bureau of References
(ECBR) propuso un protocolo de extraccion en tres etapas (Ure et al., 1993; Whalley y
Grant, 1994), el cual disminuye el tiempo de andlisis y la complejidad respecto de otras



86

metodologias descritas en la literatura (Tessier, 1979, Howard y Shu, 1996). Pérez Cid et
al. (2001) usaron el material de referencia CRM-601 con contenidos de varios metales
extraibles en las tres fracciones del método de la ECBR y validaron un método rapido
basado en extracciones simples y calentamiento en horno microondas; los autores
concluyeron que este método acelerado podria ser empleado para predecir la movilidad

de metales pesados en muestras de diferentes matrices.
3.4.2. Extraccion secuencial en suelos tratados con lodos.

La aplicacion de lodos a los suelos trae consigo un aporte de materia organica que puede
cambiar las formas quimicas de los metales presentes en él. Asi Chang et al. (1982)
demostraron que la aplicaciéon de lodos aumentd la concentracion de Cd y Zn en los
tejidos de las plantas. Shuman (1988) encontr6 resultados similares al evaluar la
distribucion de Mn, Cu, Fe y Zn en suelos tratados con lodos, ya que Mn y Fe cambiaron
desde sus formas menos solubles a formas mas labiles. En suelos de uso agricola la
materia organica tiende a volver al valor original del suelo, lo que implicaria una liberacion
importante de metales, sin embargo, hasta el momento no se han detectado problemas
por exceso de metales disponibles y se estima que éstos reaccionarian con los
compuestos inorganicos del suelo (Chang et al.,1997). Un estudio realizado por Ahumada
et al., (2004) en tres suelos de la zona central de Chile para evaluar la influencia de un
biosdlido sobre la movilidad de metales, considerando como variables tiempo de
incubacion y dosis de lodos, mostr6 que la distribucion de las formas labiles,
potencialmente labiles e inertes dependia del tipo de suelo y del metal. Ademas, mostré
que la aplicacién de lodos incremento la concentracion de los metales en los suelos y las
formas labiles de algunos de ellos, observandose un efecto predominantemente positivo

en el caso de Zn.

El fraccionamiento quimico de los metales pesados permite detectar cambios en el suelo
como producto de la incorporacion de agentes que lo benefician o bien lo degradan,
cambios en las propiedades quimicas, estacionales y otras. El problema es la falta de
estandarizacion de los métodos y la complejidad que lo hace poco Util como andlisis de

rutina.
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3.5. Efecto de los metales pesados en el suelo.
3.5.1. Contaminacion y polucién.

El suelo no es solamente un receptor geoquimico para los contaminantes sino que
también actia como un regulador natural que controla el transporte de elementos
quimicos y substancias a la atmésfera, hidrosfera y biota. En distintas publicaciones se
ha definido contaminacién de suelo y polucién de suelos como dos términos diferentes.
Knox et al. (1999) se refieren a suelo contaminado como un suelo cuyo estado quimico se
desvia de la composicion normal pero no tiene un efecto negativo hacia los organismos.
La polucion ocurre cuando un elemento 0 una sustancia esta presente en concentraciones
mayores que la natural (“background” o linea base) como un resultado de la actividad
humana y tiene un efecto negativo sobre el ambiente y sus componentes. Los suelos no
se consideran polucionados a menos que exista una concentracion umbral que empiece a
afectar los procesos biol6gicos. El término poluciéon ha sido poco aceptado. La Unién
Europea ha propuesto las directivas de Kelley (Cuadro 3.5.1.1) para clasificar los suelos
segun grado de contaminacion por metales pesados y establece cinco categorias: suelo:
no contaminado, contaminacién ligera, contaminacién, contaminacién alta vy

contaminacioén inusualmente alta.

Los metales pesados y elementos traza originados en distintas fuentes pueden llegar a la
superficie del suelo. Su destino posterior dependera de las propiedades fisicas y quimicas
del suelo y especialmente de su especiacion. Aunque la quimica de los contaminantes del
suelo ha sido objeto de numerosos estudios, el conocimiento del comportamiento de los
elementos traza contaminantes es incompleto. La persistencia de los contaminantes en el
suelo es mucho mas larga que en otros compartimentos de la biosfera, y la contaminacién

de suelos, especialmente por metales pesados, parece ser virtualmente permanente.

Los metales acumulados en el suelo desaparecen lentamente por lixiviacion, absorcion
por las plantas y erosion. En el Cuadro 3.5.1.2 se muestra la vida media estimada para
algunos metales pesados mediante estudios de lixiviacion realizados por Limura et al.
(1977), junto con el tiempo de residencia, segun datos recopilados por Bowen (1979) para
suelos en clima templado. En suelos de bosques lluviosos tropicales la velocidad de
lixiviacion de los elementos es mucho mayor y la vida media es mas corta estimandose en
alrededor de 40 afos. Todas las estimaciones que se han realizado indican claramente

que la remocion completa de los contaminantes metélicos de los suelos es casi imposible.



