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PROLOGO

Este libro que estamos presentando incluye los aporte realizados por distinguidos
investigadores especializados en diferentes aspectos de estudios ambientales, particularmente
en estuarios y zonas costeras, provenientes de varios paises de la region y del mundo (por e;j.,
Argentina, México, Alemania). Los temas tratados varian desde algunos muy bésicos hasta
otros claramente aplicados y usualmente transferibles para facilitar la gestion y la toma de
decisiones en el tipo de ambientes que aqui se consideran.

Esta obra, basicamente dirigida a estudiantes de grado y posgrado de disciplinas
ligadas a las Ciencias Naturales y Ambientales, a jovenes investigadores que se inician en
cualuiera de estas lineas, y al publico interesado en conocer algunos aspectos particulares de
la tematica ambiental, tiene sus origenes en algunas iniciativas docentes de los editores que
comenzaron unos cuantos afos atras. En el 2000 ambos propusimos a las Autoridades del
Departamento de Quimica de la Universidad Nacional del Sur (UNS), de Bahia Blanca, el
dictado de un curso de posgrado sobre Procesos Quimicos en Estuarios, basicamente dirigido
a los estudiantes de doctorado en Quimica y en Biologia de dicha Universidad. El curso fue
muy exitoso, y nuestra sorpresa fue muy grande cuando en ediciones posteriores se
inscribieron estudiantes de otras ciudades y Universidades para tomarlo e incluirlo en sus
planes de estudios de posgrado. Este curso se sigue dictando actualmente, y continda siendo
tan exitoso como cuando se inicio.

A partir de 2004 uno de los editores del libro (JEM) se incorpora como docente a la
Facultad Regional Bahia Blanca de la Universidad Tecnolégica Nacional (UTN-FRBB). Desde
entonces participa del dictado de la materia Hidrologia y Obras Hidraulicas (de la carrera de
Ingenieria Civil, Depto. de Ingenieria Civil), y tiene a su cargo el seminario sobre Transporte de
contaminantes en Medios Acuaticos (para estudiantes de la Especializacion y de la Maestria en
Ingenieria Ambiental), ambos de esa Facultad. En ambos cursos se aplican buena parte de los
contenidos del libro, y la interaccién de JEM con los estudiantes y otros docentes enriquecio
significativamente algunos conceptos que se discuten en la obra.

Los editores deseamos agradecer a quienes facilitaron (en realidad “posibilitaron”) que
esta obra se materialice, y que pueda hoy ser presentada:

- En primer término a los autores de los capitulos, que son los
verdaderos artifices del trabajo, y que con sus conocimientos y
espiritu de docentes e investigadores ofrecen una actualizaciéon
excelente de los temas que tratan. Todos ellos (investigadores de
CONICET, de diferentes Universidades y ciudades de nuestro pais,
de la Universidad Nacional Autonoma de México (UNAM), y del
Environmental Institute of Scientific Networks (EISN — Institute), de
Haren/Ems, Alemania) estan permanentemente en nuestros
corazones.



A las Autoridades de Ila UTN / FRBB que apoyaron
incondicionalmente este proyecto, y lo propusieron generosamente
para que sea publicado a través de la Editorial de la Universidad.
Particularmente, el Sefior Decano de la Facultad Dr.Ing. Liberto Ercoli
quien apoyd decididamente la ediciéon de esta obra, asi como el
Sefior Director del Departamento de Ingenieria Civil, Ing. Eduardo
Bambill, y la Sefiora Directora de la Especializacion y Maestria en
Ingenieria Ambiental, Mg.Ing. Aloma Sartor, quienes siempre
impulsaron generosamente esta iniciativa.

A todos los colegas (de varios paises) que leyeron y sugirieron
cambios que ayudaron a optimizar los contenidos de los diferentes
capitulos. Nuestro reconocimiento por su esfuerzo!!.

A todos los integrantes del Lab.de Oceanografia Quimica del IADO y
del Lab.de Quimica Ambiental del Depto.de Quimica de la UNS, por
todo el trabajo, esfuerzos y calidez humana para acompafarnos en
este proyecto.

Finalmente, pero sin perder la prioridad que se merecen, a nuestras
familias que nos aguantaron en todo este tiempo de trabajo.

GRACIAS A TODOS!!! Ojala lo puedan disfrutar y resulte util para mucha gente.

Bahia Blanca, marzo de 2013.

