UNIVERSIDAD AUTONOMA DEL ESTADO DE HIDALGO

INSTITUTO DE CIENCIAS BASICAS E INGENIERIA
AREA ACADEMICA DE BIOLOGIA
MAESTRIA EN CIENCIAS EN

BIODIVERSIDAD Y CONSERVACION

Fitoextraccion de metales pesados de un suelo agricola
por Ricinus communis: el efecto de las sustancias humicas
TESIS
QUE PARA OBTENER EL TiTULO DE:
MAESTRO EN CIENCIAS EN
BIODIVERSIDAD Y CONSERVACION
PRESENT A:

IRVING GIOVANNY GONZALEZ SALAZAR

DIRECTORA DE TESIS:

DRA. MARITZA LOPEZ HERRERA

Mineral de la Reforma, Hidalgo 2015




UNIVERSIDAD AUTONOMA DEL ESTADO DE HIDALGO
INSTITUTO DE CIENCIAS BASICAS E INGENIERIA
Area Académica de Biologia

Maestria en Ciencias en Biodiversidad y Conservacion

M. EN C. JULIO CESAR LEINES MEDECIGO
DIRECTOR DE ADMINISTRACION ESCOLAR
PRESENTE.

Por este conducto le comunico que después de revisar el trabajo titulado “Fitoextraccién
de metales pesados de un suelo agricola por Ricinus communis: el efecto de las
sustancias hiimicas", que presenta el alumno de la Maestria en Ciencias en Biodiversidad
vy Conservacion Ing. Irving Giovanny Gonzilez Salazar, ¢l Comité Revisor de tesis ha
decidido autorizar la impresion del mismo, hechas las correcciones que fueron acordadas.

A continuacién se anotan las firmas de conformidad de los integrantes del Comité
Revisor.

PRESIDENTE Dr. William Scott Monks Sheets

a
SECRETARIO Dra. Ma. del Carmen Durin Dominguez de F
Bazia

VOCAL Dra, Maritza Lopez Herrera

SUPLENTE Dra. Claudia Romo Gomez ,&CL

DR. ORCANDOY
DIRECTOR DR

9001 Wy AT
'v\ ’4 \ .\\ Institno d¢ Crencias Basicas ¢ Ingenieria, 5
TR %ﬂ( Carretera Pachucs - Tulmingo Km. 4.5, Ciedad del Conocimmento,  [-5{0
‘z noJ /’ m‘m@ Colonia Carboneras, Mineral de ts Refomsa, Hidalgo, México, CP. 42184\ 5
Tel +52 771 TAT2000 exts 66744 2 J

G —
% % Maesinia-biodnersidad dhotmant com



AGRADECIMIENTOS

Al consejo Nacional de Ciencia y Tecnologia (CONACYT), por el sustento econdmico que

me otorgd para la realizacion de mis estudios de maestria.

Al Centro de Investigaciones Biologicas de la Universidad Autonoma del Estado de
Hidalgo por haberme dado la oportunidad de formarme académicamente al estudiar en su

programa de Maestria en Ciencias en Biodiversidad y Conservacion.

A la Dra. Maritza Lépez Herrera por todo su apoyo, amistad, magnifica conduccion del
presente trabajo de investigacion, motivacion, orientacion, consejos, opiniones, paciencia,
el no escatimar su tiempo en la culminacion de este trabajo y sobre todo agradecer
solemnemente su gran sentido humano. Por haber ensefiado e inculcado en mi un sentido de
seriedad, responsabilidad y rigor académico sin los cuales no hubiera podido tener una
plena formacion. A su manera, ha sido capaz de ganarse mi lealtad y admiracién, en

mejores manos no pude haber caido.

Al Dr. William Scott Monks Sheets por sus consejos tan acertados, gran apoyo y formacion

de este trabajo de investigacion.

A la Dra. Claudia Romo Gdémez por su gran apoyo, disposicion, ensefianzas transmitidas

durante esta investigacion.

A la Dra. Ma. del Carmen Durdn Dominguez de Bazla por sus aportaciones en el

enriquecimiento del trabajo escrito de la investigacion.

Al Dr. Enrique Cruz Chavez por el apoyo, asesoria, experiencias y gran participacion

brindados durante esta investigacion.

Al Sr. Andrés Lopez Morales por haberme permitido realizar este trabajo de investigacion
en su predio agricola, por su apoyo, ensefianzas Yy experiencias brindadas, mi

agradecimiento expresado.



DEDICATORIA

A mis padres Maria Esther Salazar Chino y Javier Gonzélez Garcia porque me han dado
todo lo que soy como persona, mis valores y principios, y todo ello con una gran dosis de

amor Yy sin pedir nada a cambio.

A mis hermanos (as): Mayte Yuridiana, Fatima, Julio César, Kenia, Valeria, Selina
Giovanini, Martha Rubi, Rosendo, Francisco Javier y Ricardo, por su valiosa motivacion,

carifio, &nimos y apoyo incondicional, los amo.
A mi tia Martha Salazar Chino por sus motivaciones y apoyo
A mi primo Abel Salazar Orzuna por sus &nimos y apoyo

A toda mi familia: Benitez Salazar, Salazar Orzuna, Salazar Cortés, Estrada Salazar,

Gonzélez Garcia, a todos ustedes, este logro mio es logro suyo y mi esfuerzo valié la pena.

A ti corazon: Kenya Zapata lbarra por ser un gran y determinante pilar durante estos
ultimos afios de mi vida, apoyo, amor incondicional e incomparable y estar siempre

conmigo en las buenas en las malas y en las peores, te amo mi chiquitita.

A la Dra. Ana Laura Lopez Escamilla, Fernando Cuéllar Gonzélez, Alejandra Pardo Zilger,

Yuritzi Vargas por su apoyo durante mi estancia en el laboratorio.

A Martin Rebolledo Méndez, Oscar Diego Zuiiiga, Saul F. Dominguez Guerrero, Jaime A.
Escoto Moreno, Jorge Luis Becerra Lépez, Arianna Rubi Gonzéalez Sanchez, Christian
Ayala Lopez, Emmanuel Aleman Canales, Irvin More, Esmeralda Salgado Hernandez,

Jaime Calderon Patron.

Leovigilda Chino Mejia (1), Eluteria Salazar portillo (F), Rosendo Salazar Portillo (1),

Natalio Martinez  Villarga (), Samir Ortiz (f) los tengo  presentes.



INDICE GENERAL

Pag.
INAICE dE tADIAS. ... ... v i
INAICE 08 FIGUIAS. . .... ettt ii
(€3 (01 o Lo F RS \Y
Listado de abreVIaturas. ... .....ouiurint ittt et viii
RESUMEN . . 1
AB S T R A T . 2
L INTRODUGCCION. ...t 3
2. ANTECEDENTES. ... e 5
2.1 Fitorremediacion y su clasificacion.................ooiiiii i, 5
2.2. Agentes qUEIANTES OFJANICOS. .. .. .ouuint ittt 6
2.3. Materia organica y sustancias himicas (SH).............coooiiiiiiiii i, 7
2.3.1. Caracteristicas de 10s &cidos fUIVICOS (AF).......ccoiiiiiiiii e 8
2.4. Acumulacion de metales por las plantas.............ccooeviiiiiiiiiii 12
2.4.1. Plantas hiperacumuladoras. ..........c.overiniiriii e 14
2.4.2. Higuerilla y su potencial en la fitoextraccion..................cocoviiiinninnnnne. 16
2.5. Area de estudio y su problematica de contaminacion................................... 17
2.6. JUSHITICACION. ... 20
3. OBUIET IV OS . 22
3.1. Objetivo general........c.ooni i 22
3.2. ODbjetivos partiCulares. ..........oooiiri e 22

B 3 HIPOESIS. ...t 22



4. MATERIALES Y METODOS. ... oottt
4.1, Area de eStUAIO. ... ....uee it
4.2, MUESEIEO A8 AQUA. . .....v ettt e
4.3. Muestreo del SUBIO. ...
4.3.1. Muestreo inicial del SUElO.............ooiiii i
4.3.2. Muestreo del suelo del cepellon de las plantas..............ccoooeiiiiiiiiinin...
4.4. Cultivo de las plantas de higuerilla.................coooi i,
4.5. Aplicacion de sustancias NUMICaS. ..........oovviiiriiii e
4.6. Muestreo de 1as pPlantas. ..........oouieii i
4.7. Indice de bioacumulacion (IB)...........c..oiuneeie e
4.8. Factor de translocacion (FT)........oouieiiiii e
4.9. Diseflo experimental....... ...t
5. RESULTADOS Y DISCUSION. .....cciiiiiiiiiiaatiiiee e
5.1. Cuantificacién de metales pesados en agua de rio y agua de pozo....................

5.2. Anélisis de parametros fisicoquimicos y metales pesados en la muestra inicial de

5.3. Caracteristicas fisicoquimicas del suelo después de la aplicacion de SH............

5.4. Efecto de la aplicacién de sustancias himicas en la concentracion de metales
PESAAOS BN SUBIOD. ...ttt e e e

5.5. Efecto de la aplicacion de sustancia humicas en la bioacumulacion de metales
pesados en plantas de higuerilla. ...

5.5, L ATUMINIO. ..
5.5.2. CromO Y MaANGANES0. ... .u ettt et ettt et et et et et et et e e e et e aeaneeeene s
5.5.3. Niquel (Ni), plomo (Pb) Y ZINC (ZN).....ooviiii e

5.6. Indice de Bioacumulacion (I1B).............eeune e

31

31

36

45



5.7. Factor de Translocacion (FT).......cooiriiiiiii e, 61

5.8. Capacidad de Intercambio Cationico enraices (CICr)............ocooiviiiiiiinnni. 65
5.9. ProduCCiOn 08 MaSA SECA. ... . .uuuttetetetenen e e e e e e 68
6. CONCLUSIONES. .......iiiiiiiiiiiaie e 69
7. BIBLIOGRAFTA. ... 71
8. AN X S . . e 111
8.1. ACervo fOtOgrafiCO. ... ..oovii i 111
8.2. Anadlisis estadistico de los datos experimentales...................ccoeiiiiiiiinnn 112
8.2.1. Analisis estadistico de metales enplantas..................ooooiiiiiiiiiiin. 112

8.3. Disposicion controlada de los residuos producidos en esta investigacion............ 120



Tabla 1.

Tabla 2.

Tabla 3.

Tabla 4.

Tabla 5.

Tabla 6.

Tabla 7.

INDICE DE TABLAS

Concentracion de metales pesados en agua rio y agua de pozo..............

Cuantificacion de diversos parametros del suelo en cuatro periodos de
muestreo (0, 60, 120 y 180 d), y cuatro dosis de acidos fulvicos aplicadas
cada 15 dias (T, 2, 4 y 6 mL). Clasificacion de acuerdo a la NOM-021-
SEMARNAT-2000. .. .. ettt e et

Clase textural del suelo de la zona de estudio en los diferentes periodos de
muestreo y la aplicacion de acidos filvicos.......c.oovviiiiiiiiiiiiin.n.

Concentracion de metales pesados en suelo con aplicacion de tres dosis de
SH en tres periodos de tiempo..........c.ovuiiiiiiiiiii e

indice de bioacumulacion de los metales pesados en plantas de higuerilla
sometidas adosisde SH. ...

Factor de translocacion de los metales pesados en plantas de higuerilla
sometidas @ dosis de SH.........oooiiiiiiiii e

Valores de la CICr en plantas de R. communis L. Letras diferentes entre
medias de la columna indican diferencias estadisticamente significativas
(P0.05 ) et

Pag.

32

33

40

58

61



Figura 1.
Figura 2.

Figura 3.

Figura 4.
Figura 5.

Figura 6.
Figura 7.
Figura 8.
Figura 9.

Figura 10.

Figura 11.

Figura 12.

Figura 13.

Figura 14.

Figura 15.

INDICE DE FIGURAS

Teoria de la formacion de SH a partir de la lignina..........................

Rutas de formacion de humus propuestas por Stevenson
fundamentadas en la formacion de quinonas....................coevenennnne.

Formacion de humus con base en la condensacion de
aminoacompuestos a partir de glicidos............ccooiiiiiiiiiiiii

Propuestas de las estructuras de los AF ...

Respuestas tipicas de las plantas frente a la presencia de metales
pesados en el SUCIO........oovuiiiiiii

Ubicacion de la cuenca hidrografica del area de estudio....................
Acidos fUlVICOS COMETCIALES. . ..ottt
Leonartida en estado natural..........oooveeieiiiiieeiie

Diagrama de distribucion de las plantas de R. communis L. y
concentracion de AF aplicados durante la investigacion (P: planta, 0, 2,
4, 6 mL diferentes concentraciones de SH aplicadas).......................

Concentracion de Al en los diferentes 6rganos de la planta (R: raiz, T:
tallo, P: peciolo, H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes
concentraciones de SH (0, 2,4, 6 mL)........ccooviiiiiiiiiiiiiiiiienne..

Concentracion de Cr en los diferentes 6rganos de la planta (R: raiz, T:
tallo, P: peciolo, H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes
concentraciones de SH (0, 2,4, 6 mL)...........coooiiiiiiiiiiiii,

Concentracion de Mn en los diferentes 6rganos de la planta (R: raiz, T:
tallo, P: peciolo, H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes
concentraciones de SH (0, 2,4, 6 mL)........cooooiiiiiiiiiiiiiii e,

Concentracion de Ni en los diferentes 6rganos de la planta (R: raiz, T:
tallo, P: peciolo, H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes
concentraciones de SH (0,2,4, 6 mL).......cocoviiiiiiiiiiiiiiiene..

Concentracion de Pb en los diferentes organos de la planta (R: raiz, T:
tallo, P: peciolo, H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes
concentracionesde SH (0,2,4, 6 mL)............ooeiiiiiiiiiiiiiii,

Concentracion de Zn en los diferentes érganos de la planta (R: raiz, T:
tallo, P: peciolo, H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes
concentraciones de SH (0, 2,4, 6 mL)......ccooeiiiiiiiiiiiiii e,

10

11
13

15
23
27
27

28

45

47

49

52

54

56



Figura 16.

Figura 17.

Figura 18.
Figura 19.
Figura 20.
Figura 21.

Comportamiento de la CICr en diferentes periodos y sometidos a
diferentes concentraciones de SH............cccooiiiiiiiiiiii i 67

Produccién de masa seca (kg) de plantas de R. communis L. O, 2, 4, 6

se refiere a los mL de SH aplicados durante 180 dias....................... 111
Aplicacion de sUstancias humicas................ocoeiiiiiiiiiiiiiiiias 111
Cosechade las plantas...........o.ovviiiiiiiiiiiii e, 111
Planta con cepellon...........ooooiiiiiiiii 111
Lavado de raiCes.......o.viiiieii i 111



GLOSARIO
Adsorcion: Accion y efecto de adsorber.
Adsorber: Atraer y retener en la superficie de un cuerpo moléculas o iones de otro cuerpo.
Apice: Extremo superior o punta de algo.

Apoplasto: Es el espacio exterior a la membrana plasmatica en el que circula el agua y los
solutos, constituido por las paredes celulares y los espacios entre las células. Es contrario a
simplasto.

Banda de Caspari: Por Robert Caspari, botanico aleman: en las raices de las plantas, una
banda engrosada, de naturaleza cérea, que se extiende alrededor de las paredes tangenciales
de las células de la endodermis. La existencia de esta capa restringe la difusion de agua e
iones desde la corteza de la raiz hacia el cilindro central.

Cepelldn: Segun el diccionario de la lengua espafiola es una pella de tierra que se deja
adherida a las raices de los vegetales para trasplantarlos. Pella es una masa que se une y
aprieta, regularmente en forma redonda (RAE, 2015).

Cercetas: Nombre que reciben ciertas aves anatidas, la mayoria del género Anas.

Cormoranes: Género de aves suliformes de la familia Phalacrocoracidae conocidas
vulgarmente como cormoranes. Son aves acuaticas que capturan peces zambulléndose bajo
el agua.

Citoplasma: Parte del protoplasma, que en la célula rodea al nicleo. Espacio interior a la
membrana celular, excluye al nucleo.

Desorcion: Emisién de un fluido previamente absorbido por un material.
Endémico, ca: Propio y exclusivo de determinadas localidades o regiones.

Endodermis: El tejido mas interior de la corteza de muchas raices y muchos tallos, es una
sola capa de células.

Eutrofizacién: Se define en ecologia como el incremento de sustancias nutritivas en aguas
dulces de lagos y embalses, que provoca un exceso de fitoplancton (RAE, 2015).

Exudados radicales: Fuente de aminoacidos, proteinas y enzimas, azUcares, acidos
organicos y vitaminas, entre otros. Estas sustancias, llamadas exudados radicales, pueden
ser utilizadas por las bacterias, hongos o microorganismos como fuentes de energia o
carbono, 0 como complemento nutricional.



Fitosideroforos: Ligandos producidos por las plantas. Aminoacidos no proteicos
sintetizados por las plantas en condiciones de deficiencia de minerales como hierro y zinc
(Suzuki et al., 2008). Estas moléculas conforman ligandos hexadentados que coordinan el
ion metalico con sus grupos aminos y carboxilos.

Floema: Es el tejido conductor encargado del transporte de nutrientes, especialmente
azucares, producidos por la parte aérea fotosintética y autotrofa, hacia las partes basales
subterraneas, no fotosintéticas, heterotrofas de las plantas vasculares.

Fluere: Palabra latina para fluir. Afluente es una corriente de agua o liquida o fluido en
general, secundaria, que se une una principal, influente es la corriente inicial y efluentes
son las corrientes de fluidos (liquidos o gases) de salida o terminales.

Gallaretas: Nombre comun de varias aves acuaticas de la familia Rallidae.

Glucido: Los glucidos, carbohidratos, hidratos de carbono o sacéridos son biomoléculas
compuestas por carbono, hidrogeno y oxigeno, cuyas principales funciones en los seres
vivos son el prestar energia inmediata y estructural. La glucosa y el glucégeno son las
formas biologicas primarias de almacenamiento y consumo de energia.

Homeostasis: Conjunto de fenédmenos de autorregulacion, que conducen al mantenimiento
de la constancia en la composicion y propiedades del medio interno de un organismo.

Ligniga: Del término latino lignum (madera). Polimero presente en las paredes celulares
de organismos del reino Plantae y también en las Dinophytas del reino Chromalveolata. Es
una sustancia que aparece en los tejidos lefiosos de los vegetales y que mantiene unidas las
fibras de celulosa que los componen, la lignina constituye el 25% de la madera. Este
componente de la madera realiza multiples funciones que son esenciales para la vida de las
plantas. Por ejemplo, proporciona rigidez a la pared celular. Realmente, los tejidos
lignificados resisten el ataque de los microorganismos, impidiendo la penetracion de las
enzimas destructivas en la pared celular.

Masa versus peso: La masa y el peso son diferentes propiedades, que se definen en el
ambito de la fisica. La masa es una medida de la cantidad de materia que posee un cuerpo
mientras que el peso es una medida de la fuerza que es causada sobre el cuerpo por el
campo gravitatorio. Todo eso fue descubierto por Isaac Newton. Por lo tanto la masa de un
objeto no cambiara de valor sea cual sea la ubicacion que tenga sobre la superficie de la
Tierra (suponiendo que el objeto no esta viajando a velocidades relativistas con respecto al
observador), mientras que si el objeto se desplaza del Ecuador al Polo Norte, su peso
aumentara aproximadamente 0.5% a causa del aumento del campo gravitatorio terrestre en
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el Polo. En forma analoga, en el caso de astronautas que se encuentran en condiciones de
microgravedad, no es preciso realizar ningun esfuerzo para levantar objetos del piso del
compartimento espacial; los mismos “no pesan nada”. Sin embargo, dado que los objetos
en microgravedad todavia poseen su masa e inercia, un astronauta debe ejercer una fuerza
diez veces mas grande para acelerar un objeto de 10 kilogramos a la misma tasa de cambio
de velocidad que la fuerza necesaria para acelerar un objeto de 1 kilogramo. En la Tierra,
una simple hamaca puede servir para ilustrar las relaciones entre fuerza, masa y aceleracion
en un experimento que no es influido en forma apreciable por el peso (fuerza vertical
descendente). Si nos paramos detrds de un adulto grande que este sentado y detenido en la
hamaca y le damos un fuerte empujén, el adulto se acelerara en forma relativamente lenta y
la hamaca solo se desplazara una distancia reducida hacia adelante antes de comenzar a
moverse en direccion para atras. Si ejerciéramos la misma fuerza sobre un nifio pequefio
que estuviera sentado en la hamaca se produciria una aceleracion mucho mayor, ya que la
masa del nifio es mucho menor que la masa del adulto (Wikipedia, 2015).

Metal pesado: Comprende 40 elementos quimicos que tienen una densidad mayor >5
g/lem®, sin embargo esta definicion no es Gtil respecto al estudio de los efectos toxicoldgicos
que algunos metales tienen sobre el ambiente y los seres vivos, asi que otra definicién de
metal pesado que se ha adoptado es: “grupo de metales o metaloides asociados con
contaminacion y toxicidad potencial” (Cornelis y Nordberg, 2007).

Membrana plasmética: La membrana plasmatica, membrana celular, membrana
citoplasmatica o plasmalema, es una bicapa lipidica que delimita todas las células. Es una
estructura formada por dos laminas de fosfolipidos, glucolipidos y proteinas que rodean,
limita la forma y contribuye a mantener el equilibrio entre el interior (medio intracelular) y
el exterior (medio extracelular) de las células. Regula la entrada y salida de muchas
sustancias entre el citoplasma y el medio extracelular. Es similar a las membranas que
delimitan los organulos de celulas eucariotas.

Organulos celulares: También Ilamados organelos, se refiere a las diferentes estructuras
contenidas en el citoplasma de las células, principalmente las eucariotas, que tienen una
forma determinada. La célula procariota carece de la mayor parte de los organulos. El
nombre de organulos procede de la analogia entre la funcion de estas estructuras en las
células, y la funcion de los 6rganos en el cuerpo.

Quelato: Producto soluble formado cuando ciertos &tomos de un ligando organico donan
electrones al cation. Los grupos carboxilo y los atomos de nitrogeno cargados
negativamente poseen electrones que pueden ser compartidos de esta manera el cation
queda aislado y no puede reaccionar quimicamente hablando. Compuesto quimico en donde
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una molécula organica rodea a un ion metalico, evitando su hidrolisis y precipitacion, es
decir, el quelante impide que el metal reaccione quimicamente (Cadahia, 2005).
Radical/radicular: Perteneciente o relativo a las raices.

Rizosfera: Es la parte del suelo inmediata a las raices vivas y que esta bajo la directa
influencia de éstas.

Savia: Liquido que circula por los vasos de las plantas pteridofitas y fanerogamas y del
cual toman las células las sustancias que necesitan para su nutricion.

Tomate de cascara: En nahuatl, tdmatl designa frutos que no son dulces ni amargos. Su
nombre cientifico es Physalis coztomatl Moc. y Sess.o Physalis angulata L. El jitomate
otro fruto que no estd emparentado con el anterior, Lycopersicum esculentum Mill., es el
fruto con ombligo, de xictli ombligo y tomatl, tomate.

Toxicidad: Grado de efectividad de una sustancia tdxica. Se trata de una medida que se
emplea para identificar al nivel toxico de diversos fluidos o elementos, tanto afectando un
organismo en su totalidad (por ejemplo, el cuerpo del ser humano) como sobre una
subestructura (una celula).