88

Cuadro 3.5.1.1. Directivas de Kelley para la clasificacién de suelos contaminados

Contaminacion
inusualmente

Valores tipicos
para suelos no

Parametro contaminados Contaminacion Contaminacién Contaminacién alta

ligera alta

mg/kg suelo seco

pH (4cido) 6-7 5-6 4-5 2-4 <2
pH alcalino 7-8 8-9 9-10 10-12 >12
Arsénico 0-30 30 -50 50 - 100 100 — 500 > 500
Cadmio 0-1 1-3 3-10 10-50 > 50
Cromo 0-100 100 - 200 200 - 500 500 — 25000 > 2500
Cobre 0-100 100 — 200 200 - 500 500 — 25000 > 2500
(disponible)
Plomo 0-500 500 — 1000 1000 - 2000 2000 — 1,0% > 1%
Plomo 0-200 200 - 500 500 — 1000 1000 — 5000 > 5000
disponible
Manganes 0-500 500 — 1000 1000 — 2000 2000 - 1,0% >1,0%
o]
Niquel 0-20 20 -50 50 — 200 200 - 1000 > 1000
(disponible)
Cinc 0-250 250 — 500 500 — 1000 1000 — 5000 > 5000
(disponible)

Fuente: c:\ukgaa\steering committee info\environment agency and waste\code of practice & risk
assessment \environmental testing and emerging uk and eu legislation November,2002.doc Page 11 of 11
Date printed: 30/01/03 13:32

Cuadro 3.5.1.2. Vida media y tiempo de residencia de algunos metales pesados en el suelo.

Elemento 1% vida media, segun Tiempo de residencia, en clima
estudios de lixiviacion templado (Bowen, 1979).
(Limura et al, 1977).
----- Afos
Ni 1000 a 3000
Cu 310 a 1500 afios 1000 a 3000
Zn 70 a 510 1000 a 3000
Se 1000 a 3000
Cd 13a1100 75 a 380
Hg 5002 1000
Pb 740 a 5900 1000 a 3000
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De acuerdo a la informacion disponible, actualmente en Chile no existirian suelos de uso

agricola polucionados o contaminados.
3.5.2. Toxicidad

El efecto de los metales pesados en la vida de los organismos del suelo y en los
principales procesos biolégicos (degradacion de la materia organica, fijacién de nitrégeno,
respiracién) es de consideracion .Los microrganismos son mas sensibles al estrés por
metales pesados que los animales del suelo o plantas (Giller et al., 1998). La mayor parte
del riesgo ecolégico se asocia con los metales pesados que estan biolégicamente
disponibles para la absorcion .(Basta, 2004). La lombriz de tierra (Eisenia foetida) es
sensible a suelos contaminados con Zn, Cd y Pb (Condor et al. ,2001) pero al aplicar
enmiendas que inmovilizan los metales pesados, se observé una reduccion de la
toxicidad, mostrando una relacion de los metales pesados biodisponibles con la
ecotoxicidad. Los metales pesados no son degrados en los suelos y muchos son
considerados como toxinas bioacumulativas persistentes (PBTSs). El riesgo para la salud
humanas y los ecosistemas depende de la solubilidad y biodisponibilidad del metales
pesados en el suelo, por ende, la inmovilizacién quimica de estos contaminantes reduciria

el riego ecoldgico (Basta, 2004).
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Sintesis
Los metales pesados (MP) en el suelo pueden ser de origen natural y antrépico.

El contenido de MP en los suelos del pais esta muy relacionado con la composicién
geoquimica del suelo y la cercania a explotaciones mineras

El aporte de MP a suelos de uso agricola puede ocurrir a través de la depositacién
atmosférica, del riego y de las aplicaciones de fertilizantes, plaguicidas, enmiendas
inorganicas y enmiendas organicas, principalmente lodos de plantas de tratamiento de
agua servidas, composts y guanos.

En el suelo, los MP se asocian con distintas fracciones: (1) en solucién, como iones de
metal libre y complejos metalicos solubles, (2) adsorbida en los sitios de intercambio de
los constituyentes inorganicos del suelo, (3) ligada a la materia organica, (4)
precipitadas como oxidos, hidroxidos y carbonatos, y (5) residual en las estructuras de
los minerales silicatados.

La biodisponibilidad de metales pesados en el suelo esta dada por las fracciones
soluble y adsorbida, inmediatamente disponibles para su absorcién por las plantas.

La biodisponibilidad depende de la solubilidad de los metales, de la propiedades el
suelo como pH, potencial redox, textura, contenido y tipo de arcillas, materia organica,
Oxidos de Fe, Mn y Al, y cationes y aniones en solucion. También depende de los
procesos que ocurren en el suelo como intercambio catiénico, adsorcion/desorcion,
precipitacién/disolucién y formacion de complejos.

La biodisponibilidad de MP puede ser medida por método quimico utilizando agentes
quelantes como el EDTA y el DTPA, o mediante ensayos de invernadero o campo.

La extraccion secuencial de los MP, que mide las distintas fracciones, permite conocer
las formas en que se encuentran los MP en el suelo.

Se analizan los conceptos de contaminacién de suelo y polucion de suelos. De acuerdo
a la informacion disponible, actualmente en Chile no existirian suelos de uso agricola
contaminados o polucionados.

Los MP pueden generar problemas de toxicidad que afectan la vida de los organismos
del suelo, los principales procesos bioldgicos (degradacion de la materia organica,
fijacion de nitrégeno, respiracion) y la produccion y calidad de los cultivos.

En el pais existe poca informacion sobre el contenido de MP y su biodisponibilidad en
los suelos de uso agricola. Surge como una necesidad que tanto el Estado como la
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empresa privada financien investigacion sobre las lineas base y la biodisponibilidad de
los metales pesados.
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