Jorge E. Marcovecchio
Rubén Hugo Freije
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CAPITULO 10
CICLO DE METALES PESADOS
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INTRODUCCION

De los 89 elementos de origen natural solamente 10 (oxigeno, silicio, hierro,
aluminio, calcio, potasio, sodio, magnesio, titanio, e hidrogeno) representan mas del 99% del
peso de la corteza de la Tierra. Los otros 79 (incluyendo los gases inertes) se conocen como
“elementos traza” (Navratil y Minagik, 2002). Para la clasificacibn moderna son aquellos
cuyo contenido en la Tierra es aproximadamente 0,0001% o menos e incluso suele usarse
como sinénimo del término metal pesado (Bashkin, 2002). En Geoquimica los elementos
traza presentan una concentracion en la corteza terrestre menor al 0,1% en peso (Navratil y
Minagik, 2002). A pesar de su baja abundancia muchos elementos traza poseen
implicancias substanciales a nivel quimico y biol6gico en cualquier ecosistema acuatico o
terrestre natural; algunos son esenciales y requeridos como micro-nutrientes para la vida de
las plantas, los animales o el Hombre (Soto-Jiménez, 2011; Bashkin, 2002); también tienen
roles importantes en la economia, la ecologia, la agricultura, la medicina, la toxicologia, etc.
(Navratil y Minagik, 2002).

El término “metal pesado” ha recibido muchas definiciones a lo largo del tiempo,
basadas en diferentes criterios tales como: densidad (ej.: mayor a 4 g/cm3, otros mayor o
igual a 5 g/cm3, etc.), nimero atdmico (ej.: los que tienen nimero mayor a 20), peso
atomico (aquellos metales con un peso atémico alto, 6 con una alta masa atémica y que
incluye particularmente a los metales de transicion que son téxicos y no pueden ser
procesados por los organismos vivos), e incluso algunas propiedades quimicas o la
toxicidad. Existe una tendencia a asumir que los Illamados “metales pesados”
(denominandose asi al grupo de metales y metaloides) y sus compuestos estan asociados
con la contaminacion y tienen propiedades potencialmente téxicas o ecotdxicas (Duffus,
2002). De acuerdo a un reporte técnico de la [IUPAC (Union Internacional de Quimica Pura'y
Aplicada) la clave para evaluar la toxicidad potencial de los elementos metalicos y sus
compuestos es comprender la biodisponibilidad, la cual depende de los parametros
biol6gicos y de las propiedades fisicoquimicas de tales elementos, de sus iones y sus
compuestos (Duffus, 2002). A la vez dependen de la estructura atbmica de los elementos
metalicos, que la Tabla Periddica describe sistematicamente, por ello se propone una nueva
clasificacion basada en dicha tabla la cual debe reflejar lo que se entiende de las bases
guimicas de la toxicidad y asi permitir predecir los efectos téxicos de los metales en base a
un fundamento cientifico (Duffus, 2002; Appenroth, 2010). En Oceanografia Quimica los
metales pesados quedan incluidos entre los elementos traza dada sus concentraciones muy
bajas en el agua natural. Desde el punto de vista biolégico son conocidos como
“oligoelementos”.

Los metales, componentes naturales de los ambientes (Prego y Cobelo-Garcia,
2003) se encuentran usualmente a bajas concentraciones y por ende no causan efectos
deletéreos serios sobre la salud humana (Zhou et al. 2008) ni sobre la biota en general.
Incluso a muy bajas concentraciones o disponibilidad para los organismos vivos puede



indicar deficiencia de ciertos elementos traza con consecuencias negativas sobre la
estructura y fisiologia de los organismos.

Los metales pueden ser agrupados de diferentes maneras. Para nuestros fines
practicos en el presente capitulo se considerara la clasificacion de Kennish (1998) y de
Soto-Jiménez (2011), considerando las siguientes dos categorias:

-Metales de transicién (ej. Cu, Co, Fe, Mn, Zn) incluyen aquellos elementos traza
esenciales que se necesitan para realizar las funciones metabdlicas vitales en los
organismos, siendo requeridos a bajas concentraciones, aunque se convierten en toxicos a
altas concentraciones.

-Metaloides (semimetales) (Ag, As, Cd, Pb, Cr, Hg, Se, Sn) que incluyen los elementos
traza no esenciales o no requeridos para las actividades metabdlicas, es decir no tienen
ninguna funcion biolégica conocida, y que son téxicos incluso a bajas concentraciones.