Xilema: Es un tejido complejo que moviliza agua y sales minerales (nutrientes) siguiendo
la direcciébn de la corriente transpiratoria. Estda formado por elementos traqueales

(traqueidas y elementos de los vasos), fibras y parénquima.

Nota: esta tesis usa el punto decimal (DOF, 2009)
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LISTADO DE ABREVIATURAS

AF  Acidos fulvicos

°C Grados centigrados

cm®  Centimetro clbico

AH  Acidos hiimicos

Bl Bases intercambiables

CIC Capacidad de intercambio cationico

CICr Capacidad de intercambio cationico en raices
d Dias

DTPA Pentaacetato de dietilentriamina

EDTA  Acido etildiaminotetraacético

EPA Por sus siglas en inglés, EPA Environmental Protection Agency (Agencia de

Proteccion del Medio Ambiente de Estados Unidos).
EPT Elementos potencialmente tdxicos
EE. UU. Estados Unidos

FT  Factor de translocacion

g Gramo

gl Grados de libertad

IB Indice de bioacumulacion

kg Kilogramo

L Litro

LD  Limite de deteccion

m Metros cubicos

mm®  Milimetros cubicos

MC  Muestra compuesta
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Ml
mL
MO
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ppm
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Miligramo
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RESUMEN

La persistencia y aumento de metales pesados toxicos en el ambiente es un serio problema
especialmente en zonas impactadas por las actividades antropogénicas como la irrigacion
de suelos agricolas con aguas residuales. El problema de estos metales es que no son
biodegradables, pueden bioacumularse en los organismos y formar parte de la cadena
alimenticia. Este tipo de contaminacion es un riesgo para la salud de todos los organismos,
incluido el ser humano. Ante esta problematica es necesario aplicar técnicas de remediacion
de suelos sustentables, amigables con el ambiente y que no causen efectos negativos. En
este sentido la fitoextraccion ofrece una opcidn sustentable ante este problema. Ademas se
ha demostrado que la aplicacion de quelantes organicos favorece la fitoextraccion, debido a
gue aumentan la biodisponibilidad de los metales pesados del suelo hacia la planta. En el
presente estudio se determino la fitoextraccién de Al, Cd, Cr, Pb, Mn, Ni y Zn por la planta
de higuerilla (Ricinus communis L.) al aplicar acidos fulvicos como agentes quelantes. El
método estadistico empleado para evaluar los resultados de la concentracion de metales
pesados en suelo, raiz, tallo, hoja y peciolo, las caracteristicas fisicoquimicas del suelo vy el
efecto de las sustancias humicas (SH) en la biodisponibilidad de los metales fue el de
bloques al azar con arreglo factorial; mientras para el indice de bioacumulacion y el factor
de translocacion no se aplicd ningin analisis estadistico. Los resultados muestran que las
caracteristicas del suelo no se modificaron con las sustancias himicas y, con excepcion del
Cd, las plantas de R. communis L., presentaron bioacumulacion de Al, Cr, Pb, Mn, Niy Zn
en diferentes 6rganos, en relacion con las diferentes concentraciones de SH y con el tiempo
de aplicacion, el indice de bioacumulacién, 1B, fue >1 para los metales estudiados y el
factor de translocacién, FT, fue >1 sélo para el Cr, Mn, Ni, Pb y Zn. Ambos, IB y FT,
permiten considerar a esta especie con potencial para la hiperacumulacion de Pb, Ni y Zn
con la adicion de sustancias himicas. Para el resto de los metales Al, Cr y Mn se presento

el comportamiento de absorcion de una planta acumuladora.

Palabras clave: suelo agricola, fitoextraccion, metales pesados, higuerilla (Ricinus

communis L.), sustancias himicas



ABSTRACT

The persistence and increase of toxic heavy metals in the environment is a serious problem
especially in areas impacted by human activities such as irrigation of agricultural soils with
sewage. The problem is that these metals are not biodegradable, they can bioaccumulate in
organisms and be part of the food chain. This type of pollution is a risk to the health of all
organisms, including humans. Given this problem you need to apply sustainable
remediation techniques, soil environmentally friendly and do not cause adverse effects. In
this sense phytoextraction offers a sustainable option to this problem. Furthermore it has
been shown that the application of organic chelating promotes phytoextraction, as they
increase the bioavailability of heavy metals from the soil to the plant. In the present study
phytoextraction of Al, Cd, Cr, Pb, Mn, Ni and Zn were determined by the castor plant
(Ricinus communis L.) in applying fulvic acids as chelating agents. The statistical method
used to evaluate the results of the concentration of heavy metals in soil, root, stem, leaf and
petiole, the physicochemical characteristics of the soil and the effect of humic substances
(SH) on the bioavailability of metals was the block random factorial arrangement; while the
index for bioaccumulation factor translocation and no statistical analysis was applied. The
results show that soil characteristics were unchanged with the humic substances, the plants
of R. communis L. presented biaccumulation metals (Al, Cr, Pb, Mn, Ni and Zn) in various
organs, in relation with different concentrations of SH and the time of application, the
bioaccumulation index, Bl > 1 was studied for metals as well as the translocation factor,
TF> 1, only for Cr, Mn, Ni, Pb and Zn with the exception of Cd that was not absorbed
(below detection limit). Both, Bl and TF, indicate that this species has a potential for
hyperaccumulation of Pb, Ni, and Zn with the addition of humic substances. For the rest of

studied metals, Al, Cr, and Mn, absorption behavior is that of an accumulator plant.

Keywords: Agricultural soil, phytoextraction, heavy metals, Ricinus communis L.,

humic substances



1. INTRODUCCION

La mayor fuente de contaminacion por metales pesados es generada por causas
antropogénicas como las actividades mineras, practicas agronémicas, emisiones industriales
y la aplicacion de lodos y sedimentos residuales (Shen et al., 2002; Wu et al., 2005; Chen
et al., 2007). En el estado de Hidalgo se encuentra la Reserva de la Biosfera Barranca de
Metztitlan (RBBM), dentro de la cual corre un rio de aproximadamente 100 km de longitud
dividido en tres regiones: rio Tulancingo, rio Venados y el rio Metztitlan, con su
desembocadura en la laguna de Metztitlan. Desechos y aguas residuales se vierten a lo
largo del curso del rio y con estas aguas se irrigan cultivos agricolas que se producen en los
alrededores de la vega del rio. Ademas, el intenso uso de agroquimicos aumenta el grado de
contaminacion propiciando la acumulacion de metales pesados en suelos destinados para la
agricultura (Pilon-Smits, 2005; Chen et al., 2007). Cultivos agricolas como el maiz, el trigo
y la alfalfa, entre otros, que se producen en esa zona, quedan expuestos a este tipo de
contaminacion. Estos metales se acumulan en diferentes 6rganos de las plantas,
principalmente en el tejido foliar (Lucho et al., 2005). Existen diferentes técnicas o
procesos de extraccion (fisicos, quimicos y bioldgicos) encaminados a la remediacion de
suelos contaminados por metales pesados. Dentro de las técnicas bioldgicas de
fitorremediacién se encuentra la fitoextracciéon, la cual se basa en la capacidad
hiperacumuladora de algunas plantas (capacidad de acumular el metal > 1% de la masa seca
de la planta) (Chaney et al., 2000; Prasad y Freitas, 2003; Singh et al., 2003). Las plantas
hiperacumuladoras generalmente presentan una considerable produccién de biomasa debido
a que utilizan mas energia en los mecanismos necesarios para adaptarse a las altas

concentraciones de metal en sus tejidos (Kabata-Pendias y Pendias, 2000).

La higuerilla (Ricinus communis L.) también denominada higuerilla del diablo, higuera
infernal, palmacristi, ricino, tlapatl (Gonzéles-Gardufio, 2008 en Elia Méndez Salazar,
2008), es una planta que tiene la capacidad de acumular iones metalicos y puede cultivarse
en suelos contaminados (Prasad y Freitas, 2003; Rockwood et al., 2004; Giordani y Cecchi,
2005). Se desarrolla en diferentes climas, no es comestible ni para el ser humano ni para los

animales. Es facil de cultivar produciendo una cantidad considerable de biomasa pero sobre



todo de tejido foliar. Ademas, el aceite generado en sus semillas (“aceite de ricino” o
“aceite de castor”) por sus caracteristicas fisicas y quimicas, puede ser usados como

biocombustible (Santos et al., 2015).

Por otro lado, las sustancias humicas (SH) formadas principalmente durante la degradacion
de la materia organica, son una mezcla compleja de compuestos organicos y con un amplio
rango de tamafo molecular (Stevenson y Cole, 1999). Se pueden clasificar y fraccionar en
los siguientes grupos: &cidos humicos (AH), acidos falvicos (AF) y huminas (Kononova,
1996), los AF contienen una mayor cantidad de grupos funcionales, particularmente grupos
—COOH. Estos grupos funcionales se asocian con iones de metales alcalinotérreos
(normalmente Ca y Mg) y metales de transicion (Cu, Fe, Cd, Zn, V y Ni), pudiendo
complejarse facilitando la remocién de metales y sustancias quimicas organicas de origen
antropogénico. Las SH aplicadas al suelo son capaces de formar complejos con la mayoria
de los metales pesados haciéndolas utiles en procesos de fitoextraccién (Weng et al., 2002).
La contaminacién por metales pesados (Cd, Cr, Cu, Mn, Ni y Zn) en suelos y cultivos de
interés agricola es un grave problema debido a su imposibilidad de biodegradarse y su
tendencia a bioacumularse en los cultivos (Radwan y Salama, 2006).

El objetivo de esta investigacion es evaluar la capacidad de bioacumulacion de metales
pesados de las plantas de higuerilla (R. communis L.) y el efecto de la aplicacion de
sustancias humicas para potencializar el proceso de fitoextraccion de metales pesados al
favorecer la solubilidad metélica y facilitar su absorcion y movilidad en los diferentes

Organos vegetales.



2. ANTECEDENTES

2.1. Fitorremediacion y su clasificacion

La fitorremediacion es considerada una alternativa para reducir los contaminantes del agua,
el aire y suelo (Vassilev et al., 2004; Nascimento y Xing, 2006) mediante el uso de plantas
herbaceas, gramineas y vegetacion arborea (Prasad y Freitas, 2003). El término se refiere al
empleo de plantas para remover, degradar, contener o inmovilizar contaminantes organicos
e inorganicos en suelo, sedimentos y aguas residuales (Pilon-Smits, 2005; Glick, 2010). La
fitorremediacion reduce los contaminantes del ambiente sin alterar las propiedades del
suelo (EPA, 2000).

Dentro de la diferentes técnicas de fitorremediacion se encuentra la fitoextraccion, en
donde las plantas extraen los metales del suelo y los concentran en sus diferentes 6rganos
considerando su capacidad para acumular cantidades considerables de estos elementos
(Peuke y Rennenberg, 2005; Chaney et al., 2007).

La fitoextraccion puede ser:

1. Continua. La cual depende de las cualidades genéticas de la planta para hiperacumular
metales pesados.

2. Asistida con quelantes. Basada en la aplicacion de agentes quelantes inorganicos
(sintetizados artificialmente) y agentes quelantes organicos procedentes de fuentes
organicas. Ambos quelantes se aplican al suelo para mejorar la absorcion de metales por las
plantas (Alkorta et al., 2004). Con esta técnica se incrementa la absorcién y translocacion
de los metales a los tejidos vegetales (Quartacci et al., 2006; 2007) reduciendo las
limitantes de la primer técnica haciendo a la fitoextraccion asistida una estrategia
prometedora de tal forma que, desde el afio 2000, se han incrementado las investigaciones
encaminadas a reducir el tiempo que se requiere en la descontaminacion de metales pesados
(Verkleij et al., 2009).

Una consideracion muy importante al utilizar agentes movilizantes es evitar el riesgo de

contaminacion en aguas superficiales y subterraneas (Nowack et al., 2006). Entre todas las

5



técnicas se prefiere la fitoextraccion debido a su valor economico y cientifico (Peuke y
Rennenberg, 2005).

2.2. Agentes quelantes organicos

Los exudados radiculares (acidos organicos, fosfatasas acidas, sustancias fendlicas y
fitosiderdforos) son importantes en la solubilizacion de los nutrientes esenciales que se
encuentran poco solubles y favoreciendo asi su absorcidbn mediante procesos de
acidificacion y formacion de complejos 6rgano-minerales. La mayoria de los metales son
capaces de formar complejos (unién entre un &tomo metalico y un ligando, que puede ser
un anién o molécula polar). En diversas investigaciones se han evaluado acidos organicos
(Chen et al., 2003), aminoacidos (Kerkeb y Kramer 2003; Singer et al., 2007) y agentes
quelantes para facilitar la disponibilidad de los metales pesados en el suelo y potencializar
la fitoextraccion (Evangelou et al., 2006; Turgut et al., 2004) aunque se recomienda el uso

de quelantes para mejorar la absorcion metalica (Lestan et al., 2008; Meers et al., 2008).

El quelato es un compuesto quimico en donde una molécula organica rodea a un ion
metalico, evitando su hidrdlisis y precipitacion, es decir, el quelante impide que el metal
reaccione quimicamente (Cadahia, 2005). Los quelantes pueden ser utilizados en la
agricultura y al aplicarlos al suelo incrementan la translocacion de metales pesados hacia
los tallos de la planta (Alvarez-Fernandez et al., 2003) y los acidos organicos de baja masa
molecular pueden modificar positivamente la biodisponibilidad de los metales al reducir la
desorcion del metal en las particulas del suelo (Schmidt, 2003), mientras que en el agua
reducen la formacién de los complejos solubles (Evangelou et al., 2007).

Aunque las plantas hiperacumuladoras tienen una extraordinaria capacidad para
absorber metales pesados, esta capacidad depende de la biodisponibilidad de los metales en
el suelo vy, particularmente, del suministro a partir de formas menos disponibles para la
planta (Wenzel et al., 2003). Huang y colaboradores (1997) investigaron el comportamiento
de la dilucién del Pb para aumentar su absorcion por tallos de maiz y de chicharo
acidificando el suelo con la aplicacion de quelantes para facilitar dicha absorcién. En otros

estudios se ha demostrado que la acidificacién del suelo favorece la hiperacumulacion de



Cd o Zn, aunque un exceso de acidez puede inducir fitotoxicidad de Al o Mn (Wang et al.,
2006). Por el contrario, la absorcion y acumulacion de Ni se increment6 con el aumento de
pH (Li et al., 2003). Una de las claves del éxito para la fitorremediacion depende de elegir
una enmienda para el suelo en combinacion con una planta hiperacumuladora para

maximizar la absorcion metalica (Elkhatib et al., 2001).
2.3. Materia organica y sustancias humicas (SH)

La materia organica es de vital importancia para la fertilidad del suelo, debido a que mejora
la agregacion de las particulas, la absorcion de agua, el contenido del aire, disminuye el
escurrimiento superficial (Bellapart, 1996), favorece ademas, la capacidad de intercambio
cationico, la resistencia a los cambios de pH, el desarrollo radicular y da origen a ciclos
bioldgicos de nutrientes en el suelo (Honorato, 1993). EI humus corresponde a la materia
organica del suelo en un estado de degradacion y a la fecha este término se utiliza cuando
se habla de la materia organica que ha sido degradada. Vista al microscopio aparece como
una materia amorfa, compleja, macromolecular y polimérica (Yufera y Carrasco, 1973),
que describe el abono de origen animal o vegetal, a la materia organica del suelo y a las

sustancias humicas que se forman en él (Stevenson, 1982).

Desde la perspectiva geoldgica, las SH son el Gltimo producto de descomposicidn aerobia
de toda la materia viviente en presencia de agua. Para que el proceso de humificacion
(descomposicidon) se lleve a cabo, se requiere que los restos de plantas y animales sean
degradados sucesivamente por al menos tres especies de diferentes microorganismos
apropiados y termina con la formacion de una de las sustancias mas complejas de la tierra
(Schnitzer y Khan, 1972; Gjessing, 1976).

Las SH son una mezcla compleja de compuestos organicos de un amplio rango de
tamafio molecular que incluyen compuestos solubles en agua, pequefias y grandes
moléculas insolubles formadas principalmente durante la degradacion de la materia
organica (Stevenson y Cole, 1999), presentan una rapida biodegradacion en el suelo en
comparacion con otras sustancias organicas favoreciendo su preferencia al momento de

elegir un quelante para emplearse en la fitoextraccion de metales pesados como el B, Cd,



Mo y Pb, ya que pueden formar complejos con la mayoria de los metales pesados (Weng et
al., 2002) y tienen ventajas ambientales (Johnson et al., 2009; Wang y Mulligan, 2009;
Wang et al., 2010); por ejemplo, se ha observado una mayor extraccion de Zn y Cu al
aplicar sustancias humicas (SH) al suelo con un pH de 7 (Halim et al., 2003). Otro estudio
demostro también que al aplicar SH con soluciones de 12.5 mL se favorece la absorcion de
Zn y Cu (Bianchi et al., 2008). Otros autores reportan la afinidad de los ligandos de los
acidos organicos para Cu y Zn (Di Palma et al., 2007; Zhao et al., 2007; Zou et al., 2009),
mientras que por otro lado, se han reportaron efectos benéficos de la SH sobre el desarrollo
vegetal en suelos donde las concentraciones de metales pesados no son muy elevadas
(Bianchi et al., 2010; Wang et al., 2010). Con la formacién de complejos de SH-Cu y SH-
Zn se puede reducir la toxicidad de los metales en suelo (Hernandez-Allica et al., 2006;
Bianchi et al., 2008). Es mas recomendable aplicar SH en pequefias y multiples dosis que

en una sola aplicacion y en dosis elevadas (Lestan et al., 2008).

En los dltimos 100 afios han aumentado los estudios de las SH y de acuerdo a Kononova
(1996), éstas se pueden clasificar y fraccionar, como ya se menciond antes, en: &cidos
hamicos (AH), &cidos falvicos (AF) y huminas.

2.3.1. Caracteristicas de los acidos fulvicos (AF)
Los AF son moléculas de baja masa molecular, extremadamente complejas, solubles en

agua en pH &cido o basico. Etimolégicamente el término proviene de: ful, (del inglés
antiguo que quiere decir lleno de) y vic, (del francés antiguo vicare gue significa cambio,
alteracion). Aungue la palabra fulvus, que proviene del latin, significa amarillo intenso,
amarillo rojizo, dorado o color moreno. La manera correcta de Ilamar a estos compuestos es
acidos fulvicos y no acido falvico, ya que no consisten en una sola sustancia, sino que son

un conjunto de variados y complejos materiales organicos (Ehrlich, 2002).

Se han propuesto diferentes rutas mediante las cuales se forman las SH. Sin embargo, solo
dos de los mecanismos propuestos especifican la formacion de los AF. Stevenson (1982),
menciona que las SH son el resultado de modificaciones hechas a estructuras de lignina
(Figura 1).



De acuerdo con esta teoria, la lignina es utilizada incompletamente por microorganismos,
generando residuos que terminan siendo parte del humus del suelo. Al alterarse la lignina,
pierde grupos metoxilo (-OCHgs) y la generacion de o-hidroxifenoles y la oxidacion de
cadenas alifaticas que generan grupos —COOH. Este material sufre cambios desconocidos

que dan origen a los AF.

Lignina
atague por microorganismos
| ,
Unidades de construccion de Lignina Residuo

desmetilacién
oxidacion y
condensacién con
compuestos de N

Y
Utilizacién extensa por microorganismos  Acidos humicos

Fragmentacion a
pequefias moléculas

LA L L L ™
+ Acidos fulvicos ®

Figura 1. Teoria de la formacién de SH a partir de la lignina (Stevenson, 1982)

Aunque la teoria de la lignina es la mas comun para explicar la formacion de las SH,
la mayoria de los investigadores apoyan las rutas propuestas por Stevenson (1982), en las

cuales se involucran quinonas (Figura 2).

En el esquema superior (Figura 2), no se completa la formacion de AF, sin embargo, en la
inferior (Figura 3), se muestra que los acidos y aldehidos fendlicos son liberados a partir de

la lignina durante la degradacion microbiana y posteriormente se transforman a polifenoles.
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Figura 2. Rutas de formacion de humus propuestas por Stevenson
fundamentadas en la formacion de quinonas (Stevenson, 1982)

10



Los polifenoles formados mediante una conversion enzimatica pasan a quinonas, las cuales
se polimerizan en presencia 0 ausencia de compuestos amino para formar moléculas de
acidos humicos (AH) y é&cidos falvicos (AF) que posteriormente se polimerizan para

generar mas AH.

Pero ademas, (Stevenson 1982), propone un tercer mecanismo para la formacion del
humus, basado en la condensacion de aminocompuestos que involucran glacidos (Figura
3).

Azucar+ compuesto amino

l

Glicosilamina
N-sustituida

Aminodesoxicetosa

deshid rataciénl fragmentacion

Y s
Reductores furfurales = Productos de fision
(acetol, diacetil)
compuesto amino compuesto amino

Polimeros nitrogenados color marrdon

Figura 3. Formacion de humus con base en la condensacion de aminoacompuestos a partir
de glucidos (Stevenson 1982)

Estructuralmente los AF contienen una mayor cantidad de grupos funcionales,
particularmente grupos —~COOH, es decir la cantidad de grupos &cidos en los AF (900-1400
mmol/100 g) es considerablemente mayor que en los AH (400-870 mmol/100 g). Otra
diferencia relevante es que en los AF la mayor parte del oxigeno se encuentra en diferentes
grupos funcionales (-COOH, OH, =C=0); mientras que en los AH el oxigeno forma parte

del ndcleo de su estructura.
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Actualmente no existe una estructura molecular especifica de las SH, debido a que
no son ni de tamafio ni de composicion homogénea. Sin embargo existen varias propuestas
para la estructura tanto de AH como para AF (Figura 4). Estructuralmente para los AF la
mayoria de las estructuras hipotéticas coinciden en ser moléculas pequefias (en relacion con
las propuestas para los AH), con muchos grupos funcionales que, en su mayoria son grupos
—COOH, tienen pocos anillos en su estructura y los grupos funcionales estan unidos

mediante cadenas alifaticas.

Los grupos carboxilicos, hidroxidos, aminas, algunos anillos arométicos y cadenas
laterales alifaticas de gran longitud proporcionan un caracter global de acido y una elevada
capacidad de intercambio cationico (CIC). En un suelo, a mayor CIC, mayor es la
capacidad y disponibilidad de nutrientes, y por ende aumenta su fertilidad, ademas
incrementa la disponibilidad de los nutrimentos (Stevenson, 1982). Los grupos funcionales
de los AF que contienen en su estructura atomos de oxigeno se asocian con iones de
metales alcalinotérreos (normalmente Ca y Mg) y metales de transicién (Cu, Fe, Cd, Zn, V
y Ni). Los cationes monovalentes como Na* y K" pueden formar enlaces electrostaticos
débiles con un solo grupo funcional de los AF, mientras que los iones metalicos divalentes
pueden complejarse con dos sitios aniénicos adyacentes formando un quelato, que posee

una union mucho mas fuerte que la formada con cationes monovalentes (Steinberg, 2003).