En las células vegetales los elementos micronutrientes (Cu, Fe, Co, Mg, Mo, Niy Zn)
cumplen funciones esenciales para la biosintesis, formacién de &cidos nucleicos,
substancias de crecimientos, clorofilas y metabolitos secundarios, carbohidratos y lipidos,
como también para la resistencia al estrés (Appenroth, 2010). El Fe forma parte de la
hemoglobina, mioglobina, ferritina y citocromo; el Cu se encuentra en pigmentos
respiratorios como la hemocianina, en diferentes complejos enzimaticos como reductasas,
fosfatasas; el Zn es parte de un gran nimero de enzimas; el Mn también presente en
enzimas y ademas es requerido en el Fotosistema Il (Soto-Jiménez, 2011).

De la misma manera pueden mencionarse metales no esenciales con efectos
negativos: el Cd puede sustituir al Ca y al Zn, y también inhibe la respiracion, la sintesis de
acidos nucleicos y proteinas; el Pb interfiere con la actividad de las metalotioneinas
[proteinas ricas en cisteina, de bajo peso molecular con capacidad de unirse a metales tales
como Cd, Cuy Zn (Van Den Broeck et al, 2010, Grennan, 2011)], el Hg inhibe la bomba Na-
K-ATPasa y el transporte de aminoacidos, etc. (Soto-Jiménez, 2011).

La acumulacion excesiva de metales traza en animales acuaticos puede causar
toxicidad a diferentes niveles (Soto-Jiménez, 2011):

(1) alteraciones fisiol6gicas: En crustaceos, necrosis en hepatopancreas, pérdida de la
estructura regular del tejido branquial y gastrointestinal, atrofia muscular. En peces
hipertrofia, hiperplasia, fusion de la segunda lamela branquial, hemorragia, congestion
vascular, dislocacion, deformidad de los arcos branquiales por exposicion a altas
concentraciones. En aves cambios estructurales y bioquimicos en el higado. En grandes
mamiferos hiperplasia fibromuscular de pulmon vy fibrosis renal.

(2) celular: Respuesta inhibitoria de la bomba de ca®* provocando un aumento de este ién
y activacion de las fosfolipasas que hidrolizan a los fosfolipidos y generan estrés oxidativo y
disminucion de las actividades enzimaticas (ej. de la superoxido dismutasa (SOD)). La
presencia de un elemento traza no esencial y de los radicales libres induce al dafio y
replicacion del ADN, a la sintesis de acidos nucleicos y dafios a la cromatina nuclear.

(3) de_conducta: Comportamientos anormales el respirar fuera del agua, reduccién en la
motilidad y nadado erratico.



Origen de los metales en el medio acuatico

Los metales ingresan al ambiente acuatico (rios, estuarios, mares y océanos) a partir
de: Procesos Naturales o geogénicos (incluyendo la erosion y desgaste de rocas, lixiviado o
lavado lento de suelos/rocas, sedimentacion de unidades geologicas dentro de la cuenca,
actividades volcénicas, emisiones hidrotermales del mar profundo, o incendios forestales); y
Procesos Antropogénicos (derivados de actividades humanas como desarrollo y crecimiento
de centros urbanos, actividades agricolas-ganaderas, hundimiento de residuos, accidentes
de navegacion, mineria, refinerias-actividades petroleras asociadas, fundicion de minerales,
galvanoplastia y otras operaciones industriales), que llegan por medio del transporte
atmosférico, descargas de rios, escorrentias difusas, o vertidos directos (Salomon vy
Forstner, 1984; Franca et al., 2005; Zhou et al., 2008; Du Laing et al., 2009b; Tijani et al,
2009; Viers et al 2009; Bai et al. 2011).

Las rocas y los suelos son considerados la principal fuente natural de metales en el
ambiente, metales estan contenidos en la red cristalina mineral (litogénica) y pueden quedar
libres por efecto de la meteorizacion (proceso sinérgico de desgaste mecanico y erosion
quimica naturales). Cuanto menores sean los fragmentos mayor es la superficie disponible
para el ataque quimico y, cuanto mas débiles sean las uniones de los elementos trazas de
las rocas es mas comun que formen minerales (Salomon y Forstner, 1984).

Las actividades humanas son usualmente mayores en aguas estuarinas y costeras
como también en las cuencas fluviales, particularmente en aquellas localizadas cerca de
asentamientos urbanos y actividades industriales (Kennish, 1998; Prego y Cobelo-Garcia,
2003; Franca et al., 2005; Reboreda y Cacador, 2007; Du Laing et al., 2009b; Duarte et al.,
2010). Se considera a los rios como el principal vehiculo de transporte del material erodado
desde los continentes hacia los océanos, que incluye metales pesados y otros constituyentes
guimicos. Los rios transportan estos materiales en forma disuelta y como sdélidos
(suspendidos y como carga del sedimento del lecho). La distribucién relativa de los
elementos entre las fases soluto y particulas depende de la particion y movilidad de los
componentes quimicos (metales) durante el desgaste y el transporte (Ip et al., 2007). Los
mecanismos de transporte dependeran de la naturaleza y concentracion del mineral y de la
presencia de ligandos organicos en la fase de disolucidn, y de la naturaleza y la cantidad de
particulas minerales presentes (Viers et al., 2009) y cantidad de materia organicas presentes
(Du Laing et al., 2009a). Los metales traza que estan asociados con la materia organica son
liberados durante el proceso de degradaciéon de la misma (Martinez y Senior, 2001; Duarte et
al., 2010).

La geoquimica de los metales pesados en los ecosistemas acuaticos es dominada por las
reacciones quimicas de solucién, complejacion, oxidacion y reduccion, y por los procesos de
precipitacion y remobilizacion (Botté et al.,, 2010). Sus propiedades ecotoxicoldgicas,
especialmente su biodisponibilidad, cambian notablemente de acuerdo con el estado
quimico respectivo. Cuando los metales alcanzan la region de las mareas y/o del agua
salobre quedan sujetos a cambios pronunciados por las condiciones hidrogréaficas y quimicas
del sistema. Las planicies de marea estuarinas se forman por la deposicion periodica de los
sedimentos particulados suspendidos que derivan de la entrada de los rios durante los
eventos de inundacién. La acumulacion de sélidos suspendidos, el incremento de material
organico y de grano fino en los sedimentos, y la salinidad creciente, son los factores
predominantes que afectan el estado geoquimico de los metales dentro del ambiente
estuarino (Du Laing et al, 2009a). En particular la movilidad de los metales en los sedimentos



intermareales depende de: la frecuencia y duracion de las inundaciones (Du Laing et al.,
2007); el transporte advectivo desde el agua intersticial hacia la columna de agua durante la
inundacion (Santos-Echeandia et al., 2010), la descomposicién de la hojarasca en las
marismas (Du Laing et al., 2008a), las variaciones de salinidad (Du Laing et al., 2008b), la
reduccién de sulfato y de 6xidos de Fe/Mn catalizada microbiolégicamente, y la oxidacién de
Fe/Mn y de sulfuros; factores que estan relacionados con la frecuencia y duracion de las
inundaciones y el nivel fredtico (Du Laing et al.,, 2009a). La especiacion de los metales
gobierna las interacciones con la materia particulada en suspension y los sedimentos,
determina la biodisponibilidad y/o toxicidad de los mismos para los organismos acuaticos,
ademas de tener influencia en el ciclo de los metales a través de ambientes acuaticos como
los estuarios y en particular, en la interfase agua-sedimentos en ambientes con diferentes
potenciales redox (Martinez y Senior, 2001; Ip et al., 2007).

Ciclos Biogeoquimicos

Un ciclo biogeoquimico es una representacién de la circulacién de un elemento o
compuesto quimico a través de los diferentes compartimentos ambientales de la Tierra:
litosfera (corteza terrestre), hidrosfera, atmdésfera y biosfera. La circulacion de los elementos
es el resultado de diversas interacciones de la materia y la energia, y esta propulsada por la
radiacion solar, las energias mecanica y quimica, y por la energia térmica terrestre.

Los metales son parte de los ciclos biogeoquimicos naturales y se mueven en la
tierra a través del ciclo hidrolégico (Salomons y Foérstner, 1984). Circulan a través de todos
los compartimentos con diferentes tiempos de residencia, pero los correspondientes a
suelos y sedimentos varian entre cientos y millones de afios, por lo que pueden
considerarse como reservorios temporales o semi-permanentes, donde quedan retenidos
hasta que vuelven a ser removilizados (Ip et al., 2007). Las diferentes actividades humanas
influyen especialmente en los ciclos hidrolégicos de los metales traza, ya que introducen
elementos potencialmente téxicos y/o en cantidades excesivamente altas (Salomons y
Forstner, 1984; Prego y Cobelo-Garcia, 2003). Los procesos antropogénicos afectan a los
ciclos de dos maneras interrelacionadas: alteran la velocidad a la cual los metales son
transportados entre diferentes reservorios y alteran la forma original en que son depositados
(Benjamin y Honeyman, 1992). Se considera como muy importante la medicion de los
factores de transferencia de metales (concentracion, acumulacién, y eventualmente de
magnificacion) realizados en ecosistemas costeros tan complejos como los estuarios (Soto-
Jiménez, 2011), ya que permiten obtener una imagen bastante real de la distribucion de los
metales y de las posibles alteraciones del ciclo natural de los mismos.
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Figura 1: Esquema general del ciclo de un metal. Interrelacion entre los compartimientos de la Tierra.