Por estas razones las SH funcionan como reguladores del pH en suelos y en el ambiente
pueden complejar y remover metales y sustancias quimicas organicas de origen

antropogénico.
2.4. Acumulacion de metales por las plantas

En condiciones normales las plantas absorben concentraciones metélicas de elementos
esenciales del 1 al 3%. Sin embargo, cuando las concentraciones metélicas se acumulan y
aumentan en un organismo Vvivo en comparacion a su medio ambiente se le denomina
bioacumulacion (Angelova et al., 2004). En plantas, este concepto se refiere a la
incorporacion de contaminantes en los tejidos y algunos de estos elementos llegan a ser mas

fitodisponibles que otros (Kabata-Pendias y Pendias, 2000).
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Figura 4. Propuestas de las estructuras de los AF por: a) Schnitzer y Khan (1972), b)
Stevenson (1982), c) Buffle et al. (1977), d) Manahan (1989) y e) Grenthe y Puigdomenech
(1997)
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La acumulacién metélica en plantas, es una respuesta fisioldgica ante altas
concentraciones de metales pesados en el suelo y varia entre especies (Rattan et al., 2005).
A través del tiempo se han descubierto especies vegetales silvestres, endémicas o
procedentes de zonas mineras con potencial para la fitorremediacion (Willey, 2007). En el
siglo XIX (Baumann, 1885) se identificaron plantas capaces de acumular altos niveles de
Zn, desde entonces las plantas se han clasificado dependiendo de su mecanismo de
tolerancia a los metales pesados (Figura 5):

e Exclusoras: especies que restringen elevadas concentraciones de absorcién o
translocacion de metales pesados hacia las hojas (Baker, 1981).

e Indicadoras: plantas que solo reflejan la concentracion metalica del suelo (Baker,
1981).

e Acumuladoras: permiten la distribucion de los metales en una forma no téxica hacia
las partes aéreas, aunque algunas especies acumuladoras se han adaptado a
diferentes rangos de absorcion de los metales pesados (Co, Ni, Zn por ejemplo) sin
mostrar sintomas visibles de toxicidad.

e Hiperacumuladoras: el término hace referencia a plantas que, establecidas en suelos
contaminados pueden acumular >1.000 mg/kg de Ni de masa seca en las partes

aéreas (Llugany et al., 2007).

2.4.1. Plantas hiperacumuladoras
Las plantas nombradas hiperacumuladoras tienen una excepcional habilidad para

acumular altas concentraciones de metales en sus tejidos (Chaney et al., 1997; McGrath
y Zhao, 2003). Este tipo de plantas generalmente presentan en sus tejidos,
concentraciones de metales entre 10 y 100 veces mas que las plantas acumuladoras sin
mostrar sintomas de toxicidad (Chaney et al., 2000; Sun et al., 2007). Las plantas que
acumulan 100 mg/kg de Cd (0.01%) o mas de 500 mg/kg de Cr (0.05%) en masa seca
pueden ser consideradas hiperacumuladoras (Baker et al., 2000), algunas plantas
pueden hiperacumular también el Zn, Cd (Pilon-Smits, 2005), Ni (Singer et al., 2007) y
Pb (Chandra et al., 2005). En las pasadas tres décadas cientos de hiperacumuladoras
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han sido descubiertas y se han realizado diversos estudios sobre la tolerancia y
acumulacion de metales pesados (Kupper et al., 2004; Ebbs et al., 2009; Barcelo y
Poschenrieder, 2011) y de 1997 al 2011 se han reportado especies hiperacumuladoras
de Au (Brassica juncea), As (Pteris vittata), Cd (Thlaspi caerulescens), Co
(Haumaniastrum robertii), Cu (Haumaniastrum katangense, Aeollanthus biformifolius),
Mn (Macadamia neurophylla, Alyxia rubicaulis), Ni (Alyssum bertolonii, Berkheya
coddii, Phyllanthus serpentinus), Pb (Thlaspi rotundifolium subsp), Se (Astragalus
pattersoni, Astragalus racentosus), Tl (Biscutella laevigata, Iberis intermedia), U
(Atriplex confertifolia, Zea mays), Zn (Thlaspi calaminare) (Poschenrieder et al., 2001;
Ma et al., 2001; Mojiri, 2011).

Concentracion de metal en planta

>

Concentracion de metal en suelo

Figura 5. Respuestas tipicas de las plantas frente a la presencia de metales pesados en el
suelo (Adriano, 2001)

Las plantas hiperacumuladoras estan extendidas taxonémicamente en todo el reino vegetal
y se han reportado mas de 400 especies (Baker et al., 2000) de este total, el 75% son
hiperacumuladoras de Ni (Baker y Brooks, 1989; Brooks, 1998), mientras que para el Zn se
han reportado 16 especies (Brooks, 1998) y una cantidad considerable ha demostrado su
capacidad para absorber dos o méas elementos (Yang et al., 2004) aunque se siguen
buscando especies con potencial para emplearse como hiperacumuladoras (Clemens, 2002;

Yang et al., 2002). También se han demostrado diferencias en la capacidad de absorcién de
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las plantas hiperacumuladoras con bajos y altos niveles de metales pesados (Peng et al.,
2005).

Una hiperacumuladora puede tolerar y acumular en los tejidos méas de 10 mg/kg de Hg, 100
mg/kg de Cd, 1000 mg/kg de Co, Cr, Cu, Pb y Ni, y 10,000 mg/kg de Zn y Mn (Baker et
al., 2000). Para que una planta sea considerada hiperacumuladora de Cd debe concentrar
niveles de 3 a 10 mg/kg de masa seca (Ghosh y Singh, 2005), otros consideran que una
hiperacumuladora de Cd debe acumular y tolerar 0.1 mg/g en sus brotes (Baker et al.,
2000). Por ejemplo, Thlaspi caerulescens es capaz de acumular mas de 10,000 ppm de Cd
en masa seca de sus tejidos (Lombi et al., 2000). Otros ejemplos de plantas
hiperacumuladoras de Cd son Arabidopsis halleri y Thlaspi praecox pertenecientes a la
familia Brassicaceae; la especie Sedum alfredii, perteneciente a la familia Crassulaceae ha
sido identificada como co-hiperacumulador ya que no sélo hiperacumula Cd sino también
de Zn y Pb (Tian et al., 2010). La especie Pteris vittata también tiene caracteristicas de
hiperacumuladora ya que reduce las concentraciones de As soluble en el agua (Ma et al.,
2001; Gonzaga et al., 2006). Para Mn se ha reportado la especie Australian gossia
(Fernando et al., 2009) y para Cu Crassula helmsii (Kupper et al., 2009).

2.4.2. Higuerilla 'y su potencial en la fitoextraccion
La higuerilla (Ricinus communis L.) es una especie vegetal que pertenece a la familia

Euphorbiaceae y ha demostrado potencial para emplearse en la fitorremediacion de metales
pesados por su alta produccion de biomasa (Giordani y Cecchi, 2005; Mahmud et al.,
2008). Es una planta nativa de Africa tropical pero se ha desarrollado en regiones tropicales
y subtropicales alrededor del mundo. Se ha comprobado que la planta de higuerilla es capaz
de extraer Cd del suelo y adicionalmente, a partir de sus semillas se obtiene el “aceite de
castor” o aceite de ricino util en la produccion de biodisel (Huang et al., 2011), en Brasil ha

sido considerada como una buena alternativa para estos fines (Oliveira et al., 2008).

Esta especie ha sido objeto de varios estudios que muestran su tolerancia y capacidad de
hiperacumulacién de diferentes elementos metélicos; como el Cd, Zn, Ni (Prasad, 2001) y
Pb (Romeiro et al., 2006). Al aplicar diferentes dosis de Ni en el suelo (0, 150, 300, 600
ppm) se demostrd su capacidad de bioacumular este metal en raiz, tallo, hoja y semillas
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(Giordani y Cecchi, 2005). Se ha reportado su potencial en la fitoextraccion de K, Fe, Ni,
Zn, Mn Cr, Pb, Cd y Co al adicionar al suelo DTPA extraible (Gupta y Sinha, 2007). En
suelos contaminados con aceite lubricante, se determind la presencia de Mn, Ni, Pb y V en

raices, tallos y hojas (Vwioko et al., 2006) de Ricinus communis L.

Se han realizado también investigaciones encaminadas a potencializar la capacidad
de absorcidn de metales pesados en higuerilla. En una investigacion se utilizaron dos cepas
de bacterias promotoras de crecimiento (Pseudomonas sp. PsM6 y P. jessenii PjM15) en
plantas de higuerilla desarrolladas en macetas para evaluar la absorcion de Ni, Cuy Zn, y
los resultados mostraron que una de las cepas (PsM6) potencializaba la absorcion de
determinados metales (Ni y Zn) mientras que la otra facilitaba la absorcion de Cu
(Rajkumar y Freitas, 2008). Por otro lado, en otro trabajo se aplico EDTA y &cido citrico al
suelo en plantas de higuerilla y concluyeron que al aplicar EDTA esta especie demostrd una
alta absorcion y tolerancia de Pb (Ananthi et al., 2012).

2.5. Area de estudio y su problemética de contaminacion

Dentro del estado de Hidalgo se encuentra ubicada la Reserva de la Biosfera Barranca de
Metztitlan (RBBM), sitio en donde se llevd a cabo el presente trabajo; se localiza en el
centro del Estado y comprende la cuenca de la Barranca de Metztitlan, localizada entre los
paralelos 98° 23° 00” y 98° 57° 08” longitud oeste y 20° 14’ 15” y 20° 45’ 26” latitud norte,

con elevaciones entre 1,000 y 2,000 msnm.

Esta zona de reserva, esta comprendida dentro de la Regidén Hidrolégica Rio Panuco
(RH26), y comprende parte de las subcuencas Rio Calabozo, Rio Los Hules, Rio Amajac y
Rio Metztitlan. Segun la CONANP (2003), el principal rasgo hidrolégico superficial de la
RBBM lo conforma el Rio Venados (Rio Grande Tulancingo al sur de la reserva y Rio
Metztitlan al norte). EI Rio Venados corre de SE a NO vy al norte de la reserva desemboca

en la Laguna de Metztitlan.

El clima en términos generales es seco y semiseco célido en diferentes partes, lo que se
determina por el efecto de sombra de lluvia que la Sierra Madre Oriental ejerce sobre esta
region. En época de lluvias, en verano, los vientos alisios descargan su humedad sobre la
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zona y las partes elevadas donde se encuentran bosques de pino y encino, entre otros tipos
de vegetacion templado-fria. El clima calido se debe a la altitud, mientras que las montafias
al E y NE se elevan entre 1,800 a 2,600 msnm. En la vega la altitud va de 1,200 a 1,300
msnm en las cercanias de la laguna (SPP, 1992a). La precipitacion media anual en la mayor
parte de la Reserva no es superior a 500 mm, alcanzando 600 y hasta 700 mm en las
escasas areas enclavadas a mayor altitud. Dada la irregular topografia y el carécter calizo de
la mayoria de las rocas en la reserva, la erosion hidrica es patente. Si bien en la zona
prevalece el clima semiseco, las serranias y tierras mas altas, aledafias a la reserva, a ambos
lados del cauce del Rio Venados son mas humedas generalmente. Parte de su precipitacion
escurre formando numerosos cauces que desembocan en el citado rio, llevando consigo
también el agua de las partes mas himedas (altas) y de la precipitacion que ocurre en la
reserva (CONANP-SEMARNAT, 2003). ElI Rio Metztitlan tiene un escurrimiento
promedio del orden de unos 125.7 mm®afio a la salida del Valle de Tulancingo y en la
salida de la zona del Valle de Metztitlan 158.9 mm?/afio; estos valores disminuyen en més
de un 50% en época de estiaje, como promedio (Programa Estatal de Preservacion y
Conservacion del Agua 2005-2011).

Sobresale la presencia de corrientes superficiales de agua que permiten la agricultura
intensiva y la laguna de Metztitlan, que es una represa natural y esta reconocida como un
humedal de importancia internacional porque sirve como refugio a un gran nimero de aves
migratorias, como patos, cercetas y gallaretas, pelicanos, cormoranes y espatulas, también
sustenta un gran numero de aves residentes como el garzdn gris, el &guila pescadora y las
garcitas nocturnas (RBBM, 2011).

La actividad econdmica de mayor importancia en la region es la agricultura, en ella se
emplea el 73% de la poblacion de los municipios que conforman el area de la vega y se
desarrolla en la modalidad de riego y temporal. La agricultura de riego de mayor
importancia economica se realiza en el valle agricola de Metztitlan en el que se siembran:
frijol, maiz, ejote, calabacita, jitomate y chile, ademas de otros cultivos como sorgo. Se
encuentran establecidos huertos de nogal y otros frutales en asociacion con cultivos

anuales, sobre todo en la parte norte de la barranca. Este tipo de agricultura también se lleva
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a cabo en las comunidades que estan asentadas cerca del rio Almolon y Amajac; la region
es considerada como una de las zonas agricolas de mayor importancia en el estado. El
desarrollo de esta area se debe a los factores naturales y a la infraestructura de riego, como
la construccién en 1953 del Distrito de Riego de Metztitlan, el cual funciona mediante la
derivacion de aguas del rio Metztitlan, por medio de dos presas y una red de canales; cuenta
ademaés con una capacidad para de regar mas de 4 859 ha (SEMARNAP, 1999).

De los principales problemas que enfrenta la RBBM estan la extraccion ilegal de cactaceas
y/o depredacion y saqueo de material vegetal, la contaminacion de cuerpos de agua por el
uso inadecuado y excesivo de agroguimicos en cultivos agricolas, las descargas de aguas

residuales y el cambio de uso de suelo con fines agricolas.

En la zona de la reserva esta prohibido verter o descargar aguas residuales, aceites, grasas,
combustibles o cualquier otro tipo de contaminante, desechos sélidos, liquidos o de
cualquier otro tipo. Se prohibe también el usa de explosivos o cualquier otra sustancia que
pueda ocasionar alguna alteracién a los ecosistemas, ademas de arrojar sobre los cauces o
infiltrar en los mantos acuiferos, aguas contaminadas que excedan los limites establecidos
por las normas oficiales mexicanas (Programa de Conservacion y Manejo de Reserva de la
Biosfera Barranca de Metztitlan, 2014). La realidad es que a lo largo del Rio Tulancingo y
Metztitlan se encuentran asentadas industrias de produccion agropecuaria, produccion de
alimentos, produccion de bebidas, manufactura de textiles, de productos de madera, de
productos quimicos industriales, de productos de caucho, industria de productos minerales
no metélicos e industria metalmecéanica. Se estima que los efluentes de tipo industrial
producidos son vertidos al rio Tulancingo, afluente del rio Metztitlan. Dentro de la region
de Metztitlan llegan del orden de 6, 375,000 m*/afio, en los que se encuentran disueltos o
semidisueltos una enorme variedad de residuos peligrosos, incluyendo metales pesados.
Tanto los efluentes de origen industrial como los de origen doméstico son vertidos
practicamente sin ningun tipo de tratamiento al cauce receptor (rio Tulancingo), el cual
continta su trayectoria hasta llegar a la localidad de Metztitlan, en donde se le denomina rio
Metztitlan, después de recibir las aguas del rio Venados, finalizando en la Laguna del

mismo nombre. El agua del rio VVenados es turbia, con abundantes sedimentos, dada la alta
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productividad agricola en la vega y el uso de agroquimicos como fertilizantes, insecticidas,
herbicidas, acaricidas y fungicidas es intenso. Desde luego, una parte de estos productos va
a dar al rio, donde aparentemente se presentan procesos tanto de sedimentacion como de
eutrofizacion, ademas de algunos efectos toxicos que afectan al ecosistema acuatico,
representando riesgos a la flora y la fauna, pero sobre todo para las poblaciones que habitan
en las margenes del rio (CONANP-SEMARNAT, 2003). El cauce del Rio Venados, en el
poblado Puente de Venados, queda encafionado en un pequefio valle fluvial de uso agricola
y cultivo de frutales. Después de esa poblacion se interna en el valle de Metztitlan. A su
paso capta las afluencias del rio Metzquititlan y los escurrimientos laterales del valle, hasta
descargar su caudal en la laguna de Metztitlan, donde es aprovechado para uso piscicola
(Camargo, 1999). Aunado a esta situacion, se estd comprobando que realmente las aguas
provenientes del Rio Tulancingo estan altamente contaminadas, lo que puede alterar sus

factores bioticos.

Todo lo mencionado anteriormente, permite conocer el riesgo al que estan expuestas las
comunidades y diferentes cultivos que se desarrollan en esta zona, considerando que estos
ultimos son de interés agricola, ya sea para el hombre o como alimento para el ganado. De
ahi la importancia de estudiar y establecer metodologias y técnicas que favorezcan la

remediacion de esta zona.

2.6. Justificacién

Las actividades antropogénicas, aunado al vertedero de contaminantes industriales,
agricolas y domésticos hacia los rios se promueve el deterioro y contaminacion del medio
ambiente aumentando el grado de contaminacion. A diferencia de otros contaminantes, los
metales pesados presentan persistencia, causan toxicidad y se acumulan en los organismos
vivos y no pueden ser degradados. Sin embargo, existen técnicas quimicas, fisicas y
biolégicas de remediacion para reducir los niveles de metales pesados en el suelo. Las
primeras, ademéas de tener un costo elevado, alteran negativamente las propiedades
quimicas, fisicas y bioldgicas del suelo, mientras que las técnicas bioldgicas se caracterizan

por ser amigables con el medio ambiente ya que no dafan las propiedades fisico-quimicas
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del suelo, ademas de ser una alternativa que ofrece un bajo costo y algunos de los metales

extraidos pueden ser reciclados.

La fitoextraccion es un método bioldgico mediante el cual se aprovechan las caracteristicas
de absorcidn de metales pesados por las plantas, pero al aplicar agentes quelantes organicos

se puede potencializar la bioacumulacion de estos elementos.

El uso de la higuerilla para este fin ademas del uso de SH podria ser una alternativa viable
para la remediacion de esta zona, al considerar que esta planta no es de uso alimenticio y el
que el aceite producido por la semilla puede ser usado como biocombustible, dando a esta

planta un valor agregado.
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3. OBJETIVOS
3.1. Objetivo general

Evaluar el efecto de la aplicacion en el suelo de diferentes dosis de sustancias humicas en el
potencial de fitoextraccion y bioacumulacion de metales pesados de plantas de higuerilla en

un suelo agricola contaminado con metales pesados.
3.2. Objetivos particulares

e Evaluar las caracteristicas fisico-quimicas del suelo en tres periodos para determinar
la influencia de la aplicacion de sustancias himicas sobre la biodisponibilidad de los
metales pesados del suelo y su modificacion.

e Determinar la concentracion de metales pesados en plantas de higuerilla (Ricinus
communis L.), agua y suelo y relacionarlas con las diferentes concentraciones de

acidos falvicos.
e Determinar el indice de bioacumulacién y el factor de translocacion.

e Evaluar la influencia de diferentes dosis de sustancias humicas, en la capacidad de
intercambio cationico radicular (CICr) en plantas de Ricinus communis L. y su

efecto en la fitoextraccion de metales pesados.
3.3. Hipotesis

Al menos un tratamiento de los agentes quelantes organicos (SH) potencializara la

fitoextraccion de metales pesados de un suelo agricola contaminado.

Las plantas de higuerilla cumplen con el rango de plantas hiperacumuladoras para la

fitoextraccion de al menos un metal pesado en relacion a su biomasa.
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4. MATERIALES Y METODOS

4.1. Area de estudio

La investigacion se inicié en junio del 2013 en una parcela agricola de 40 m? perteneciente
a la comunidad de Xilotla en el municipio de Metztitlan. La superficie del estudio se ubico
en la orilla del rio, entre las coordenadas 20° 33" 96" latitud norte y 98° 45" 56" longitud

oeste a una altura de los 1277 msnm.

El clima es templado-subcélido, con una temperatura media anual de 20°C y una
precipitacion de 437 mm por afio, el periodo de lluvias es de junio a septiembre. La
vegetacion en la zona de la vega, en la parte baja y central se cultiva principalmente maiz y
frijol, hortalizas como la calabacita, chile, tomate de cascara y frutales como el nogal. La
cuenca del rio Metztitlan (329,053.9 ha) cuenta con 75 km de longitud, 9 m de ancho en las

partes mas amplias y una profundidad promedio de 500 m (Figura 6) (SPP, 1992a, b).
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Figura 6. Ubicacion de la cuenca hidrogréafica del area de estudio (tomado y modificado
de Valdez-Lazalde et al., 2011)

23



4.2. Muestreo de agua

Se tomaron dos muestras de agua en una sola ocasion, una procedente del rio Metztitlan,
con la cual se irrigan los cultivos y la otra del pozo con la que se prepararon las diferentes
soluciones de los tratamientos del acido fulvico. Ambas muestras se colocaron en
recipientes de polipropileno de 1 L, los cuales fueron lavados cuidadosamente primero con
agua desionizada, después con una mezcla de agua y acido nitrico (HNOs3; 1:1), para que al
final los recipientes fuesen lavados con agua bidestilada. La muestra del agua del rio de la
Vega de Metztitlan se tomo6 sumergiendo el frasco directamente, mientras que para colectar
el agua de pozo se dejo fluir el agua del grifo durante tres minutos, para posteriormente
llenar los recipientes. Las muestras se acidificaron con HNOj3 concentrado hasta un pH <2y
se trasladaron en un recipiente con hielo al laboratorio dénde conservaron en refrigeracion

hasta su anélisis.

Para la digestion de las muestras de agua se empled el método de la EPA 3015 (EPA,
2007a) y un horno de microondas (MarsX, EE.UU.), posteriormente se determinaron los
metales pesados (Al, Cd, Cr, Pb, Mn, Ni y Zn) por espectrometria de absorcion atomica
(Spectra AA 880 Marca Varian, Australia), con tres réplicas por muestra. Las curvas de
calibracion para cada elemento analizado se realizaron a partir de soluciones estandar
unielementales de alta pureza (HYCEL de México®) (NMX-AA-051-SCF1-2001).

4.3. Muestreo del suelo

4.3.1. Muestreo inicial del suelo

El experimento se establecié en una parcela conformada por surcos de 0.5 m de ancho y 36
m de largo. Se tomaron 21 muestras las cuales se colectaron entre los 10 y 40 cm de
profundidad, cada 5 m de distancia entre un punto de muestreo y otro. Las 21 muestras se
mezclaron uniformemente y mediante el procedimiento de los cuartetos se obtuvo una

muestra compuesta de 2 kg, la cual se guardo en bolsas de polietileno para el analisis.

La muestra de suelo fue secada en una estufa (Model 40 GC Lab Oven) a una temperatura

de 30°C hasta obtener un peso constante. Posteriormente la muestra se tamizo en una malla
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de 2 mm de didmetro (malla 10) de acero inoxidable de acuerdo a la norma NMX-AA-132-
SCFI1-2006.

4.3.2. Muestreo del suelo del cepellén de las plantas
Con el fin de evaluar si hubo algun efecto de la aplicacion de las SH al suelo se evaluaron

algunas caracteristicas fisicoquimicas del suelo colectandose una muestra de suelo
representativa. Esta actividad se realizd durante cada cosecha de las plantas y las muestras
se extrajeron del cepellon de la planta. El cepellon es el conjunto de las raices y el suelo,

por el cual la planta queda enraizada y se puede trasplantar.

Del cepellon de cada una de las cuatro plantas del bloque cosechado se extrajeron
aproximadamente cuatro kg de suelo, estos también se mezclaron y mediante el método de
los cuartetos se obtuvo una muestra compuesta de 1 kg, la cual se manej6 de la misma
forma que el muestreo inicial. Esta muestra compuesta se obtuvo con la finalidad de
establecer un nuevo método de analisis de suelo que permita ahorrar costos, al comparar la
muestra inicial de suelo con la muestra compuesta. En total, se analizaron 15 muestras de
suelo del cepelldn de las plantas durante toda la investigacion, cinco en cada una de las tres

colectas.

Estas muestras se mantuvieron bajo temperatura ambiente durante siete dias para su secado
y se tomaron 100 g para cada una. Después todas las muestras se molieron en un mortero de

porcelana para obtener una muestrade 3a 5 g.

Para determinar si existe influencia de la aplicacién de SH sobre la biodisponibilidad de los
metales pesados del suelo, se evaluaron algunas caracteristicas fisicoquimicas de todas las
muestras de suelo obtenidas (inicial y cepellén). Dentro de las caracteristicas
fisicoquimicas se evalud la textura mediante el método Bouyoucos (1962), materia organica
(MO) por el método de Walkey Black (1947), capacidad de intercambio cationico (CIC)
por el método de titulacion de Versenato (EDTA) (Jackson, 1976), pH por medio del
potenciometro con electrodo de vidrio, utilizando una relacion 1:2.5 de suelo-agua y KCI
(FAO-UNESCO, 1994) y se cuantificaron también las bases intercambiables (Bl) (K, Ca,
Mg y Na) las cuales se extrajeron con acetato de amonio 1N pH 7 (Chapman, 1995) y se

determinaron por medio de la espectrofotometria de plasma (E-ICP) y se cuantificd la
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concentracion de Al, Cd, Cr, Pb, Mn, Ni y Zn en cada una de las muestras de suelo

mediante espectrofotometria de absorcion atémica con flama (EAAF) (EPA, 1995).
4.4. Cultivo de las plantas de higuerilla

Las plantulas de higuerilla se produjeron en el invernadero del Centro de Investigaciones
Biologicas de la Universidad Auténoma del Estado de Hidalgo. Las semillas provenian de
la comunidad de Arteaga, Coahuila. Se sembraron 50 semillas de higuerilla en un almacigo
de 250 cavidades con peat moss como sustrato; cuando las plantulas alcanzaron una altura
de 30 cm, se trasplantaron 28 de ellas en la zona de estudio. La densidad de plantacion fue

de 4 m lineales entre plantas.

Se presentaron dos tipos de riegos naturales y artificiales. Los riegos naturales fueron
proporcionados por lluvias temporales presentadas en la zona de estudio y los riegos
artificiales consistieron en bombear agua del rio Metztitlan hasta que se acumulara una
lamina de riego de 20 cm y después dejar esta lamina de riego durante aproximadamente 2
horas. Los riegos se aplicaron con la siguiente frecuencia: En el 2013 se suministraron los
siguientes riegos artificiales: 17 y 27 de julio, 03 y el 17 de agosto y el 06 de septiembre).
Los riegos naturales se presentaron del 15 al 18 de septiembre y durante este periodo se
presentaron intensas lluvias que provocaron la inundacién de la zona por el desbordamiento
del rio Metztitlan. En el mes de octubre se presentaron lluvias el 02 y el 13 de octubre. Para
el resto de los meses que duré el experimento ya no se aplicé ningun riego artificial, no se

presentaron lluvias y sélo se realizo la aplicacion de las sustancias humicas en solucién.
4.5. Aplicacion de sustancias humicas (SH)

A los 30 dias después de la plantacion de las higuerillas se inici6 la aplicacion de las SH,
para lo cual se mezclaron dosis de 2, 4 y 6 mL del &cido falvico por litro de agua (agua de
pozo) evaluandose seis repeticiones por tratamiento y un testigo (sin aplicacion del acido
falvico). Esta mezcla se aplicé a cada planta, con su respectivo tratamiento, en dosis de 200

mL y se realizaron cada 15 dias haciendo un total de 18 aplicaciones.
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En este estudio se utilizaron como quelantes organicos acidos fulvicos (AF) comerciales de
la marca CBMG® (Figura 7). Los AF son 100% organicos ya que se derivan de la
leonardita (una forma oxidada de lignito) la cual esta considerada como la mejor fuente
para la extraccion de acidos hdamicos y falvicos (Figura 8). Los AF usados tienen una

pureza del 35.50%, 3.0% en nutrimentos y 61.50% de compuestos inertes.
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Figura 7. Acidos flvicos comerciales
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Figura 8. Leonartida en estado natural (tomadas de CB, 2009)
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4.6. Muestreo de las plantas

En la Figura 9 se muestra la distribucion de las plantas de R. communis L. bajo estudio. La
primera cosecha de las plantas se realiz6 a cuatro meses del trasplante, éstas presentaron
una altura promedio de 90 cm. Después de la primera cosecha, el resto de las plantas se

muestrearon cada dos meses, realizando un total de tres cosechas.

Para la cosecha de las plantas se excavo a una profundidad aproximada entre 0 cmy 1 m,
hasta formar un cepellon y extraer la planta con todo y suelo. Al cepellén se le quito la
maleza y suelo, se colocaron en un recipiente con agua destilada y se trasladaron al
laboratorio para lavar las raices con un detergente libre de fosforo (LiquiNox®),
enjuagarlos con agua desionizada, posteriormente se lavaron con una solucién de HCL (0.1

N), se enjuagaron nuevamente con agua desionizada y se dejaron escurrir en papel secante.

P1 P2 P3 P4 P5 P6 P7 P8 P9 | P10
M |@EmL) |@mL) | 6GmL) | (M) |@EmL) | @mL) | @6mL) | (T) |@mL)

P11 P12 P13 P14 P15 P16 P17 P18 P19 | P20
(4mL) | (6 mL) (M @2mL) | (4mL) | (6mL) @) 2mL) | (4mL) | (6 mL)

P21 | P22 | P23 | P24
M | @mL) | @mL) | (6mL)

Figura 9. Diagrama de distribucion de las plantas de R. communis L. y concentracion de AF
aplicados durante la investigacion (P: planta, 0, 2, 4, 6 mL diferentes concentraciones de SH
aplicadas)

Después de lavar y secar las raices, se separaron el resto de los 6rganos de la planta (raiz,
tallo, hojas, peciolo y fruto cuando estuvo presente), todas las estructuras se pesaron para
obtener su masa fresca. Posteriormente, todos los érganos de las plantas se empaquetaron y
se metieron a una estufa de secado (Model 40 GC Lab Oven) a una temperatura de 40°C
durante una semana hasta masa constante para obtener la masa seca de cada uno de los
organos vegetales utilizando para ello una balanza analitica (Ohaus modelo AR1530).
Durante el estudio se obtuvieron en total 48 muestras de los diferentes rganos vegetales

(cuatro muestras por cada érgano vegetal).

28




Cada una de las muestras obtenidas se molieron en un mortero de porcelana y se pesaron de
3 a5 g de cada uno de los 6rganos de las plantas (raiz, tallo, hoja, peciolo, las semillas no
se molieron, sélo se almacenaron) de cada una de las cuatro plantas del bloque cosechado.

Este procedimiento se realiz6 en cada uno de los muestreos realizados.

Se evaluo la concentracion de metales pesados (Al, Cd, Cr, Pb, Mn, Ni y Zn) en raiz, tallo,
hoja y peciolo de cada una de las plantas cosechadas mediante espectrofotometria de
absorcion atémica con flama (EAAF, Agilent Technologies, modelo 240 FS, 200 series
AA, marca Varian, Australia) (EPA, 1995), se determinaron dos réplicas por muestra
compuesta para la evaluacion de los metales totales. Ademas se cuantificd la capacidad de

intercambio catidnico en los pelos radiculares (CICr) a través del método de Crooke (1964).

Todas las digestiones y analisis de cada una de las muestras colectadas se realizaron en el
Centro de Investigaciones Quimicas de la Universidad Autonoma del Estado de Hidalgo, en

el laboratorio de Quimica Ambiental.
4.7. Indice de bioacumulacion (1B)

A partir de las concentraciones totales (mg/kg) de los metales pesados obtenidas mediante
analisis por espectroscopia de absorcion atomica con flama se obtuvo el indice de
bioacumulacion (IB) (ecuacion 1), el cual permite comparar la concentracion total del metal
en las partes aéreas de la planta con respecto a la concentracion metélica en el suelo y se ha
empleado para evaluar la transferencia de los metales del suelo a la planta (Harrison y
Chirgawi, 1989; Alloway, 1990):

B = [metal total de la planta]
- 1)

[metal total del suelo]

4.8. Factor de translocacion (FT)

Es la relacién de la concentracién del metal en la parte aérea, con respecto a su

concentracion en las raices. Este factor determina la transferencia del metal de la raiz a la
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parte aérea de la planta, haciendo la relacién entre la cantidad (mg/kg) del metal contenido

en las partes aéreas y en la raiz de la higuerilla (Méndez y Maier, 2008) (ecuacion 2).

__ [metal total de la planta]

FT )

[metal total de las raices)

4.9. Disefio experimental

El arreglo estadistico fue de bloques al azar con arreglo factorial, en donde los factores
fueron la concentracion de AF (0, 2, 4, 6 mL), tiempo (3 periodos) y 6rganos vegetales,
haciendo un total de 7 bloques. Los bloques se conformaron de cuatro plantas a las cuales
se les aplicaron los diferentes tratamientos de AF (Ver anexo). Los analisis estadisticos se
realizaron con el paquete estadistico SPSS®.
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5. RESULTADOS Y DISCUSION

5.1. Cuantificacion de metales pesados en agua de rio y agua de pozo

Se evalud la presencia de metales pesados (Al, Cd, Cr, Mn, Ni, Pb y Zn) del agua
proveniente del pozo de riego y la del rio Metztitlan y los resultados muestran que éstos se
encuentran en concentraciones muy bajas, menores al limite de deteccion y no se presenta
contaminacion de metales pesados de acuerdo a la NOM-001-SEMARNAT-1996 (Tabla 1).

Tabla 1. Concentracion de metales pesados en agua rio y agua de pozo

Metales analizados (mg/L)

Origen del agua Al Cd Cr Mn Ni Pb Zn
NOM-001 - 0.2 1.0 - 2.0 0.5 10.0
Pozo <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Rio <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD

NOM-001: NORMA OFICIAL MEXICANA NOM-001-SEMARNAT-1996, que establece los limites
méaximos permisibles de contaminantes en las descargas de aguas residuales y bienes nacionales (se utilizaron
los promedios mensuales como referencia). LD: Limite de deteccion del equipo. Los limites de deteccion para
cada metal son (mg/L): Al = 0.03 mg/L, Cd=0.002, Cr=0.006, Mn=0.002, Ni=0.01, Pb=0.01y Zn=0.001.

5.2. Analisis de parametros fisicoquimicos y metales pesados en la muestra inicial de

suelo

Antes de iniciar la aplicacién de las sustancias humicas, se determinaron parametros
fisicoquimicos de la muestra inicial de suelo (MI) (Tabla 2, Tabla 3) y se cuantifico la
concentracion de metales pesados en el suelo (Al, Cr, Mn, Ni, Pb y Zn) (Tabla 4), en donde
se muestra que dichas concentraciones no rebasan los limites maximos permitidos por la
normatividad vigente (NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004), encontrdndose que la
mayoria se encuentran presentes en el suelo donde se desarrollaron las plantas de higuerilla

y se aplicaron las diferentes concentraciones de SH.

5.3. Caracteristicas fisicoquimicas del suelo después de la aplicaciéon de SH

De manera general, las caracteristicas fisico-quimicas iniciales del suelo muestran que la
clase textural es franco-limosa, con un pH medianamente alcalino (7.0), una CIC
(capacidad de intercambio cationico) de 3.28, un contenido medio de MO (materia
organica) (3.10%) y las Bl (bases intercambiables) se encuentran con valores altos
conforme a la norma (NOM-021-SEMARANT-2000) (Tabla 2).

31



Tabla 2. Cuantificacion de diversos parametros del suelo en cuatro periodos de muestreo (0, 60,
120 y 180 d), y cuatro dosis de &cidos fulvicos aplicadas cada 15 dias (T, 2, 4 y 6 mL).
Clasificacion de acuerdo a la NOM-021-SEMARNAT-2000

Variable Dias Tratamientos con SH (mL)
Ml MC T 2 4 6
0 7.84
pH 60 7.90b 7.75ab 7.77ab 7.72ab 7.45a
120 8.05b 7.67a 8.11b 8.23¢c 8.16bc
180 8.11a 8.15b 8.13ab 8.07a 8.09a
NOM-021-SEMARNAT-2000: Medianamente alcalino
0d 3.282
CIC 60 2.93a 3.30a 2.82a 2.84 a 2.45a
(cmol(+)/ Kg) 120 3.17a 2.86a 2.58a 2.76a 2.86a
180 2.71a 2.73 a 2.71a 34la 2.99 a
NOM-021-SEMARNAT-2000: Muy bajo
Variables Dias Tratamientos con AF (mL)
MI MC T 2 4 6
0 3.10
3.10 bc 496 b 459b 3.85b 3.72b
ggﬂsi%{:acién 60 Medio Alto Alto Alto Alto
de acuerdoa | 120 2.85_c 2.61.c 410b 3.60b 1.99 c
la NOM-021 Medio Medio Alto Alto Bajo
6.52a 1.99d 0.99d 1.12d 6.20 a
180 Muy alto Medio Bajo Bajo Muy alto
Bl (cmol(+)/kg S)
0 61.82 a
Ca 60 61.19 a 58.73 a 68.88 a 63.99 a 63.99 a
120 63.37 a 65.67 a 68.77 a 70.55 a 64.42 a
180 63.49 a 66.00 a 73.39 a 76.87 a 67.44 a
NOM-021-SEMARNAT-2000: Alta
0 5.61a
60 5.62 a 5.42 a 554 a 5.67 a 5.86 a
Mg 120 6.07 a 6.21a 58la 6.12a 574 a
180 6.25a 6.09 a 7.00 a 7.06 a 6.62 a
NOM-021-SEMARNAT-2000: Alta
0 4.78 a
60 527a 5.81la 577a 53la 6.65a
Na 120 10.92 a 6.71a 529a 6.37 a 5.23a
180 6.45a 5.55a 7.22 a 7.0la 551a
NOM-021-SEMARNAT-2000: Alta
0 7.14 a
60 10.76 a 7.18 a 9.17 a 9.34a 9.72 a
K 120 1251 a 772 a 7.33a 7.96 a 7.15a
180 9.17 a 10.17 a 9.16 a 8.04 a 7.05a

NOM-021-SEMARNAT-2000:

Alta

NOM-021: NOM-021-SEMARNAT-2000 que establece las especificaciones de fertilidad, salinidad y
clasificacion de suelos, estudio, muestro y andlisis. CIC: Capacidad de intercambio catiénico (cmol (+) kg™);
Bl: Bases intercambiables (mg/kg™); MO: materia orgénica; MI: muestra inicial de suelo; MC: muestra
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compuesta de suelo, generada por las porciones de suelo adheridas a las raices de cada planta muestreada.
Medias con letras diferentes dentro de la misma linea, indican diferencias significativas (P<0.05)

Los resultados de las modificaciones en las proporciones de arena, limo y arcilla a lo largo
del tratamiento, en general la clase textural se mantuvo sin cambios, esto permite

determinar que la aplicacion de las SH no modificaron esta caracteristica (Tabla 3).

Tabla 3. Clase textural del suelo de la zona de estudio en los diferentes periodos de
muestreo y la aplicacion de &cidos fulvicos

TEXTURA
Dias % Arena % Limo % Arcilla Clasificacion
Ml 0 29.60 70.00 0.40 Franco-limoso
MC 60 36.80 62.00 1.20 Franco-limoso
120 39.60 60.00 0.40 Franco-limoso
180 50.00 48.00 2.00 Franco-arenoso
0mL 60 21.60 76.00 2.40 Franco-limoso
120 48.00 50.00 2.00 Franco
180 48.00 50.00 2.00 Franco
2mL 60 29.60 70.00 0.40 Franco-limoso
120 19.20 80.00 0.80 Franco-limoso
180 48.00 48.00 4.00 Franco
4 mL 60 47.6 52.00 0.40 Franco-limoso
120 27.20 70.00 2.80 Franco-limoso
180 42.00 56.00 2.00 Franco-limoso
6 mL 60 47.6 52.00 0.40 Franco-limoso
120 35.20 62.00 2.80 Franco-limoso
180 40.00 58.00 2.00 Franco-limoso

MI: muestra inicial; MC: muestra compuesta (suelo adherido a raices de plantas); 0, 2, 4, 6 mL: cantidad de
acidos fulvicos aplicada)

Por otro lado, el pH del suelo se mantuvo todo el tiempo como medianamente alcalino. A
los 60 dias, las muestras con aplicacion de SH mostraron una disminucion en los valores de
pH; sin embargo, a partir de los 120 y hasta los 180 dias, se incrementd en todas las
muestras, sin importar la aplicacién de SH llegando inclusive al superar el valor obtenido
en la muestra inicial (MI). Por lo general, la acidez del suelo es comun en todas las regiones
donde la precipitacion es alta, lo que genera la lixiviacion de grandes cantidades de bases
intercambiables de los niveles superficiales de los suelos y la concentracion de iones
hidrdgeno (H") excede a la de los iones hidroxilos (OH-), este tipo de suelos pueden
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contener grandes cantidades de Al, Fe y Mn. Ademas, la acidez del suelo se ve favorecida
por la descomposicion de acidos organicos e inorganicos; estos &cidos remueven grandes
cantidades de bases por disolucion o lixiviacion (Buckman y Brady, 1966). Ademas, los
suelos alcalinos son caracteristicos de las regiones aridas y semiaridas, dominan los iones
(OH)-, presentan un alto grado de saturacion de bases y debido a la reaccion alcalina o
basica contienen bajas cantidades de Al, Fe y Mn (Tan, 1993). Sin embargo, a valores de
pH alcalinos, los metales tienden a formar fosfatos y carbonatos, mientras a valores acidos
se generan especies idnicas libres y 6rganometales solubles los cuales son mas disponibles
para las plantas (Hughes y Poole, 1991; Naidu et al., 1997; Sandrin y Hoffman, 2007). Esto
sucede porque a pH acidos, mas protones de H* estan disponibles para saturar los sitios de
intercambio; y por lo tanto los metales tienen menos afinidad a formar precipitados
insolubles con los fosfatos (Hughes y Poole, 1991). Para modificar el pH existen dos
grupos de factores que cambian sus valores en el suelo: (1) los que aumentan el hidrégeno
adsorbido y (2) los que aumentan el contenido de bases adsorbidas. Las SH son moléculas
de bajo peso molecular, facilmente degradables y con grandes cantidades de grupos
COOH-, OH-, NH; y cadenas alifaticas de gran longitud y pueden aumentar el contenido de
bases por las cargas negativas presentes en los grupos funcionales. Los grupos carboxilos e
hidroxilos presentes en la molécula de las SH podrian explicar la tendencia a la alcalinidad
del pH en este estudio, debido al incremento de la cantidad de iones OH-, presentes en
mayor cantidad en suelos alcalinos en comparacion al H*. La fraccion del suelo que se
presentd en menor cantidad fue la arcilla, indispensable para el intercambio catidnico entre

las cargas negativas de ésta y los cationes del suelo.

La CIC es un parametro que determina la cantidad total de cargas negativas que estan
disponibles sobre la superficie, es un indicador del potencial del suelo para retener e
intercambiar nutrientes vegetales mediante la estimacion de su capacidad para retener
cationes; en esta investigacion, la CIC presentd valores bajos en los tratamientos con
sustancias humicas en comparacion a la Ml y el testigo, lo cual puede deberse al bajo
porcentaje de arcillas presentes en el suelo. De otra manera, la CIC establece el potencial de
absorcion de iones en el suelo (Tang et al., 2009), debido a su influencia en la adsorcion y

desorcion de cationes metalicos como por ejemplo, el Cu, Zn (Arias et al., 2005) y Pb
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(Altin y Degirmenci, 2005). La CIC registrada en todas las muestras fue muy baja, lo cual
podria atribuirse a la casi nula proporcion de arcillas; un suelo con un alto valor de CIC
presenta una gran capacidad para retener cationes, por su alto contenido de arcillas y/o
materia organica (Manrique et al., 1991; Igwe y Nkemakosi, 2007). En diversas
investigaciones han reportado una relacion proporcional entre la CIC, textura, pH, densidad
aparente y conductividad eléctrica, por su parte, la materia orgéanica tiene también una
fuerte influencia sobre la CIC, textura, capacidad amortiguadora (buffer, en inglés),
disponibilidad de los metales pesados y su capacidad de adsorcion sobre los constituyentes
del suelo, disminuye cuando se presenta en bajas proporciones (Hettiarachchi et al., 2003;
Antoniadis et al., 2008).

Con respecto a la MO, el anélisis de varianza mostro diferencias significativas entre los
tratamientos de SH y entre los periodos de evaluacion. La MI presenté un valor medio y
este valor se modificdé con la aplicacion de SH y entre los diferentes periodos de
evaluacion. La MC en los dos primeros periodos mantuvo un valor medio pasando a muy
alto a los 180 d. El tratamiento testigo a los 60 d presenté un valor alto disminuyendo a
medio para el segundo periodo y se mantuvo asi hasta el final del tratamiento. Finalmente,
en los tratamientos con SH, se observa que la el porcentaje de MO fue mayor en los
tratamientos con menor concentracion de SH en los dos primeros periodos, pero a los 180
dias, el comportamiento se invirtio. Los tratamientos con las concentraciones de 2 y 4 mL
terminaron con un porcentaje bajo de MO, pero en el tratamiento de 6 mL, este porcentaje
fue muy alto, al igual que el de la MC (Tabla 2).

Probablemente se requiera de una mayor aplicacién de estos compuestos o establecer el
experimento en alguna zona donde no se presenten lluvias intensas o inundaciones que
puedan lixiviar o alteren el contenido de MO en el suelo de estudio. Debido a que la MO
tiene un papel significativo en la movilidad y disponibilidad de los metales pesados, por un
lado puede reducir su biodisponibilidad por la adsorcion sobre la formacion de complejos
estables con las SH (Liu et al., 2009) y también puede tener efecto sobre las especies

quimicas de la solucién del suelo, actuando como quelato promoviendo la disponibilidad
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para las plantas (Vega et al., 2004; McCauley et al., 2009) y de acuerdo con Halim et al.

(2003), la adicién de SH reduce la fraccion extractable de los metales pesados en el suelo.

Finalmente, las Bl no presentaron diferencias significativas, y tampoco se observa una
tendencia clara en el comportamiento de estas bases a lo largo del periodo de muestreo ni
con la aplicacion de SH, sin embargo los valores obtenidos se consideran altos y asi se
mantuvo durante toda la fase de evaluacion (Tabla 2). Por otro lado, es probable que la
aplicacion de los grupos OH- y COOH- presentes en la estructura de las SH incrementara la
concentracion de las B, éstas bases (Ca, Mg, K, y Na) son los elementos que neutralizan
las cargas negativas y la acidez del suelo (Arévalo y Gauggel, 2008). Asi, estos cationes y
otros elementos con cargas positivas pudieron ser adsorbidos por la superficie
negativamente cargada de estas particulas coloidales, las cuales se mueven de manera
dispersa en una solucidn electrolitica (Havlin et al., 1999; Mengel y Kirkby, 2000; Bohn et
al., 2001). Los valores que se obtuvieron en este estudio fueron muy altos; sin embargo, un
alto contenido de Bl puede explicar que el pH muestre una tendencia hacia la alcalinidad,
ya que el exceso de estos iones determina mayor concentracion de iones (OH-) que de iones
(H) (Millar et al., 1971).

5.4. Efecto de la aplicacion de sustancias humicas en la concentracién de metales

pesados en suelo

La movilidad y disponibilidad de los metales pesados son controladas por las caracteristicas
de adsorcion y desorcion de los suelos (Krishnamurti et al., 1999). Estos procesos estan
asociados al pH, contenido de MO, CIC, potencial oxidacion-reduccién (redox), contenido
de arcilla, carbonatos de calcio y 6xidos de Fe y Mn (Kashem y Singh, 2001; Antoniadis et
al., 2008; Usman et al., 2008). Los valores del pH en las reacciones de los metales
cationicos del suelo, dependen de la preferente adsorcién de las especies metalicas
hidrolizadas en comparacion a los iones metalicos libres, de la influencia directa sobre la
sorcion/desorcién, la precipitacién/disolucion, la formacion de complejos y reacciones
redox (Harter, 1983). Bajo estos fundamentos, el pH desempefia un papel importante sobre

la determinacion de la especiacion, solubilidad, movimiento y disponibilidad de los metales
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en el suelo (Mihlbachova et al., 2005; Zhao et al., 2010). Sin embargo cada elemento tiene

un comportamiento particular, dependiendo el valor del pH que se presente en el suelo.

A los 60 dias después de la aplicacion de SH, la concentracion de Cr estuvo por debajo del
LD, las concentraciones de este metal se comportaron de la misma manera el resto del
experimento, es decir solo fue detectado antes de aplicar las SH. EI Cr es un elemento que
presenta varios estados de oxidacion desde Cr ¢* a Cr ©*), en donde el estado trivalente y
hexavalente son los mas estables (Katz y Salem, 1994). En la mayoria de los suelos el

predomina como Cr"'

, un estado muy estable en suelos y presenta muy baja solubilidad
(Barnhart, 1997; Ashley et al., 2003). La mayor cantidad de Cr se presentd durante los
primeros 60d; esto se puede atribuir a que la mayoria del Cr"' fue inmobilizado debido a su
adsorcion y complejacion con el suelo. No obstante, en un rango de pH de neutro a alcalino
el Cr'"' se vuelve insoluble, poco mévil (Kozuh et al., 2000; Adriano, 2001) y su solubilidad
en el suelo puede incrementarse mediante la formacion de complejos solubles bajo
condiciones de pH bajo y alto contenido de materia organica (Avudainayagam et al., 2003),
exudados radicales y la presencia de acidos organicos de baja masa molecular en el suelo
(Jones y Darrah, 1994). Otro reaccién que pudo haber generado reduccion de Cr en el suelo
es la oxidacion de Cr'"" a Cr' la cual es favorecida por el oxigeno, diéxido de manganeso,
humedad, elevadas temperaturas en el suelo (Cary, 1982; Calder 1988) y se ha reportado
gue esta oxidacion aumenta lentamente por compuestos de baja masa molecular (James y
Bartlett, 1983a,b). Los acidos fulvicos son complejos de bajo peso molecular y su
aplicacion no aumenté significativamente la concentracion de los metales en el suelo. En
algunos trabajos experimentales se ha determinado que la aplicacion de aminoéacidos es
menos efectiva en la movilizacién de Cr en comparacion a los acidos carboxilicos y se
considera que tienen una limitada capacidad para la movilizacion de nutrimentos (Jones y
Darra, 1994; Srivastava et al., 1999). No obstante, adiciones de &cidos organicos de baja
masa molecular (acidos carboxilicos y aminoacidos) al suelo favorecieron el crecimiento de

plantas de tomate significativamente e incrementaron la acumulacién de Cr"

sugiriendo la
existencia de una interaccion entre el Cr" y ligandos organicos que promueven la
formacion de ligandos organicamente movibles de Cr'"' (Srivastava et al., 1999). Griffin et

al. (1977) mencionan que el Cr'" es adsorbido de 30-300 veces mas en los minerales de

37



arcilla del suelo que el Cr''y que la CIC en suelos alcalinos aumenta la adsorcién de
especies hidrolizadas de Cr"' (Griffin et al., 1977); probablemente el bajo contenido de Cr
sea por la baja proporcion de arcilla, materia organica y CIC del suelo.

Para el Al, Ni y Zn, si encontraron diferencias significativas con respecto a las dosis de SH
y los dias de evaluacion; la concentracion disminuye con el tiempo de aplicacion de las SH,
presentdndose menores concentraciones a los 180 dias. A los 60 dias en todas las
concentraciones incluyendo el testigo, la concentracion de estos metales no presento
cambios con respecto a la evaluacion inicial, fue a partir de los 120 dias de aplicacion que
hubo una disminucion significativa y continué con esta tendencia hasta los 180 dias, la
disminucion mas importante se dio en la concentracion de 6 mL. EI Al en la corteza
terrestre se encuentra formando complejos alumino-silicato, los cuales se presentan en un
estado inmovil y no pueden ser absorbidos por las plantas (Driscoll et al., 1988). Sin
embargo, bajo condiciones hidricas adecuadas, el Al aumenta su disponibilidad, ya que se
puede solubilizar (Moffat, 1999; Gallardo et al., 2005). La concentracién de Al en el suelo
en este experimento cambi6 bajo las aplicaciones de AF al aumentar la concentracion de Al
para la MC y la dosis de 6 mL con respecto a la MI. No obstante, estas concentraciones no
presentaron cambios significativos en comparacién al suelo de la dosis testigo. Este efecto
se puede atribuir a que los acidos organicos complejaron este metal (Suthipradit et al.,
1990; Casierra-Posada y Aguilar-Avendafio, 2007), debido a que los grupos acidos pierden
sus protones y esto facilita la formacién de enlaces con Al. Otro factor que puedo haber
influido es el pH, ya que bajo condiciones alcalinas la complejacion de las AF-Al aumenta
(McBride, 1994) y el Al se precipita como Al (OH)3, una forma insoluble (Cumming y
Weinstein, 1990).

De los diferentes estados de oxidacion que presenta el Ni, la forma que se presenta en la
fraccion solida del suelo es como Ni" (McGrath, 1995) y se encuentra adsorbido en
compuestos organicos e inorganicos (Uren, 1992). En los compuestos organicos, el Ni se
puede encontrar en superficies de cationes organicos o inorganicos, iones libres y en
complejos metalicos quelatados (EHC, 1991; Bennett, 1982). Los factores del suelo que

mayor influyen sobre su disponibilidad y movilidad son la textura (Karaca, 2004: Weng et
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al., 2003) y el pH (Weng et al., 2004; Roque-Rossel et al., 2010). Bajo condiciones acidas
de pH se incrementan los compuestos de Ni, Cu y Zn (Kandeler et al., 2000; Chaudhuri et
al., 2003) debido a que su aumenta su solubulidad, mientras a pH alcalino su disponibilidad
disminuye y por lo tanto es mas disponible en suelos acidos que en suelos ligeramente
neutros y alcalinos (McLaughlin, 2002; Wyszkowska y Wyszkowski, 2003; Florea y
Busselberg, 2006). Sin embargo, el contenido de materia orgénica, arcilla, Fe y Mn son
factores que también influyen sobre su disponibilidad en el suelo (Ge et al., 2000; Suavé et
al., 2000; Tye et al., 2004). Varios investigadores han observado estas asociaciones de la
materia organica con la formacién de quelatos en diferentes tipos de suelo (Camargo et al.,
1989; Alleoni, 2000; Mellis y Casagrande, 2001). EI Ni asi como otros metales pesados,
forman complejos con varios constituyentes organicos del suelo, entre estos con los acidos
hamicos y fulvicos, presentes en la materia organica (Stevenson, 1991). Halim et al.,
(2003) demostraron que al aplicar sustancias himicas al suelo, formaron complejos con el
Ni y pudieron aumentar su biodisponibilidad. En este estudio, durante los primeros 60 dias,
la aplicacion de los &cidos falvicos aumentd significativamente la concentracion de Ni en
solo una de las muestras de suelo (Tabla 4). Roque-Rossel et al. (2010) reportan que el pH
es el principal factor que condiciona la disponibilidad del Ni; en este sentido, el valor de pH
que concentrd la mayor cantidad de Ni en el suelo fue de 7.90. Este valor difiere a los
resultados obtenidos por varios autores, quienes mencionan un incremento en la adsorcion
de Ni cuando el pH del suelo fue cercano a 7.0 (Schulthess y Huang, 1990; Scheidegger et
al., 1996; Mellis y Casagrande, 2001). A un pH alrededor de 7.0 y 7.5, el Ni?* tiende a
reducir su concentracion del suelo debido a que en estos rangos compite con el Cu®*, Pb*" y
Zn** por los sitios de intercambio (Rodela et al., 2002). Posiblemente, los valores de Ni a
los 120 y 180d fueron bajos al ser sustituidos por el Cu®*, Pb** y Zn®* u otros metales
pesados. Sin embargo, incluso con la muestra de suelo que presentd la mas alta
concentracion de Ni bajo la presencia de &cidos fulvicos, no puede afirmarse que las
sustancias hdamicas aumenten la concentracion de este metal en el suelo debido a que
después de los 60d, se realizaron mayor nimero de aplicaciones de los acidos fulvicos y la
concentracion de Ni en las muestras de suelo a los 120 y 180 dias no aumentaron

significativamente.
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En cuanto al resto de los factores de suelo analizados en las muestras, las bases
intercambiables obtuvieron valores muy altos, se presentd un bajo contenido de materia
orgénica, arcilla, CIC y probablemente estos valores contribuyeron a inhibir las bajas

concentraciones de Ni en el suelo.

Tabla 4. Concentracion de metales pesados en suelo con aplicacién de tres dosis de SH en
tres periodos de tiempo

AF DPA Concentracion de metales en suelo (mg/kg suelo)
Al Cr Mn Ni Pb Zn
NOM-147 280.0 16000  400.0
MI 0 0.1357bc 0.001la 0.0224a  0.0289bc 0.0037ab 0.0333 bc
60 0.1452c  0.0013a 00230a  0034lc 0.004lab 0.0410c
MC 120 01084bc <LD  00357a  00007a 0.002lab 0.0026a
180  00085a <LD  0039%0a  0.0007a 0.0023ab 0.0015a
60 0.1429c  <LD  00224a  0.0304bc 0.0047b 0.0357c
0mL 120 01193bc <LD  00365a  0.0010a 0.0020ab 0.0035 ab
180  0.0065a <LD  0.0402a  0.0010a 0.0034ab 0.0038 ab
60 0.1345bc  <LD  0.0228a  0.0255b 0.0040ab 0.0268abc
2 mL 120 01070bc <LD  0.0405a  0.0008a 0.0017a 0.0036 ab
180  00086a <LD  0039%0a  000lla 0.0033ab 0.0031ab
60 0.1341bc <LD  00151a  00313a 0.0040ab 0.0172abc
4 mL 120 00904b <LD  00257a  00008a 0.0025ab 0.0034 ab
180  00086a <LD  00406a  00010a 0.003lab 0.0039 ab
60 0.1429¢  <LD  0.0223a  0.0294bc 0.0040ab 0.0334 bc
120 00951b <LD  00353a  00007a 0.0022ab 0.0036 ab
6 mL 180 <LD <LD  00482a  0.0009a 0.0028ab 0.0041ab

NOM-147: NORMA OFICIAL NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004, que establece criterios para determinar las
concentraciones de remediacion de suelos agricolas contaminados por arsénico, bario, berilio, cadmio, cromo hexavalente,
mercurio, niquel, plata, plomo, selenio, talio y/o vanadio. AF: cantidad en mL de SH; DPA: dias posteriores a la
aplicacion de SH; <LD: menor al limite de deteccion; MI: muestra inicial de suelo; MC: muestra compuesta de suelo,
generada por las porciones de suelo adheridas a las raices de cada planta muestreada. Medias con letras diferentes dentro
de la misma columna, indican diferencias significativas (P<0.05)

El Zn en el suelo se puede presentar de diferentes formas: como iones libres (Zn?* y ZnOH)
y complejado organicamente en la solucidn, retenido por adsorcion, particulas de arcilla,
compuestos de Fe, hidroxidos de Al y sustancias himicas o como complejos insolubles
(Kiekens, 1995) y normalmente se presenta en el estado de oxidacién Zn*? y puede formar
complejos con aniones, aminoacidos y &cidos organicos en el suelo. La movilidad y

disponibilidad del Zn en el suelo esta controlada por su comportamiento de adsorcion
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(McBride, 1989), la cual esta relacionada con los aluminosilicatos de arcilla, 6xidos
metalicos y carbonatos (Kalbasi et al., 1978; Brimmer et al., 1983). Los aluminosilicatos
de arcilla afectan esta adsorcién principalmente por sus efectos sobre la CIC, a mayor
contenido de arcillas, mayor CIC y mayor retencion de Zn en el suelo (McBride, 1989). Es
facilmente adsorbido por carbonatos, oxidos hidratados y 6xidos de Fe y Mn (Tessier et al.,
1980; Kuo et al., 1983: Hickey y Kittrick, 1984). Adicionalmente, los iones de Zn también
son fuertemente adsorbidos por las particulas de materia organica (Krauskopf, 1972) y su
contenido puede influir al formar complejos solubles e insolubles de Zn-sustancias himicas
(Elliot et al., 1986; Catlett et al., 2002). Probablemente los bajos valores reportados de
CIC, proporcion de arcillas y materia organica en la Tabla 2 influyeron directamente sobre
la baja concentracion de Zn en las muestras de suelo. Sin embargo, estos factores son
condicionados por el pH debido a que influye sobre las caracteristicas fisicoquimicas del
suelo y es uno de los principales factores que influye sobre la sorcién de Zn. Las
interacciones entre los 6xidos de Al, Fe y Zn a través de la formacién de enlaces covalentes
con las superficies acuosas y grupos hidréxidos es el mayor mecanismo de retencion de Zn
en suelos acidos (Kalbasi et al., 1978; McBride, 1989). Al respecto, cuando el pH del suelo
incrementa el nimero total de sitios negativos de minerales de arcilla y materia organica y
por lo tanto incrementa la capacidad de adsorcion del Zn (Harter, 1983; McBride, 1989).
En la Tabla 2 se muestra que inicialmente los valores de pH fueron de 7.0 y posteriormente
se presentaron valores de hasta 8.0 con una disminucion en las concentraciones de Zn en las
muestras de suelo. Este incremento pudo haber influido sobre la baja concentracion de Zn
en las muestras de suelo ya que se ha reportado que cuando incrementa el pH del suelo de
4.8 a 7.1 disminuye el Zn intercambiable de un 42% a 2% al parecer por un aumento en
oxidos de Zn inorganicamente complejados (Sims y Kline, 1991). En cambio, a pH
alcalinos, como los valores encontrados en las muestras de suelo estudiadas, se pueden
formar carbonatos y complejos de hidroxidos los cuales controlan la solubilidad, debido a
la adsorcion de Zn por los CaCO; y la precipitacion de hidroxidos de Zn o hidroxi-
carbonatos de Zn son los mecanismos que controlan la solubilidad en suelos alcalinos
(Papadopoulus y Rowell, 1989). Sin embargo, la deficiencia de Zn en el suelo, también se

atribuye en suelos que presentan valores encima de pH 7.4, alto contenido de carbonatos de
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Ca, remocion por cultivos agricolas, textura arenosa y bajo contenido de materia organica
(Arunachalam et al., 2013). El suelo de la zona de estudio ha sido empleado para la siembra
de cultivos que también podria influir sobre la reduccion de Zn en el suelo. En este sentido,
la aplicacion de fertilizantes como fuente de nitrogeno, fosforo y potasio son practicas
comunes en estos suelos y en cuanto a la disponibilidad de Zn en el suelo también se ha
reportado que la aplicacion de fertilizantes fosfatados puede reducir su movilidad
(McGowen et al., 2001).

El éxito de la aplicacion de quelantes al suelo depende en reducir la biodisponibilidad de
los contaminantes (Fawzy, 2008; Battaglia et al., 2007). La finalidad de la aplicacién de
acidos fulvicos fue para aumentar la disponibilidad de los metales pesados presentes en el
suelo debido a que la solubilidad del complejo Zn-acidos organicos puede incrementar su
movilidad en los suelos. Sin embargo, la complejacién Zn-acidos organicos puede reducir
considerablemente su adsorcion sobre las superficies minerales del suelo (Scharpenseel et
al., 1983). Barrow (1993) reporté un trabajo donde demostré que los ligandos organicos
reducen las cantidades de Zn adsorbido sobre un suelo Oxisol y que el efecto fue mayor con
ligandos de &acidos humicos, que complejan el Zn més fuertemente. En este estudio la
adicion de &cidos fulvicos no aumentd la concentracion de Zn en las muestras de suelo
(Tabla 4), debido a que no se presentaron diferencias significativas entre las muestras

testigo y las muestras sometidas a los AF.

El Pb y el Mn se comportaron de manera similar, para el Mn, aun cuando no se muestran
diferencias significativas entre las concentraciones y los periodos, se muestra una ligera
tendencia a un incremento de la concentracion a los 180 d en todos los tratamientos, el Pb
por su parte si presenta diferencias significativas pero no hay un tendencia clara sobre el
efecto de las SH en la concentracion de éste metal (Tabla 4). EI Pb se presenta mas
cominmente en un estado de oxidacién de 0 y +II, en dénde el Pb® es el estado de
oxidacion mas reactivo (Smith et al., 1995). Una vez incorporado a la matriz del suelo, es
muy dificil removerlo porque es altamente inmovil (USEPA, 1986). En este sentido,
(McGrath, 1984; Davies et al., 1988; Davies, 1995) concluyeron que el Pb se caracteriza

por permanecer en formas insolubles en las en las capas superficiales del suelo. Aunque las
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especies de Pb pueden variar considerablemente dependiendo el tipo de suelo se puede
concluir que, a partir de los resultados obtenidos por Schnitzer y Kerndorff (1981), Kabata-
Pendias y Pendias (1992) y Nolan et al. (2003), este metal se encuentra asociado
principalmente con los minerales de arcilla, 6xidos de Fe-Mn e hidréxidos de Fe-Al. Su
distribucion en las fases solidas del suelo depende basicamente del pH, CIC y materia
orgénica. Esta ultima es el factor de mayor influencia sobre la fase solida en el proceso de
adsorcion de este elemento (Howard y Sova, 1993) debido a que presenta una alta
tendencia a formar complejos con la materia organica que con acidos organicos (Sauveé et
al., 2003).

La concentracion de Pb en el suelo de estudio, posiblemente haya sido baja debido a la
reducida proporcidn de arcilla, la CIC y la materia orgéanica presentes en las muestras. Otro
factor muy importante al que se atribuye este comportamiento del Pb en el suelo es el pH;
debido a que en valores altos de pH el Pb puede precipitar como hidroxidos, carbonatos y
fosfatos (McBride, 1994), formar con el azufre sulfato de Pb un complejo insoluble o
formar sulfito de Pb, un complejo ligeramente soluble (Sharma y Dubey, 2005). Estos
valores de pH pueden aumentar la capacidad del suelo para la adsorcion de Pb y disminuir
su disponibilidad (Moraghan y Mascani, 1991; Morel, 1997). De lo contrario, a bajos
valores de pH, este elemento se solubiliza gradualmente (Kabata-Pendias y Pendias, 1992;
Berti y Scott, 1997; Lofts et al., 2005). El pH que de las muestras de estudio presentd
tendencia a la alcalinidad conforme aumentaron las aplicaciones de las sustancias humicas,
lo que podria suponer la disminucién de su solubilidad o que se precipitara en forma de
complejos insolubles como los anteriormente mencionados. En las muestras también se
adicionaron acidos falvicos con el objetivo de aumentar la disponibilidad de Pb en el suelo,
de acuerdo con McCarty (2001). Las sustancias humicas pueden inmovilizar metales
pesados y su baja disponibilidad de Pb se podria atribuir en gran medida a la baja
solubilidad que presenta una alta tendencia a formar complejos con la materia organica que
con acidos organicos (Sauvé et al., 2003) y a la formacién de complejos con ligandos
organicos como los &cidos humicos y falvicos, EDTA, aminoacidos, etc., e inorganicos
como CI', COs*, SO,%, PO,*, entre otros, debido a que puede movilizarse y lixiviarse a

través del perfil del suelo (Bodek et al., 1988). Tales interacciones pueden reducir la

43



concentracion de Pb en las muestras de suelo. No obstante, cabe mencionar que meses antes
de la aplicacion de las sustancias himicas se presentaron intensas lluvias e inundaciones
que pudieron haber contribuido a lixiviar el suelo superficial de materia organica y
cantidades muy importantes de este elemento. Dowdy y Volk (1983) y Hardison et al.,
(2004) mencionan que suelos con bajo contenidos de arcilla, bajos contenidos de materia
orgénica y sujetos a fuertes lluvias son un escenario favorable para la movilidad de los
metales pesados (Dowdy y Volk, 1983; Hardison et al., 2004). Sin embargo, en esta

investigacion esto no ocurrio.

El comportamiento biogeoquimico del Mn en los suelos es complejo. Se presenta en varios
estados de oxidacion (O, I1. 11, 1V, VI y VII) y en los sistemas bioldgicos predominan los
estados Mn", Mn"' y Mn". En la solucién del suelo se presenta como Mn" y en la fase
solida se presenta como Mn"' y Mn'"' (Michalik, 2005). Sin embargo, su estado de
oxidacion depende del pH y el potencial redox. EI pH influye sobre la biodisponibilidad de
Mn en condiciones neutras y alcalinas (Marschner, 1995; Porter et al., 2004) y las
reacciones redox debido al intercambio aniénico y catiénico que condicionan la movilidad
de este elemento bajo condiciones de pH é&cido (Kabata-Pendias y Pendias, 2001).
Numéricamente, en este estudio, la menor concentracion de Mn se present6 a los 60 y 120
dias, pero a los 180 dias se cuantificé la mayor cantidad de este metal. Sin embargo, los
valores de pH en el Gltimo periodo fueron alcalinos. Este comportamiento contradice lo
establecido por varios autores, quienes mencionan que bajo condiciones de pH alcalino
(aproximadamente 8.0) se inhibe la biodisponibilidad del Mn. Esto ocurre debido a que
aumenta la adsorcion del Mn en las particulas del suelo. A valores de pH neutros por
encima de 6.5 se presenta una deficiencia por la competencia con otros cationes. Y, a
valores de pH &cidos su solubilidad incrementa (Gherardi y Rengel, 2004; Ducic y Polle,
2005; Humpries et al., 2007). Ademas, se ha reportado que la cantidad total en el suelo
puede disminuir hasta 100 veces por cada aumento en las unidades de pH (como por
ejemplo, de 5.0 a 6.0), generando una deficiencia por valores alcalinos de pH (Krauskopf,
1972). No se presentaron aumentos significativos en la concentracion de Mn al aplicar
sustancias humicas al suelo y la concentracion fue relativamente baja. Probablemente, los

valores bajos en el suelo se deban a que a la textura franco-limosa disminuy6 el contenido
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de Mn (Hue y Mai, 2002), a que la actividad de los microorganismos del suelo afectaron su
presencia, ya que oxidan el Mn®*" a formas menos disponibles y, a una posible sustitucion
del i6n Mn por iones de Fe (Krauskopf, 1972) o al poco contenido de material organico
(Hue, 1988; El-Jaoual y Cox, 1998).

5.5. Efecto de la aplicacion de sustancia humicas en la bioacumulacion de metales

pesados en las plantas de higuerilla

5.5.1. Aluminio
La bioacumulacion de Al en los diferentes tejidos de la planta muestra diferencias

estadisticamente significativas para los tratamientos de SH aplicados y altamente
significativa en los diferentes 6rganos en la planta. La mejor concentracion de SH fue la de
2 mL, seguida de las de 4 y 6 mL. Para las hojas de la planta en estudio la concentracion de

4 mL fue la que favorecid el proceso de acumulacién de Al (Figura 10).
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Figura 10. Concentracion de Al en los diferentes 6rganos de la planta (R: raiz, T: tallo, P: peciolo,
H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes concentraciones de SH (0, 2, 4, 6 mL)
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Rueter et al. (1987) reporta que las sustancias humicas pueden asociarse con Al y reducir
sus efectos todxicos. Adicionalmente, DeFilippis y Pallaghy (1994) sugieren que la
bioacumulacion de un metal depende de su nivel i6nico en el sustrato. Probablemente el
nivel idnico del Al haya sido reducido por su asociacion con las sustancias humicas,
limitando su absorcién por la planta. Sin embargo, Hue et al. (1986) sugiere que la
capacidad de desintoxicacion por agentes quelantes organicos, tales como las sustancias
hdmicas, estan relacionados a las relativas posiciones de los grupos OH/COOH en la
cadena principal de carbono. Es importante notar que sélo la aplicacion de 2 mL permitio
que el Al se acumulara en los cuatro drganos estudiados en el siguiente orden:
raiz>peciolo>tallo>hoja y la cantidad acumulada de Al también fue la mayor que con las
dosis de SH restantes. Esto coincide con los reportado por Casierra-Posada y Cérdenas-
Herndndez (2007) quienes encontraron mayor concentracion de Al en raices que en los

tejidos aéreos.

Es importante resaltar que el Al s6lo se determind favorablemente en el primer
periodo (60 dias), para los dos restantes los valores del metal se encontraron por debajo de
limite de deteccién (<LD). Este comportamiento puede deberse a que los valores de pH del
suelo del segundo y tercer periodo presentaron tendencia a la alcalinidad y la absorcion de
Al por las plantas es mayor cuando el suelo presenta un pH &cido debido a que este
elemento se precipita como Al (OH)s;, una forma insoluble e indisponible para las plantas
(Cumming y Weinstein, 1990; Casierra-Posada y Cardenas-Hernandez, 2007). El Al
ademas, presenta antagonismo con el Ca, Mg, P y K debido a que interfiere con la
absorcion, transporte y utilizacién de estos elementos (Rao et al., 1998; Casierra-Posada y
Céardenas-Hernandez, 2007), altera la homeostasis del calcio, interactia con iones de
fésforo y grupos fosfatos y reduce la disponibilidad de estos elementos para las plantas
(Peixoto, 1999, Hamilton, 2001). Sin embargo, la concentracion de Al en plantas varia en
funcién a la especie, tolerancia, concentracion de este metal en el sustrato, condiciones de

crecimiento y tiempo de exposicién (Vig et al., 2003; Kochian et al. 2004).
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5.5.2. Cromo y manganeso
La Figura 11 muestra los datos experimentales obtenidos. El analisis estadistico

mostrd interaccion significativa para el Cr y el Mn. En el primer caso la interaccion fue
entre el tipo de dérgano y las diferentes dosis de SH (P= 0.0001); por otro lado, el Mn
presentd dos interacciones dobles altamente significativas, una entre periodo de muestreo y
organos de la planta (P = 0.0001) y la otra entre las dosis de SH y érganos de la planta (P =
0.0001). Los resultados indican que la concentracion de estos elementos esta relacionada
con el érgano de la planta y la cantidad de SH aplicadas al suelo y el periodo de evaluacion.
Cabe resaltar que las tres concentraciones de SH favorecieron la acumulacion de Cr en
todos los 6rganos. Sin embargo la mayor concentracion se obtuvo en la hoja de la planta

testigo.
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Figura 11. Concentracién de Cr en los diferentes drganos de la planta (R: raiz, T: tallo, P: peciolo,
H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes concentraciones de SH (0, 2, 4, 6 mL).

En el presente estudio, los valores determinados de Cr en hoja son similares a los
reportados en otras investigaciones, en Brassica juncea L. (Bolan et al., 2003), Zea mays L.
(Mortvedt y Giordano, 1975), en Glicine max L. Merr. (Turner y Rust, 1971) y Pisum
sativum L. (Bishnoi et al., 1993). Este comportamiento tal vez se relacione a que el Cr tiene
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afinidad al i6n Mg presente en la molécula de clorofila. En su forma hexavalente el Cr
puede reemplazar iones de Mg en algunas enzimas y reducir el contenido de clorofila
(Vajpayee et al., 2000). Del estudio, s6lo pudieron determinarse las concentraciones de este
elemento durante el primer periodo (60d). Para los periodos restantes los valores fueron
menores al limite de deteccion (<LD). Esto se puede atribuir a que la biodisponibilidad de
Cr en el suelo es reducida (Losi et al., 1994) y, aunque se han reportado mecanismos de
movilidad de este metal en la rizosfera, los estudios aun no estdn completamente definidos.
Sin embargo, la funcion de los &cidos organicos de la raiz influyen en la solubilidad del Cr

en el suelo (Rauser, 1999) y pueden reducir su disponibilidad en el suelo.

Es importante considerar que también los exudados radicales son otra fuente importante
para la quelacion de este metal (Hale y Griffin, 1974; Caltado et al., 1988), ya que generan
acidos organicos que pueden complejar al Cr y volverlo disponible para las plantas (Bartlett
y James, 1988). Srivastava et al. (1999) evaluaron el efecto de los acidos organicos sobre la
toxicidad del Cr en Lycopersicon esculentum comprobando que bajo la presencia de acidos
organicos como aminoacidos y acidos carboxilicos se mejora la absorcion de Cr. Los &cidos
organicos modifican las propiedades del suelo, incrementan la disponibilidad, movilizan y
facilitan la absorcién de Cr por las raices (Wu et al., 2003). En este sentido, las SH
funcionan como complejos organicos que estructuralmente presentan en mayor cantidad
grupos carboxilos e hidroxilos los cuales pueden quelar metales en plantas y suelo (Ehrlich,
11

2002) pero en un rango de pH de neutro a alcalino, el Cr
(Kozuh et al., 2000; Adriano, 2001).

se vuelve insoluble y poco movil

En la presente investigacion, la adicion de SH aument6 la absorcion y translocacion
del Cr solo durante los primeros 60d (Figura 11). Se ha observado que al aplicar agentes
guelantes como el EDTA, se incrementa también la absorcion y translocacion de Cr del
suelo hacia las plantas (Athalye et al., 1995). Otro ejemplo lo reportaron Shahandeh y
Hossner (2000) quienes, al aplicar EDTA y Cr a razon de 1:1 en Brassica juncea L.,
incrementaron la concentracion de Cr hasta 50 veces mas en comparacion a plantas sin
aplicacion de EDTA.
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En el caso del Mn (Figura 12), el 6érgano donde se presenté mayor biacumulacion
fue en las hojas durante los tres periodos de muestreo. A los 60 dias, con la aplicacion de
las SH, tanto la raiz como las hojas fueron los érganos en donde se concentré més el metal.
En la raiz, la concentracion de 2 mL, fue la que favorecio la acumulacion, seguida de las
otras dos concentraciones en orden decreciente. En el caso de la hoja, el comportamiento
fue al contrario; sin embargo, en ambos érganos la acumulacion del metal en interaccion

con las SH supero6 a lo reportado en la muestra testigo.

A los 120 y 180 d, a excepcion de la hoja, la biacumulacion de Mn fue muy similar en el
resto de los tejidos; en el caso de las hojas las concentraciones de 2 y 4 mL de SH

promovieron una mayor concentracion del metal.
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Figura 12. Concentracion de Mn en los diferentes 6rganos de la planta (R: raiz, T: tallo, P: peciolo,
H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes concentraciones de SH (0, 2, 4, 6 mL)

Este comportamiento de absorcion se puede deber a que inicialmente el pH del suelo tenia
valores neutros y en los muestreos posteriores, los valores de pH presentaron tendencia a la
alcalinidad. A pH écido, las cantidades de manganeso intercambiable principalmente la

forma Mn®* aumenta en la solucion del suelo. Esta forma de Mn es la disponible para las
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plantas y puede ser biodisponible por las células radiculares y ser transportado a los tallos

donde es finalmente acumulado (Guo y Marschner, 1995).

Adicionalmente, los iones de Mn?* en su mayoria estan inmdviles en el suelo y factores,
como longitud y fisionomia radicular, tienen una gran influencia sobre su disponibilidad
para las plantas (Gahoonia et al., 1997; Gherardi y Rengel, 2004). EI maximo valor,
cuantificado en raiz (0.013 mg/kg masa seca), es menor a lo reportado para plantas
acumuladoras, cuyos valores van de 10.34 mg/kg de Mn en raices de Cucurbita pepo L.,
hasta 42.34 mg/kg en raices de Zea mays L. (Poniedzialek et al., 2005).

Una explicacion sobre la mayor concentracion de Mn en la raiz, podria ser que la
inmovilizacion de los elementos de la raiz a los tallos en algunas especies pueden
desarrollar una barrera como mecanismo de defensa, disminuyendo el potencial de

fitoextraccion, absorbiendo solo una parte de los iones asociados a las raices (Lasat, 2000).

La mayoria de los estudios sobre la fitoextraccion de Mn en plantas se han centrado
en especies arbustivas (Poniedzialek et al., 2005; Fernando et al., 2006; Reimann et al.,
2007). Posteriormente, Ascher et al. (2009) reportaron concentraciones de Mn en hojas de
Lactuca sativa a tales niveles que fue posible reducir considerablemente las
concentraciones de Mn en un suelo contaminado. En otra investigacion, Ondo et al. (2014)
cuantificaron en cultivos de Manihot esculenta, Amaranthus spp. y Rumex acetosa niveles
mas elevados de Mn que los niveles reportados como toxicos por plantas propuestos por
Kabata-Pendias y Mukherjee (2007). En esta Ultima investigacidn se cuantificaron niveles
>1000 mg/kg de Mn. En el presente estudio el valor de Mn mas alto se cuantificd en hoja

(0.011 mg/g) y esta muy por debajo de los reportados en otras investigaciones.

Los resultados obtenidos sobre la concentracion de Mn en plantas de Ricinus
communis L. en esta investigacién muestran que esta planta no presenta el comportamiento
de absorcion de metales pesados de una planta acumuladora o hiperacumuladora. Esto no
necesariamente responde a la especie en si, ya que en un estudio llevado a cabo en esta
especie, se reportaron concentraciones entre 275-900 mg/kg de Mn en hojas de plantas de
Ricinus communis L. sembradas en un suelo contaminado (Vwioko et al., 2006).

Posiblemente la reducida acumulacion presentada aqui puede atribuirse a los bajos niveles
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de Mn cuantificados en el suelo de la zona de estudio y, aunado a esto, al inicio de la
investigaciéon hubo una inundacion que probablemente pudo haber lixiviado grandes
cantidades de este metal. Una forma de determinar la capacidad de bioacumulacion de Mn

de esta especie seria bajo condiciones hidropénicas.

5.5.3. Niquel (Ni), plomo (Pb) y zinc (Zn)
Con respecto a los tres elementos restantes (Ni, Pb y Zn) el analisis estadistico de los datos
experimentales (Figura 13) mostro diferencias estadisticas altamente significativas entre

los diferentes periodos de evaluacion.

El Ni a los 60 dias registro la mayor bioacumulacion en los diferentes 6rganos de la planta,
en los dos periodos restantes, la bioacumulacion se vio muy disminuida en comparacion
con el primer periodo y en varios casos la cantidad del metal estuvo por debajo del limite

de deteccién.

Los resultados muestran que para el primer periodo, las diferentes dosis de SH, en
comparacion con el testigo, favorecieron la bioacumulacion del Ni en los cuatro 6rganos
evaluados, principalmente en la raiz siendo la de 2 mL la que tuvo mayor efecto en este
organo. Para los tallos, peciolos y hojas la dosis con la que se presentd la mayor
concentracion de Ni fue con la de 6 mL. En los siguientes periodos de evaluacion (120 y
180 d) se observa 2 mL de SH, favorecen la bioacumulacion de Ni en todos los 6rganos, sin
embargo es importante observar que la bioacumulacién de éste metal es 10% menos que lo

observado a los 60 d (Figura 13).
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Figura 13. Concentracién de Ni en los diferentes drganos de la planta (R: raiz, T: tallo, P: peciolo,
H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes concentraciones de SH (0, 2, 4, 6 mL)

Se ha demostrado que la especie R. communis L. es tolerante e hiperacumuladora de Ni
(Giordani y Cecchi., 2005; Malarkodi et al., 2008). Esto se ve favorecido debido a que
produce una considerable cantidad de biomasa en raiz, tallo y hoja. Estudios anteriores
permiten establecer que el Ni se acumula en mayor cantidad en raices que en partes aéreas
(Soltan y Rashed 2003; Lu et al., 2004). Sin embargo, se ha demostrado que las especies
vegetales muestran diferente potencial de absorcidn de Ni aun bajo las mismas condiciones
ambientales (Guo y Marschner, 1995). Adicionalmente, la aplicacion de SH al suelo
aumentd la bioacumulacion de Ni para la mayoria de los érganos vegetales, sugiriendo asi
que las SH favorecen la biodisponibilidad del Ni y una considerable translocacion dentro de
la planta. No obstante, la cuantificacion de este metal en los 6rganos vegetales fue baja.
Una explicacién a este comportamiento puede deberse a una exclusion de este elemento por
cambios de pH o a los bajos niveles de Ni en el suelo agricola estudiado. Tales exclusiones
de metales pesados en tejidos radicales han sido sugeridas como una estrategia de
adaptacion a la tolerancia metalica por diferentes plantas (Taylor y Crowder, 1983a, b).
Bowen (1979) reporta que las concentraciones de Ni en tejidos vegetales no exceden el

rango de 0.02-0.05 mg/kg masa seca, valores que estan por encima de los obtenidos en el
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presente estudio. La mayor concentracion de Ni en esta investigacion, se presentd en hoja

del primer periodo.

Es importante considerar que la absorcion y acumulacién de Ni se incrementa con el
aumento de pH del suelo (Li et al., 2003) y que su movilidad en las plantas depende de la
especie vegetal, su movilidad dentro de la planta (Tiffin, 1971; Thiesen y Blincoe, 1988) y

el antagonismo con otros elementos (Sajwan, et al., 1996).

Los iones de Ca disminuyen la absorcion y translocacion de Ni de las raices hacia el tallo,
pero su contenido en plantas también varia con base en los contenidos de Fe, Cu, Co, Mg,
Mn, K, Na y Zn (Barcelo y Poschenrieder, 2004; Sharma y Dhiman, 2013). Pandey (2013)
cuantificé Ni, en raiz, tallo y hoja de plantas de Ricinus communis L. establecidas en un
suelo contaminado y en otro no contaminado, encontrando una mayor bioacumulacién de
estos metales en planta provenientes de suelos contaminados. Con los estudios anteriores y
aungue en la presente investigacion se presentd una baja cuantificacion de Ni en los
diferentes drganos vegetales, se puede considerar a R. communis L. como una especie con
potencial para la remocién de Ni en suelos con presencia de este elemento en interaccion

con la adicion de SH.

Con respecto al comportamiento del Pb, se observa que la mayor bioacumulacién de éste
metal se potencializ6 en el segundo y tercer periodo de evaluacion (120 y 180 dias), siendo
en este Gltimo en donde se evidencia la mayor acumulacién. En general, los resultados
muestran que las aplicaciones de SH favorecen el proceso de bioacumulacion del Pb en los
diferentes 6rganos de la planta en comparacion con el testigo. El analisis estadistico
muestra que existen diferencias significativas en la cantidad de Pb en los diferentes 6rganos
de la planta con las diferentes concentraciones de SH, ademas de la encontrada en los

diferentes periodos de evaluacion (Figura 14).
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Figura 14. Concentracién de Pb en los diferentes 6rganos de la planta (R: raiz, T: tallo, P: peciolo,
H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes concentraciones de SH (0, 2, 4, 6 mL)

El uso de agentes quelantes que incrementan la absorcion de metales por las plantas vy, al
mismo tiempo, son eficientes en promover la translocaciéon del Pb en la planta puede ser
una ventaja para la fitoextraccion de este elemento (Epstein et al., 1999). En otros estudios,
se ha reportado la afinidad de las SH con Pb (Sadi et al., 2002; Zhao et al., 2007) y a R.
communis L. como una planta hiperacumuladora de Pb (Romeiro et al., 2006). Los valores
reportados en este estudio tienen comparacion a los reportados por Vwioko et al., (2006)
quienes cuantificaron Pb en raiz, tallo, hoja de R. communis L., a los realizados por
Figueroa et al.,, (2008) ellos detectaron 0.0027, 0.0017 y 0.0002 mg/g de Pb
respectivamente en raices de R. communis colectadas de tres diferentes sitios de muestreo
de suelo con presencia de SH y concluyen que la presencia de sustancias humicas en el

suelo inhibe la absorcién de los metales pesados por las plantas de esta especie.
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Sin embargo, Pichtel et al. (2000), mencionan que el Pb de suelos contaminados es tomado
en cantidades graduales y minimas por especies herbaceas y lefiosas. Uno de los 6rganos
vegetales clave para la absorcion de metales pesados son las raices. Las raices son capaces
de acumular significativamente este metal y simultaneamente restringir su translocacion
hacia los tallos (Lane y Martin, 1977), pero aun en bajas concentraciones, el Pb puede
moverse a través del tejido radical, principalmente via apoplasto y a través de la corteza
donde es acumulado cercano a la endodermis, ésta actlia como una barrera parcial para la
translocacion del Pb hacia los tallos y puede ser una de las razones de una mayor
acumulacién del Pb en raices que en tallos (Jones et al., 1973; Verma y Dubey, 2003). Esto
sugiere que la adicion de las SH promovieron una mayor acumulacion de Pb en los tejidos
aéreos, ya que la mayoria de las concentraciones cuantificadas en los drganos vegetales,
indican una movilidad de las raices a los drganos aéreos, debido a que generalmente, el

patrén de concentracion para este metal fue tallo> hoja>peciolo>raiz.

Diferentes estudios han reportado a esta especie como una especie no acumuladora
de metales pesados (Ruiz Olivares et al., 2013); sin embargo, Romeiro et al. (2006)
concluyen que esta planta es hiperacumuladora de Pb bajo condiciones de hidroponia
debido a que se cuantificaron concentraciones de este metal de 600 y 25 000 mg/kg en
partes aéreas y radicales. En el presente estudio, las concentraciones de Pb en las plantas de
R. communis L. fueron menos de 0.5 mg/kg para las plantas sin aplicacion y con aplicacion
de SH, lo cual muestra que no hubo fitoacumulacién. Estos resultados pueden ser
explicados por los relativamente bajos contenidos disponibles en el suelo estudiado (Tabla
4), contenido de materia organica (Paulo et al., 1989), pH, CIC del suelo, exudacion radical

y parametros fisicoquimicos del suelo (Lasat, 2002).

Finalmente para el Zn el analisis también muestra diferencias significativas entre los
periodos de evaluacion (Figura 15). Aqui, al igual que el Ni, el primer periodo es donde se
potencializa la bioacumulacién de Zn. El Zn es considerado un elemento esencial para
todas las plantas. Las plantas predominantemente absorben Zn como cation divalente, el
cual actia como un componente metalico, cofactor estructural o regulador enzimatico de R.

communis L. Esta especie ha sido considerada como una planta tolerante (Prasad, 2001) e
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hiperacumuladora de Zn cuando presentan en sus tejidos cantidades >10 000 mg/kg (Kakar
et al., 2011) y la concentracion de metales pesados es de 10-500 veces méas que en plantas
de ambientes no contaminados (100 mg/kg Zn) (Shen y Liu, 1998). Los niveles

cuantificados en el presente estudio muestran bajos niveles de Zn.
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Figura 15. Concentracion de Zn en los diferentes 6rganos de la planta (R: raiz, T: tallo, P: peciolo,
H: hoja) a los 60 d de aplicadas las diferentes concentraciones de SH (0, 2, 4, 6 mL)

La mayoria de los materiales organicos aumentan la adsorcion de Zn (Shuman, 1999) y la
adicion de 2 mL de SH mostr6 la mayor acumulaciéon de Zn en raiz en comparacion a las
plantas testigo y las diferencias en la acumulacion de metales en los diferentes érganos
vegetales sugieren diferentes mecanismos celulares de bioacumulacion de metales que

podrian regular su translocacion (Sinha et al., 2007).

La disponibilidad de este elemento esta fuertemente influenciada por la complejacion de
acidos humicos y falvicos, los cuales tienen efecto sobre las condiciones fisicas y quimicas
del suelo y pueden ser responsables de la mitigacién de un suelo contaminado (Kumpiene
et al., 2008).
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Se ha reportado que el potencial de fitoextraccion de Ni, Pb y Zn en Ricinus
communis L. se ve favorecido al adicionar al suelo DTPA (Gupta y Sinha, 2007; VVwioko et
al., 2006; Ananthi et al., 2012). En un trabajo en donde se sometieron plantas de higuerilla
inoculadas con dos cepas de Pseudomona spp. en macetas con suelo que contenian 275
mg/kg Ni, pH de 5.95 y 4.3% de materia organica, se determinaron concentraciones de Ni y
Zn en raiz, tallo y hoja en ambos tratamientos (Rajkumar y Freitas, 2008). Por otro lado, se
evalud también el papel de fitoextraccion de R. communis L al aplicar materiales organicos
(humus vs. sedimentos) en un suelo contaminado y los resultados muestran que no hay
acumulacién de Ni y Zn, pero si muestran hiperacumulacion de B aunque no sea un metal

pesado (Ruiz Olivares et al., 2013).

Se ha reportado la afinidad de las SH con metales pesados de la siguiente manera: Ni**>
Pb*> Cr¥*> Mn®"> Zn?* (Sadi et al., 2002), lo que puede suponer una baja afinidad del Zn
con las SH ayudando a reducir los efectos tdxicos de estos elementos. Un estudio demostro
que la turba y un sustrato de carbono con alto concentrado de SH favorecieron el desarrollo
de la especie Brassica juncea L. debido a la mitigacion de Zn, Cu, Pb y B del suelo por los
ligandos organicos (Santos y Rodella, 2007). En el presente estudio, la aplicacion de SH
también mitigo al Zn en el suelo a los 120 y 180 d. Esto también puede ser explicado por
qué la adicion de SH durante el primer periodo el pH del suelo presentaba valores neutros y
en los periodos posteriores su adicién aument6 el pH del suelo con una tendencia a la
alcalinidad, el Zn presenta deficiencia en suelos con pH alcalinos (Cakmak, 2002, 2004;
Alloway, 2004).

Por otro lado, se ha demostrado que la acidificacion del suelo favorece la hiperacumulacion
de Cd o Zn, aunque un exceso de acidez puede inducir fitotoxicidad de Al o Mn (Wang et
al., 2006). También el contenido de materia organica pudo haber influido sobre la
concentracion de Zn del suelo, debido a que puede afectar su biodisponibilidad (Shuman,
1975; Bar-Tal et al., 1988; del Castilho et al., 1993) o a los bajos contenidos de este metal

presentes en el area de estudio.
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5.6. Indice de Bioacumulacion (1B)

Los resultados muestran que a los 60 d de la aplicaciéon de SH, el indice de bioacumulacion
permanece sin cambios entre el testigo y las diferentes dosis de SH en Mn, Ni y Zn (Tabla
5). Esto sugiere una inmovilizacion en raices como una estrategia de exclusion en las
plantas de R. communis L. 0 a un antagonismo entre elementos debido a que el proceso de
absorcion de un metal puede ser afectado por la presencia de otros metales en el suelo
(Blaylock y Huang, 2000). Para el Cr este indice disminuye con la aplicacion de SH, la
biacumulacion de aluminio se incrementa con la aplicacion de 2 mL de SH, pero con 4mL
disminuye (Tabla 5). Esto significa que la aplicacion de SH inhibe la absorcion de estos
elementos del suelo hacia las raices por los cambios de pH del suelo, debido a que es la

variable que controla el balance entre las especies de Al y Cr.

Tabla 5. indice de bioacumulacion de los metales pesados en plantas de higuerilla
sometidas a dosis de SH

Indice de bioacumulacion

Dias [AF] Planta Al Cr Mn
Testigo 1

2

60 4

6

Testigo - -

120 2 - -

4 - -

6 - -

Testigo - -

180 2 - - - -

4 - - - -

6 - - - - - -
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Se sabe que las especies tolerantes al aluminio secretan acidos organicos de sus raices en
respuesta a la presencia de Al (Ma, 2000; Ryan et al., 2001; Panizza-de-Ledn et al., 2011).
Se han identificado los compuestos organicos como citrato, malato y oxalato que pueden
formar complejos suficientemente fuertes con AI** para proteger las raices y se ha

reportado para varias especies vegetales (Pellet et al., 1995; Ma et al., 1997; Ma et al.,
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1998; Yang et al., 2001). En algunas de estas especies estudiadas, hubo un aumento en la
secrecion de &cidos organicos localizados en el apice radicular, pero esta secrecion

dependia de la concentracién de AI**

en la solucion (Delhaize et al., 1993; Pellet et al.,
1995). Posiblemente también se presentd una exclusién de Al en el apice radicular como
mecanismo de resistencia (Kochian y Jones, 1997) y se ha demostrado que la resistencia de
Al es mediado por la liberacion de Al-activado por acidos organicos como malato, oxalato
o citrato, los cuales estabilizan al AI**

radicular (Ma et al., 2001).

en la rizosfera y previene su entrada al apice

Para el Cr la reduccién a Cr®* por la materia orgénica u otro donador de electrones es
favorecido en suelo con pH <6 y su oxidacion y reduccion es inhibida en suelo con pH >6
(James, 1996; Bolan et al., 2014). Por lo que se puede atribuir el bajo IB de Cr en los
organos de R. communis L. a la disponibilidad mediada por el pH del suelo.

Algunas especies vegetales, denominadas hiperacumuladoras, pueden concentrar elementos
potencialmente toxicos (EPT) en sus tejidos a niveles que exceden las concentraciones de
los EPT en el suelo, se sugiere considerar estas concentraciones como un criterio para
determinar si una planta el hiperacumuladora (Ali et al., 2013). La concentracion reportada
para determinar a una planta como hiperacumulacion de Al, Cr, Mn, Ni, Pb, Zn, en este
estudio muestran un IB positivo (Tabla 5). De esta manera y bajo este criterio, la especie
vegetal considerada en este estudio puede catalogarse como hiperacumuladora de metales

pesados.

Para el Pb, el IB se incrementa con la aplicacion de SH, pero no hay diferencias
significativas entre las dosis de éstos. Se ha reportado que la disponibilidad de los metales
pesados incrementa o disminuye bajo la presencia de quelantes orgéanicos (Bolan y
Duraisamy, 2003). Esto podria indicar un mecanismo de tolerancia para Pb por R.
communis L. Ademas la solubilidad y su disponibilidad en el suelo para su absorcion por
las raices es limitada por la complejacion con la materia organica, sorcion con oxidos y

arcillas, precipitacion del Pb como hidroxidos, carbonatos o fosfatos (Bride, 1994).

Los valores de IB obtenidos en este estudio superan los reportados por Minifio et al. (2014)

quienes en plantas de R. communis reportaron como valores de IB de 1.03 y 0.57 al aplicar
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diferentes tratamientos de EDTA y a los obtenidos por Katagiri, (2012) quien reporta un IB
para el Zn de 0.129 en esta especie, pero sin la aplicacion de agentes quelantes.

A los 120 d de aplicacion de SH, el IB para el Mn se mantiene sin efecto por los
tratamientos, sin embargo para el Ni el IB incrementa en comparacion con el primer
periodo, notandose que la concentracion de 6 mL promueve una mayor bioacumulacién en
comparacion con las dosis de 2 y 4 mL. Sin embargo, a los 180 d de aplicacion de los
tratamientos disminuye este IB, siendo el tratamiento testigo el que muestra un valor méas
alto que los diferentes tratamientos con SH. Esto hace pensar que las SH en las diferentes
concentraciones no son los Unicos factores que promueven una mayor O menor
acumulacién de metales en los diferentes 6rganos de las plantas y que la efectividad de

éstos también depende del metal que se trate (Tabla 5 arriba).

El suelo estudiado no presentd contaminacion por metales pesados de acuerdo a la NOM
147-SEMARNAT/SSA1-2004. Zehra et al. (2009) mencionan que los valores del IB son
mayores en suelos contaminados que en suelos no contaminados y que el IB depende de las
propiedades fisicoquimicas del suelo, concentracién y las formas quimicas del
contaminante en el suelo. Se ha propuesto que la absorcion metélica y los mecanismos de
bioacumulacion de las plantas varian entre especies y la produccion de exudados radicales
(Baker y Walker, 1990). Kabata—Pendias y Pendias (2001), reportan que los exudados
radiculares tienden a acidificar el medio, lo que trae como consecuencia una disminucion
del pH, ocasionando que los metales sean biodisponibles. EI pH del suelo es
frecuentemente la propiedad quimica mas importante que determina la sorcion,

precipitacion, solubilidad y disponibilidad de los metales pesados (Basta et al., 2005).

En general, las condiciones de pH &cido en el suelo, observadas durante los primeros 60d,
aumentaron la disponibilidad de los metales pesados en las plantas. Esto puede atribuirse a
que la mayoria de los metales pesados son disponibles para las raices en medios acidos
(Basta et al., 2005).

Chaney (1983) not6 que algunas especies hiperacumuladoras tienen altos valores de IB,
pero debido a su baja produccién de biomasa, su fitoextraccion es reducida, pero R.

communis L. presenta rapido crecimiento y una alta produccion de biomasa (Huang et al.,
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2011; Bauddh y Singh, 2012a, b). De acuerdo con McGrath y Zhao (2003) para una
hiperacumulacién exitosa de metales pesados es necesario alcanzar valores de 1B >20 y, en
esta investigacion, ningun valor obtenido del IB fue mayor a esta criterio. Por lo tanto, de
acuerdo con el IB, en este estudio el comportamiento de absorcién de metales pesados por

R. communis L. fue el de una especie acumuladora.

5.7. Factor de Translocacién (FT)

Los resultados no muestran una tendencia clara con respecto a esta variable (Tabla 6).

Tabla 6. Factor de translocacion de los metales pesados en plantas de higuerilla sometidas
a dosis de SH

Factor de translocacion

Periodo [AF] Planta Al Cr Mn Ni
Testigo 1 18 3 3

2 1 1 1 2

60 4 - - 2
6 - 2 5

Testigo - - 1

2 - - 5

5
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120 4 - -
6 - -
Testigo - - -
180 2 - - -
4 - - - -
6 - - - -
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Se observa que la respuesta de los metales a las diferentes concentraciones y el tiempo de
aplicacion de los tratamientos de SH son heterogéneos. A los 60 d, el FT para Mn, Ni, Cry
Zn es mayor en el tratamiento testigo, disminuyendo con los tratamientos de SH, a
excepcion del Mn el cual muestra un incremento en el FT con 6 mL de SH; el Pb por el
contrario, las concentraciones de 2 y 4 mL favorecen el proceso de translocacién. A los 120
dias, el testigo mostré un mayor incremento en la translocacion de Mn y Pb en comparacion
con las tres dosis de SH aplicadas, las cuales en comparacion con el primer periodo

incrementan la translocacion de Mn; para el caso del Zn, en este periodo, s6lo la dosis de 6
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mL favorecio significativamente la translocacion de éste metal hacia la parte aérea, las
restante incluyendo el testigo, se mantuvieron sin cambio en comparacion con el primer
periodo. Finalmente, a los 180 d de iniciado el tratamiento, solamente el Pb muestra valores
importante de translocacion, siendo la dosis de 2 mL la que tuvo un incremento
considerable seguida del testigo. En el Zn las tres dosis de SH mantuvieron sin cambio el
FTy, en el caso de la dosis de 6 mL, que fue la mejor en el segundo periodo, para éste tuvo
los mismos efectos que las dosis més bajas (Tabla 6).

El FT evalla la eficacia de la translocacion de los metales pesados de la raiz a los 6rganos
aéreos (Tu y Ma, 2002; Zhao et al., 2002; Yoon et al., 2006). Cuando el valor obtenido de
este indice es >1 indica que la planta tiene el potencial de transferir metales pesados de las
raices al tallo (Ma et al., 2001) y si el FT obtenido es <1 refleja el comportamiento de
absorcion de una planta exclusora (Singh et al., 2010).

La habilidad de las plantas para transferir metales de las raices a 6rganos aéreos es una
importante caracteristica para determinar si una planta es fitoextractora de metales pesados.
Para el Al y Ni la mayoria de los valores del FT fueron <1 lo que demuestra que en R.

communis L. no hubo una efectiva transferencia de los metales de la raiz al tallo o a la hoja.

Con respecto al Al, varios estudios mencionan que las especies acumuladoras de este metal
tienen mecanismos internos de detoxificacion de AI** al formar complejos organicos
(Watanabe et al., 1998; Ma et al., 1997, Ma y Miyasaka, 1998) y concluyen que la
estabilidad de Al-citrato y Al-oxalato es significativamente mas grande que el complejo Al-
complejo ATP. Esto sugiere que se produce una efectiva quelacion que reduce la actividad
de Al**en el citosol, previniendo una formacion de complejos entre el Al y compuestos
celulares sensibles y, con lo mencionado anteriormente, se supone que las SH

potencializaron la inhibicion del Al dentro de la planta.

Para el Cr, Gupta y Sinha (2007) reportan un FT de 7.05 en esta especie, por lo que no
puede aseverarse que sea una especie exclusora de Cr atribuyéndose la reducida
translocacion de Al y Cr en 6rganos aéreos posiblemente debida a la secuestracion de estos
metales dentro de las vacuolas celulares de la raiz, tal vez para reducir su toxicidad

(Shanker et al., 2005). Una mayor concentracion en raices que en Organos aereos fue
62



establecido para plantas adaptadas a suelos contaminados de Cr (Khan, 2001) y se ha
reportado que la mayoria de las plantas tolerantes absorben muy bajas cantidades de este
metal en el suelo (Liu et al., 2004).

Gupta y Sinha (2007) en plantas de R. communis L. reportan un FT de 2.25 para
Mn. El FT obtenido en este estudio muestra valores similares a estos autores. Sin embargo,
cabe mencionar que la distribucion del Mn de las células radicales en comparacion con el
resto de la planta involucra un transporte primario a través del xilema, la transferencia del
xilema al floema y su retranslocacion al xilema (Humphries et al., 2007). El transporte de
las raices a los organos vegetales es generado por la transpiracion, mientras el transporte
hacia el floema es mas selectivo (Marschner, 1995). No obstante, se ha reportado que el Mn
tiene una baja movilidad en el floema y su distribucion depende de la especie vegetal y
etapa de desarrollo (Herren y Feller, 1994). EI Mn tiene relativamente una baja movilidad
en el floema (Rengel, 2001) y esto puede ser debido a una restriccion del Mn soluble dentro
del floema o por una insolubilizacion en las hojas (Page et al., 2006). Page y Feller (2005),
enfatizaron que los mecanismos involucrados en el transporte del Mn en el floema y sus
formas quimicas de transporte son poco conocidos. Adicionalmente, el transporte del Mn es
importante para la translocacion de este metal en la célula y en los organulos celulares.
Estos mecanismos involucran la translocacion del Mn a través de la membrana plasmatica y
las biomembranas de los organulos (Ducic y Polle, 2005). Los posibles mecanismos de
homeostasis y transporte de Mn, basados en estudios realizados en células de levadura
(Saccharomyces cerevisiae) y en plantas de Arabidopsis thaliana, han sido discutidos
(Delhaize et al., 2007; Reddi et al., 2009). Por lo mencionado anteriormente, puede
enfatizarse que la aplicacion de las SH potencializaron un aumento en la translocacién del

Mn para R. communis L.

La absorcidn y concentracion de Ni en 6rganos aéreos puede diferir marcadamente entre la
misma especie aun establecidas en el mismo suelo. Por ejemplo, Hutchinson y Whitby
(1974) reportan concentraciones de 902 mg/kg de Ni en Deschampsia flexuosa y 92 mg/kg
en el follaje de Vaccinium augustifolium establecidas en el mismo sitio. En especies de V.

augustifolium (Bagatto y Shorthouse, 1991) mencionan que el patron de acumulacion de Ni
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fue raiz <tallos <hojas <frutos. Sugiriendo que uno de los factores que explican esta
tendencia es la no esencialidad general del Ni como nutrimento de las plantas, una menor
movilidad dentro de la planta y mayor disponibilidad en suelos &cidos. Para R. communis L.
Gupta y Sinha (2007) reportan un FT para Ni de 1.38, por lo que no es posible definir que

esta especie no acumule Ni en sus tejidos aéreos.

Los datos sugieren que el Pb no quedd retenido en las raices y fue transportado hacia
organos aéreos. Un mecanismo de difusién podria permitir el transporte con la savia de
tallos y hojas. Miller y Koeppe (1971) demostraron que plantas de Zea mays L.
translocaron y acumularon cantidades significativas de Pb en hojas. Jarvis y Leung (2002)
mencionan que la combinaciéon de agentes quelantes (H-EDTA o EDTA) y pH é&cidos
impiden la retencion de Pb en las paredes celulares de las raices haciéndolo disponible para
su translocacion a drganos aéreos. EI movimiento o translocacion de Pb de los pelos
radicales a las raices principales aparentemente es impedido por un sinnimero de procesos
bioquimicos y fisicos que involucran la vinculacion, inactivacion o precipitacion de Pb
(Koeppe, 1981).

Cuando el FT es >2 la planta es considerada como hiperacumuladora de Pb (Ma et al.,
2001). El FT obtenido en los tres muestreos supera esta cantidad en todos los tratamientos.
Gupta y Sinha (2007) reportan un FT de 0.63 en plantas de R. communis L. sin aplicacion
de SH y Minifio et al. (2014) en plantas de ricino reportaron como valores mas altos un FT
de 1.73 y 1.18 al aplicar diferentes tratamientos de EDTA. Por tanto, se puede considerar
que la alta translocacién de Pb en los 6rganos aéreos podria significar una fuerte afinidad
de las SH humicas con este metal (Farrel y Jones, 2010). Estos complejos entran
rapidamente a las raices a través de la endodermis y la banda de Caspari la cual finalmente
transporta el Pb a los tallos y hojas de las plantas (Bell et al., 1991) y su transporte dentro
de las células vegetales esté relacionado con las proteinas, las cuales juegan un importante
papel en la homeostasis de los metales pesados. Primero el metal entra a través de los
fosfolipidos y después entra al citoplasma celular, aqui los iones de Pb son quelatados por

compuestos que contienen grupos SH (ejemplo: fitoquelatinas, glutationas, acidos
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organicos u otros ligandos) y entra a las vacuolas celulares (Piechalak et al., 2003), donde

ocurre una desintoxicacion por secuestro metalico (Irtelli y Navari-Izzo, 2006).

Finalmente, el Zn muestra un FT >1, lo cual significa que no hubo inmovilizacién en las
raices como una estrategia de exclusion en las plantas de R. communis L. establecidas en el
suelo agricola y consecuentemente, los metales antes mencionados son transportados a los
Organos aéreos por un mecanismo de difusion. Sin embargo, la baja o nula translocacion de
metales a los 6rganos aéreos puede indicar un secuestro de los metales en las vacuolas
celulares de las raices como un mecanismo para reducir su toxicidad (Shanker et al., 2005).
El proceso de translocacion de un metal puede ser afectado por la presencia de otros
metales en el suelo (Luo y Rimmer, 1995), debido a la competencia entre los iones
metalicos por los sitios de adsorcién, esto influye significativamente debido a interacciones
de sinergismo o antagonismo entre metales (Kahle, 1993; Kabata-Pendias y Pendias, 2001).
Ademas se ha reportado que la mayoria de las plantas tolerantes acumulan los metales en

las raices y almacena menores cantidades en tallos y hojas (Liu et al., 2004).

Los valores de FT en las plantas dependen de varios factores. Una explicacion de la
translocacion de metales pesados en plantas lo menciona Salt et al., (1995) quienes indican
que el acido abscisico induce al cierre estomatico reduciendo dramaticamente la
acumulacion de Pb en plantas de Brassica Juncea. En tal caso, el uso de SH como agentes
guelantes incrementaron significativamente la absorcion de los metales por las plantas y al
mismo tiempo son eficientes en promover la translocacion del Mn, Ni, Pb, Zn, en la planta,

lo cual podria ser una ventaja para la remocion de este elementos (Epstein et al., 1999).
5.8. Capacidad de intercambio catiénico en raices (CICr)

Los resultados obtenidos en este estudio muestran un incremento en la CICr con el tiempo
de evaluacion y, a excepcion de la dosis de 6 mL, el resto de los tratamientos tuvieron su
valor maximo a los 180 d. Es notorio también que las muestras analizadas de los tres
tratamientos de SH presentaron valores mas altos en la CICr desde el primer periodo de
evaluacion en comparacion con el testigo. El analisis estadistico muestra diferencias

estadisticas entre los periodos de evaluacion y las diferentes dosis de SH (Tabla 7).
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Tabla 7. Valores de la CICr en plantas de R. communis L. Letras diferentes entre medias de
la columna indican diferencias estadisticamente significativas (P<0.05).

Periodo  [SH] P>F

60d T 12.667 a
2mL 24.000 ab
4 mL 15.667 ab
6m 16.000 ab

120d T 20.000 ab
2mL 27.000 abc
4 mL 30.000 abc
6m 44.000 bc

180d T 29.667 abc
2mL 54.000 ¢
4 mL 42.333 bc
6m 33.667 6 abc

La distribucion, acumulacion y tolerancia de metales en plantas esta relacionado con la
especie vegetal, especies quimicas del elemento y su biodisponibilidad, asi como un gran
numero de condiciones ambientales como reacciones redox, pH, con procesos fisiologicos
tales como su absorcion y transporte de los iones metalicos por las raices, produccion de
fitoquelatinas, estrés oxidativo y la CICr (Cheng, 2003; Suresh y Ravishankar, 2004; Weis
y Weis, 2004).

La CICr explica las diferencias de absorcion de cationes por las plantas (Elgabaly y
Wiklander, 1949; Mattson et al., 1949; Huffaker y Wallace, 1958) especificamente en la
adsorcion selectiva de diferentes cationes a las superficies radiculares (Kirkby y Pilbeam,
1984) vy difiere entre especies monocotiledéneas y dicotiledéneas; para las primeras los
rangos se reportan entre 20 y 50 cmol/kg (Dufey et al., 2001). Las plantas pueden optimizar
su crecimiento bajo una gran variedad de iones en el suelo (Den Herder et al., 2010), en
este sentido, se ha reportado que la afinidad de los cationes para los sitios intercambiables
sobre las paredes celulares radicales disminuyen en el siguiente orden: H> Cu> Ca> Zn de
acuerdo con Nishizono et al. (1987) y H> Cu> Zn> Ca de acuerdo con Ernst et al. (1992).
Los grupos carboxilos (-COOH), carbonilos (-COQ") y oxhidrilos (-OH") pueden complejar

y/o quelar cationes en la solucion del suelo, llevarlos a la pared celular de la raiz y de ahi
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transportarlos a través del torrente xilematico del tallo hacia la hoja (Meychik y Yermakov,
2001; Evangelou et al., 2004).

Particularmente, las muestras con adicion de las SH sobrepasaron al tratamiento testigo
durante los tres periodos (Figura 16), lo que podria deberse a la gran cantidad de grupos
funcionales (principalmente -COOH’,-COO" y -OH") presentes en su estructura molecular,
que podrian haber formado una capa de cargas negativas alrededor de la raiz (Lundegéardh,
1945) y gracias a la presencia de grupos funcionales, que forman “puentes” con los cationes
y se pueden fijar a las membranas celulares, las raices adquieren un potencial negativo vy,

por ende, aumentan su CICr y la absorcion de cationes (Teorell, 1935).

Dada la especificidad de la CICr de las especies vegetales (Haynes, 1980), su papel
especifico en la adsorcion selectiva de diferentes iones a las superficies radiculares
(Wacquant, 1977) proyecta el contenido de cationes a través de la adicion de agentes
quelantes. Estas son observaciones importantes que requieren mayor ndmero de
investigaciones experimentales por lo que es un éarea de oportunidad para futuras

investigaciones. La Figura 16 presenta de manera gréafica los datos ya sefialados.
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Figura 16. Comportamiento de la CICr en diferentes periodos y sometidos a diferentes
concentraciones de SH
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5.9. Produccién de masa seca

Uno de las principales caracteristicas al momento de elegir una especie hiperacumuladora
de metales pesados, es su produccién de biomasa, debido a que este aspecto determina que
la especie vegetal pueda emplearse en la fitoextraccion. En este estudio, debido a la falta de
repeticiones no fue posible obtener resultados que representen diferencias estadisticas
significativas. Sin embargo se consideré el Gltimo muestreo (180d) para representar la
produccion de biomasa de esta especie a través de la sumatoria de la masa seca de la raiz,
tallo, hoja y peciolo de cada una de las plantas de R. communis L. con respecto a los
tratamientos de SH (Figura 17). La planta ideal para la fitorremediacion debe presentar
rapido crecimiento, alta produccion de biomasa, raices profundas, facilidad de cosecha,
tolerar varios metales y acumularlos en sus drganos vegetales (Garbisu y Alkorta, 2001;
Clemens et al., 2002).

Los resultados obtenidos estan en acuerdo con diversos autores (Giordani y Cecchi, 2005;
Mahmud et al., 2008; Huang et al., 2011; Bauddh y Singh, 20123, b), quienes reportan a R.
communis L. como una alternativa para ser empleada en la fitoextraccion de suelos

contaminados porque es una planta robusta y de rapido crecimiento.
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Figura 17. Produccién de masa seca (kg) de plantas de R. communis L. 0, 2, 4, 6 se refiere
a los mL de SH aplicados durante 180 dias
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6. CONCLUSIONES

De acuerdo con los objetivos general, de evaluar el efecto de la aplicacion en el suelo de
tres diferentes dosis de sustancias humicas sobre el potencial de fitoextraccion y
bioacumulacion de metales pesados de plantas de higuerilla en un suelo agricola
contaminado con metales pesados, particulares: Evaluar las caracteristicas fisico-quimicas
del suelo en tres periodos para determinar la influencia de la aplicacion de sustancias
himicas sobre la biodisponibilidad de los metales pesados del suelo y su modificacion,
determinar la concentracion de metales pesados en plantas de higuerilla (Ricinus communis
L.), agua y suelo y relacionarlas con las diferentes concentraciones de acidos falvicos,
determinar el indice de bioacumulacion y el factor de translocacion y evaluar la influencia
de diferentes dosis de sustancias humicas, en la capacidad de intercambio cationico
radicular (CICr) en plantas de Ricinus communis L. y su efecto en la fitoextraccion de
metales pesados, asi como las hipétesis planteadas: Al menos un tratamiento de los agentes
quelantes organicos (SH) potencializara la fitoextraccion de metales pesados de un suelo
agricola contaminado y las plantas de higuerilla cumplen con el rango de plantas
hiperacumuladoras para la fitoextraccion de al menos un metal pesado en relacion a su

biomasa, se tienen las siguientes conclusiones:

e La constante aplicacién de las tres diferentes dosis de SH no modificaron
significativamente las bases intercambiables, Bl, la capacidad de intercambio
cationico, CIC, y la textura del suelo. Sin embargo, el pH y el contenido de materia
organica, MO, aumentaron significativamente. Las caracteristicas fisico-quimicas
evaluadas de la muestra inicial de suelo presentaron valores altos de Bl, CIC y MO,
de acuerdo con la NOM-021-SEMARANT-2000. La concentracion de metales
pesados en todas las muestras de suelo agricola estan por debajo del limite de
contaminacion de acuerdo con la NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004.

e La adicién de SH al suelo promovio la biodisponibilidad de los metales pesados
analizados. Esto ocurrié durante los primeros 60 dias pero, a partir de los 120 y

hasta los 180 dias que duré el experimento se redujo su biodisponibilidad.
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El agua de pozo y del rio Metztitlan en la zona de estudio no present6 problemas de
contaminacion de acuerdo con la NOM-001-SEMARNAT-1996. Las
concentraciones de los metales pesados evaluados (Al, Cd, Cr, Mn, Ni, Pb, Zn)
estuvieron por debajo del limite de deteccion. Es importante mencionar que
previamente a esta experimentacion hubo lluvias torrenciales en la zona que, muy
probablemente hayan transportado y/o diluido las cantidades de metales pesados y

otros contaminantes que, en épocas normales, si serian un problema ambiental.

El uso de diferentes dosis sustancias humicas aumentaron significativamente la

concentracion de metales pesados en los érganos vegetales.

El tratamiento de 2 mL a los 60 dias potencializaron la absorcion de Al en raiz, Mn
y Zn en hoja.

La dosis de 4 mL a los 60 dias aumentd la concentracién de Ni en el tejido foliar.

El tratamiento de 6 mL a los 120 dias potencializ6 las concentraciones de Mn, Pb y
Zn en hojas de las plantas de R. communis L. corroborandose la primera hipotesis

propuesta.

R. communis L. mostro ser una planta Gtil para la fitoextraccion de algunos metales

pesados, ya que el IB fue positivo.

De acuerdo con los valores de FT obtenidos, esta planta presenta caracteristicas que
favorecen la hiperacumulacion de Ni, Pb y Zn corroborandose la hipotesis

respectiva.

La aplicacién de los diferentes tratamientos de SH generd un incremento en la CICr
conforme aumentd el tiempo de aplicacion, lo cual podria indicar una mayor

adsorcion de nutrimentos y metales pesados por R. communis L.
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8. ANEXOS

8.1. Acervo fotogréafico

Figura 8.2. Planta con cepellon Figura 8.3. Lavado de raices

111



8.2. Andlisis estadistico de los datos experimentales

8.2.1. Analisis estadistico de metales en plantas

Pruebas de los efectos inter-sujetos

Origen Variable dependiente | Suma de cuadrados tipo Il | gl | Media cuadratica F Sig.
Modelo corregido cadmio 0 47 0
\ cromo 0 47 2.188E-6 1.007 |0.490
\ manganeso 0.001° 47 1.586E-5 14.932 0
\ niquel 0.001° 47 1.833E-5 15630 | 0
\ plomo 0° 47 6.118E-6 1305 |o0.181
\ zinc 0.014' 47 0 8545 | 0
\ aluminio 0.061° 47 0.001 6.700 0
Interseccion | cadmio 0 1 0 . .
\ cromo 9.188E-6 1 9.188E-6 4.228 [0.045
| manganeso 0.001 1 0.001 1207.757| 0O
\ niquel 0 1 0 404.165 | 0
\ plomo 0 1 0 97.523 0
| zinc 0.010 1 0.010 279489 | ©
\ aluminio 0.009 1 0.009 45.376 | 0
P \ cadmio 0 2 0 . .
\ cromo 1.838E-5 2 9.188E-6 4.228 [0.020
\ manganeso 0 2 0 105458 | 0
\ niquel 0.001 2 0 310.820 | ©
| plomo 4.831E-5 2 2.415E-5 5.152 | 0.009
\ zinc 0.012 2 0.006 172708 | 0
aluminio 0.014 2 0.007 36.936 | 0
AF cadmio 0 3 0.000 . .
\ cromo 4.231E-6 3 1.410E-6 0.649 |0.587
\ manganeso 3.595E-6 3 1.198E-6 1.128 |0.347
| niquel 1.584E-5 3 5.280E-6 4502 |0.007
| plomo 1.285E-5 3 4.282E-6 0.913 |0.442
\ zinc 7.305E-6 3 2.435E-6 0.068 |0.977
aluminio 0.003 3 0.001 4.936 |0.005
ov cadmio 0 3 0.000 . .
\ cromo 5.966E-6 3 1.989E-6 0.915 |0.441
\ manganeso 0 3 9.486E-5 89.324 (0.000
| niquel 4.056E-6 3 1.352E-6 1.153 |0.337
| plomo 2.018E-5 3 6.727E-6 1435 |0.244
\ zinc 0 3 9.022E-5 2511 |0.070
aluminio 0.008 3 0.003 13.431 0
P*AF cadmio 0 6 0.000 . .
\ cromo 8.462E-6 6 1.410E-6 0.649 |0.691
| manganeso 2.711E-5 6 4.518E-6 4.254 | 0.002
\ niquel 2.687E-5 6 4.479E-6 3.819 |0.003
\ plomo 0 6 1.961E-5 4183 |0.002
| zinc 4.256E-5 6 7.094E-6 0.197 |0.976
aluminio 0.008 6 0.001 7.076 0
P*0oVv cadmio 0 6 0.000 . .
| cromo 1.193E-5 6 1.989E-6 0.915 |0.492
\ manganeso 8.008E-5 6 1.335E-5 12.568 | 0.000
| niquel 1.212E-5 6 2.021E-6 1.723 |0.136
| plomo 2.208E-5 6 3.679E-6 0.785 | 0.586
| zinc 0 6 7.796E-5 2.170 |0.062
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\ aluminio 0.018 6 0.003 15.246 0
AF*OV | cadmio 0 9 0 . .
\ cromo 1.796E-5 9 1.996E-6 0.918 |0.518
\ manganeso 3.449E-5 9 3.832E-6 3.608 |0.002
‘ niquel 2.144E-5 9 2.382E-6 2.032 |0.056
\ plomo 1.637E-5 9 1.818E-6 0.388 |0.935
\ zinc 0 9 3.244E-5 0.903 |0.530
aluminio 0.004 9 0 2.319 |0.029
P* AF* OV cadmio 0 18 0 . .
\ cromo 3.593E-5 18 1.996E-6 0.918 |0.562
\ manganeso 9.148E-5 18 5.082E-6 4.786 0
\ niquel 5.215E-5 18 2.897E-6 2.471 |0.006
\ plomo 5.013E-5 18 2.785E-6 0.594 |0.886
‘ zinc 0.001 18 5.211E-5 1.451 ]0.152
aluminio 0.006 18 0 1.731 |0.066
Error cadmio 0 48 0
\ cromo 0 48|  2.173E-6
| manganeso 5.097E-5 48 1.062E-6
\ niquel 5.628E-5 48 1.173E-6
\ plomo 0 48 4,688E-6
\ zinc 0.002 48|  3.593E-5
| aluminio 0.009 48 0
Total \ cadmio 0 96
| cromo 0 96
\ manganeso 0.002 96
\ niquel 0.001 96
| plomo 0.001 96
\ zinc 0.026 9%
aluminio 0.080 96
Total corregida cadmio 0 95
\ cromo 0 95
\ manganeso 0.001 95
\ niquel 0.001 95
\ plomo 0.001 95
\ zinc 0.016 95
| aluminio 0.071 95

a. R cuadrado =. (R cuadrado corregida =.)
b. R cuadrado = .497 (R cuadrado corregida = 0.003)
¢. R cuadrado = .936 (R cuadrado corregida = 0.873)
d. R cuadrado = .939 (R cuadrado corregida = 0.879)
e. R cuadrado = .561 (R cuadrado corregida = 0.131)
f. R cuadrado = .893 (R cuadrado corregida = 0.789)
g. R cuadrado = .868 (R cuadrado corregida = 0.738)

ANOVA Al (60 d)

Variable dependiente: Aluminio

Origen Suma de cuadrados tipo Il § gol | Media cuadratica F Sig.
Modelo corregido .035° 11 .003 11.589 | .002
Interseccion .023 1 .023 84.744 | .000
AF .005 3 .002 6.494 | .020
Org. .019 3 .006 23.459 | .000
AF * Org .003 5 .001 2.472 135
Error .002 7 .000
Total .076 19
Total corregida .037 18

. R cuadrado = .948 (R cuadrado corregida = .866)
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Aluminio

Acidos Fulvicos N Subconjunto
1 2
DHS de Tukey*"* 0.00 4 .01289683
6.00 3 .03492064 | .03492064
4.00 5 .05619048
2.00 7 .06043084
Sig. 0.289 0.196
Scheffe*© 0.00 4 .01289683
6.00 3 .03492064 | .03492064
4.00 5 .05619048
2.00 7 .06043084
Sig. 0.355 0.252
Andlisis de varianza, andeva (ANOVA en inglés) para Cr
Variable dependiente: Cromo
Origen Suma de cuadrados tipo Il | gl | Media cuadratica F Sig.
Modelo corregido 0 14 1.257E-5 90.285 | O
Interseccion 4.508E-5 1 4.508E-5 323831| 0
AF 3.459E-5 3 1.153E-5 82824 |1 0
Org 4.815E-5 3 1.605E-5 115297 O
AF * Org 0 8 1.537E-5 110438 0
Error 9.744E-7 7 1.392E-7
Total 0 22
Total corregida 0 21

a. R cuadrado = .994 (R cuadrado corregida = .983)

Cromo
Acidos Falvicos | N Subconjunto
1 2
DHS de Tukey*® 4.00 6 | 0.00065620
6.00 41 0.00075483
2.00 8 | 0.00085145
0.00 4 0.00396135
Sig. 0.838 1.000
Scheffe"* 4.00 6 | 0.00065620
6.00 41 0.00075483
2.00 8 | 0.00085145
0.00 4 0.00396135
Sig. 0.872 1.000
Andlisis de varianza, andeva (ANOVA, en inglés) para Mn, Ni, Pby Zn
Origen Variable dependiente | Suma de cuadrados tipo 11l | gl | Media cuadratica F Sig.
Modelo corregido Manganeso 0 32 1.534E-5 11.069 0
Niquel 0P 32 1.516E-5 6.112 0
Plomo 0° 32 8.261E-6 5.388 0
Zinc 0.009° 32 0 3.332 | 0.003
Interseccion Manganeso 0.001 1 0.001 366.402( 0
Niquel 0 1 0 105.731| O
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Plomo 0.001 1 0.001 416.059| O
Zinc 0.005 1 0.005 54.811 0
Per Manganeso 9.482E-5 2 4.741E-5 34.204 0
Niquel 0 2 0 58.716 0
Plomo 0 2 9.150E-5 59.681 0
Zinc 0.005 2 .003 32.859 0
AF Manganeso 1.066E-5 3 3.552E-6 2.563 |0.084
Niquel 1.631E-5 3 5.437E-6 2.193 |0.121
Plomo 1.653E-6 3 5.509E-7 0.359 |0.783
Zinc 1.994E-5 3 6.648E-6 0.081 |0.970
Org Manganeso 0 3 6.330E-5 45.670 0
Niquel 2.910E-6 3 9.700E-7 0.391 |0.761
Plomo 5.183E-7 3 1.728E-7 0.113 |0.952
Zinc 0 3 3.940E-5 0.479 |0.700
Per * AF Manganeso 2.999E-6 4 7.497E-7 0.541 |0.708
Niquel 9.623E-6 4 2.406E-6 0.970 |0.446
Plomo 3.794E-6 4 9.486E-7 0.619 |0.654
Zinc 5.827E-5 4 1.457E-5 0.177 ]0.948
Per * Org Manganeso 5.593E-5 5 1.119E-5 8.070 0
Niquel 9.641E-6 5 1.928E-6 0.778 |0.577
Plomo 7.363E-6 5 1.473E-6 0.960 | 0.465
Zinc 0 5 7.056E-5 0.858 | 0.526
AF * Org Manganeso 9.758E-5 9 1.084E-5 7.823 0
Niquel 2.945E-5 9 3.272E-6 1.319 (0.288
Plomo 1.354E-5 9 1.505E-6 0.981 |0.484
Zinc 0.001 9 8.950E-5 1.089 |0.413
Per * AF * Org Manganeso 4.294E-6 6 7.157E-7 0.516 |0.789
Niquel 2.484E-5 6 4.140E-6 1.670 |(0.180
Plomo 7.488E-6 6 1.248E-6 0.814 |0.572
Zinc 0 6 4.558E-5 0.554 |0.761
Error Manganeso 2.772E-5 20 1.386E-6
Niquel 4.959E-5 20 2.480E-6
Plomo 3.066E-5 20 1.533E-6
Zinc 0.002 20 8.222E-5
Total Manganeso 0.002 53
Niquel 0.001 53
Plomo 0.001 53
Zinc 0.026 53
Total corregida Manganeso 0.001 52
Niquel 0.001 52
Plomo 0 52
Zinc 0.010 52

a. R cuadrado = .947 (R cuadrado corregida = 0.861)
b. R cuadrado = .907 (R cuadrado corregida = 0.759)
c. R cuadrado = .896 (R cuadrado corregida = 0.730)
d. R cuadrado = .842 (R cuadrado corregida = 0.589)

Manganeso
Periodo N Subconjunto
1
DHS de Tukey®® 180 8 0.00290936
120 13 0.00361245
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60 32 0.00567527
Sig. 0.305 1.000
Scheffe®” 180 8 0.00290936
120 13 0.00361245
60 32 0.00567527
Sig. 0.338 1.000
Niquel
Periodo N Subconjunto
1 2
DHS de Tukey’a‘b 120 13 0.00060491
180 8 0.00117441
60 32 0.00612019
Sig. 0.636 1.000
Scheffe®” 120 13 0.00060491
180 8 0.00117441
60 32 0.00612019
Sig. 0.662 1.000
Plomo
Periodo N Subconjunto
1 2
DHS de Tukey®” 60 32 0.00163954
120 13 0.00548578
180 8 0.00631141
Sig. 1.000 0.233
Scheffe®” 60 32 0.00163954
120 13 0.00548578
180 8 0.00631141
Sig. 1.000 0.263
Niguel
Acidos fulvicos | N | Subconjunto
1
DHS de Tukey*® 6.00 13| 0.00348615
0 12 | 0.00353245
2.00 15| 0.00439101
4.00 13| 0.00457930
Sig. 0.311
Scheffe"* 6.00 13| 0.00348615
0 12 | 0.00353245
2.00 15| 0.00439101
4.00 13| 0.00457930
Sig. 0.389
Plomo
Acidos falvicos | N | Subconjunto
1
DHS de Tukey*"* 6.00 13| 0.00290102
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4.00 13| 0.00300180
0 12 | 0.00309844
2.00 15| 0.00402357
Sig. 125
Scheffe*"* 6.00 13| 0.00290102
4.00 13| 0.00300180
0 12 | 0.00309844
2.00 15| 0.00402357
Sig. 0.179
Zinc
Acidos Falvicos | N | Subconjunto
1
DHS de Tukey?” 2.00 15| 0.01568236
\ 4.00 13| 0.01676306
\ 6.00 13| 0.01788419
\ 0 12| 0.01839645
| Sig. 0.868
Scheffe*® | 2.00 15| 0.01568236
\ 4.00 13| 0.01676306
\ 6.00 13| 0.01788419
\ 0 12| 0.01839645
| Sig. 0.897
Manganeso
Organo de laplanta | N Subconjunto
1 2
DHS de Tukey*® tallo 16 | 0.00223836
\ peciolo 13| 0.00320682
\ raiz 9 0.00656351
\ hoja 15 0.00768475
\ Sig. 0.198 0.111
Scheffe®® | tallo 16 | 0.00223836
| peciolo 13 | 0.00320682
| raiz 9 0.00656351
| hoja 15 0.00768475
| Sig. 0.266 0.161
Niquel
Organo de laplanta | N Subconjunto
1 2
DHS de Tukey*® tallo 16 | 0.00332815
| peciolo 13 | 0.00351355
| hoja 15| 0.00391864
| raiz 9 0.00615546
| Sig. 0.783 1.000
Scheffe*® | tallo 16 | 0.00332815
\ peciolo 13| 0.00351355
\ hoja 15 | 0.00391864
| raiz 9 0.00615546
\ Sig. 828 1.000
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Plomo

Organo de laplanta | N Subconjunto
1 2
DHS de Tukey*® raiz 9 [0.00212022
\ peciolo 13 0.00327878 | 0.00327878
\ hoja 15 0.00345167 | 0.00345167
\ tallo 16 0.00379940
\ Sig. 0.061 0.719
Scheffe*® | raiz 9 |0.00212022
‘ peciolo 13(0.00327878 | 0.00327878
\ hoja 15 0.00345167 | 0.00345167
\ tallo 16 0.00379940
\ Sig. 0.095 0.774
Zinc
Organo de laplanta | N Subconjunto
1 2
DHS de Tukey*” hoja 15 | 0.01369876
\ peciolo 13| 0.01376056
\ tallo 16 | 0.01654522
\ raiz 9 0.02859055
\ Sig. 0.859 1.000
Scheffe®® | hoja 15 | 0.01369876
\ peciolo 13| 0.01376056
\ tallo 16 | 0.01654522
\ raiz 9 0.02859055
\ Sig. 0.890 1.000
b. Anélisis estadistico metales en suelo
Pruebas de los efectos inter-sujetos
Origen Variable dependiente | Suma de cuadrados tipo 1l | gl | Media cuadrética F Sig.
Modelo corregido Aluminio 0.061% 47 0.001 6.702 0
\ Cromo 0.000° 47| 2.192E-6 1.005 |0.492
| Manganeso 0.001° 47|  1.586E-5 14681 | 0
\ Niquel 0.001¢ 47 1.833E-5 15.840 0
‘ Plomo 0.000° 47 5.983E-6 1.291 |0.191
\ Zinc 0.014' 47 0 8.522 0
Interseccion | Aluminio 0.009 1 0.009 45.381 0
| Cromo 9.135E-6 1 9.135E-6 4191 |0.046
\ Manganeso 0.001 1 0.001 1186.864 ( O
\ Niquel 0 1 0.000 409.794 0
| Plomo 0 1 0 100.195 | 0
Zinc 0.010 1 0.010 278.786 0
Org Aluminio 0.008 3 0.003 13.436 0
\ Cromo 6.011E-6 3 2.004E-6 0.919 |0.439
\ Manganeso 0.000 3 9.483E-5 87.798 0
\ Niquel 3.987E-6 3 1.329E-6 1.148 ]0.339
\ Plomo 1.769E-5 3 5.897E-6 1.272 10.295
Zinc 0 3 9.057E-5 2.514 |0.069
AF Aluminio 0.003 3 0.001 4.937 [0.005
\ Cromo 4.286E-6 3 1.429E-6 0.655 |0.584
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| Manganeso 3.494E-6 3 1.165E-6 1.078 |0.367
\ Niquel 1.596E-5 3 5.319E-6 459 | 0.007
\ Plomo 1.318E-5 3 4.394E-6 0.948 |0.425
\ Zinc 7.567E-6 3 2.522E-6 0.070 |0.976
Per \ Aluminio 0.014 2 0.007 36.943 | ©
\ Cromo 1.827E-5 2 9.135E-6 4191 [0.021
| Manganeso 0 2 0 103649 | 0
\ Niquel 0.001 2 0 314986 | O
\ Plomo 4.739E-5 2 2.369E-5 5111 |0.010
\ Zinc 0.012 2 0.006 172243 | 0
Org*AF | Aluminio 0.004 9 0 2.319 [0.029
\ Cromo 1.795E-5 9 1.994E-6 0915 | 0520
| Manganeso 3.412E-5 9 3.791E-6 3510 |0.002
\ Niquel 2.160E-5 9 2.400E-6 2073 |0.051
\ Plomo 1.456E-5 9 1.617E-6 0.349 |0.953
\ Zinc 0 9 3.229E-5 0.896 | 0536
Org * Per \ Aluminio 0.018 6 0.003 15.252 0
\ Cromo 1.202E-5 6 2.004E-6 0.919 |0.490
| Manganeso 8.028E-5 6 1.338E-5 12387 | 0
\ Niquel 1.194E-5 6 1.990E-6 1719 |0.137
\ Plomo 1.906E-5 6 3.177E-6 0.685 |0.662
| Zinc 0 6 7.809E-5 2.168 |0.063
AF*Per | Aluminio 0.008 6 .001 7.075 0
\ Cromo 8.571E-6 6 1.429E-6 0.655 |0.686
\ Manganeso 2.726E-5 6 4.543E-6 4.206 |[0.002
\ Niquel 2.671E-5 6 4.452E-6 3.847 |0.003
\ Plomo 0 6 2.038E-5 4397 |0.001
\ Zinc 4.234E-5 6 7.056E-6 0.196 |0.976
Org * AF * Per | Aluminio 0.006 18 .000 1.731 |0.066
| Cromo 3.590E-5 18 1.994E-6 0.915 |0.565
\ Manganeso 9.175E-5 18 5.097E-6 4.719 0
\ Niquel 5.235E-5 18 2.908E-6 2.513 | 0.006
\ Plomo 4.701E-5 18 2.611E-6 0.563 | 0.908
Zinc 0.001 18 5.212E-5 1447 |0.154
Error Aluminio 0.009 48 .000
| Cromo 0 48 2.180E-6
| Manganeso 5.185E-5 48 1.080E-6
\ Niquel 5.556E-5 48 1.157E-6
\ Plomo 0 48|  4.635E-6
Zinc 0.002 48 3.602E-5
Total Aluminio 0.080 96
| Cromo 0 96
| Manganeso 0.002 96
\ Niquel 0.001 96
| Plomo 0.001 96
Zinc 0.026 9%

a. R cuadrado = .868 (R cuadrado corregida = 0.738)
b. R cuadrado = .496 (R cuadrado corregida = 0.003)
c. R cuadrado = .935 (R cuadrado corregida = 0.871)
d. R cuadrado = .939 (R cuadrado corregida = 0.880)
e. R cuadrado = .558 (R cuadrado corregida = 0.126)
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8.3 Disposicion controlada de los residuos producidos en esta investigacion

Los restos de las muestras de todo el suelo y plantas fueron depositadas en el almacén
R.P.B.1. temporal de almacenamiento del Area Académica de Biologia.

Los residuos de los analisis de metales pesados en el EAAF fueron depositados en el
almacén temporal de residuos corrosivos, reactivos, explosivos, toxicos e inflamables
(CRETI) del Area Académica de Quimica, en dénde se mantendran por un tiempo
determinado hasta que la empresa contratada por la Universidad los recogera para su

disposicion final.
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