Un esquema general de un ciclo para un metal se presenta en la Fig.1. Las fases
sélidas y liquidas que intervienen en el movimiento de los metales interaccionan entre si, y
reciben a su vez la influencia de la atmésfera (Salomons y Forstner, 1984). Aunque algunos
compuestos metalicos pueden estar fuertemente adsorbidos sobre las particulas
suspendidas y los sedimentos, también son capaces de ser liberados hacia el medio
acuatico bajo condiciones adecuadas (Zhou et al. 2008). En los ambientes acuaticos los
sedimentos representan el sumidero de multiples fuentes contaminantes. Sin embargo, el
dragado de sedimentos muy contaminados puede generar serios problemas ya sea en la
gestion del manejo de residuos como en mantener la calidad del ambiente. Dicho proceso
es en la actualidad muy frecuente en los puertos maritimos, donde se hace necesario
mantener una profundidad adecuada para la navegacién. Por otra parte, los contaminantes
pueden no permanecer necesariamente inmovilizados en los sedimentos del dragado, y la
remobilizacién de los metales pesados debido a la bioturbacién y resuspensién constituye
también un peligro potencial (Sprovieri et al., 2007). Valores bajos (negativos) de potencial
redox (Eh) en los sedimentos es indicativo de condiciones anodxicas y de un ambiente
altamente reductor, lo cual favorece la liberacién de metales a partir de los 6xidos de Fe y
Mn (Kelderman y Osman, 2007), y por otra parte indica que no hay suficiente oxigeno para
degradar la materia organica, en particular en los sedimentos asociados a las raices de las
plantas en las marismas (Santos-Echeandia et al., 2010)

Por ende, resulta importante mencionar que los metales en su recorrido desde los

continentes hacia los sistemas marinos costeros y en Ultima instancia hacia los océanos
estan sujetos a un gran nudmero de procesos (variaciones en el pH, potencial redox,



aumento de la salinidad, adsorcion/desorcion) (Reboreda y Cacador, 2007), que pueden
afectar la distribucion de los metales entre las fases disueltas y particulada (Turner y
Millward, 2002; Ip et al., 2007), entre estas fases con el agua intersticial (Botté et al., 2007;
Santos-Echeandia et al., 2010) y con el sedimento (Kelderman y Osman, 2007), y entre
todas ellas con la biota asociada (Zhou et al. 2008). Un punto importante es que los ciclos
biogeoquimicos de varios metales traza son impulsados por procesos de oxido-reduccion,
como por ejemplo los ciclos del Cr, Cu, As y U, donde las reacciones redox afectan
directamente su especiacion quimica, su biodisponibilidad, su toxicidad y su movilidad en el
medio ambiente. Otros elementos no son influenciados directamente por los procesos de
oxido-reduccion pero pueden estar indirectamente acoplados a las transformaciones redox
de la materia orgénica natural y de las fases minerales, en particular oxi-hidréxidos de Fe y
Mn, minerales de arcilla de Fe y sulfuros de Fe (Borch et al., 2010). Algunos metales pueden
transformarse en compuestos metalicos persistentes con una elevada toxicidad, los cuales
pueden ser bioacumulados en los organismos (Fisher y Hook, 2002), magnificados en las
cadenas troéficas, y asi convertirse en potenciales amenazas para la salud humana (Franca
et al., 2005; Zhou et al. 2008). Los metales en el ambiente son estabilizados por asociacion
con atomos ricos en electrones. La fuerza de los enlaces quimicos entre los atomos donares
de electrones mas comunes y ambientalmente importantes son el oxigeno, el nitrégeno vy el
azufre y ellos controlan el ciclo geoquimico de los metales (Benjamin y Honeyman, 1992).

Circulacion de metales en ecosistemas estuariales

Los estuarios son ambientes complejos y dinamicos (Ip et al., 2007), considerados
anicos entre los sistemas acuaticos, que presentan cambios graduales en variables
ambientales como la salinidad y variables biolégicas, acoplados a un alto grado de turbidez
lo que conduce a la deposicion de fango en las zonas intermareales (Elliot y MacLuscky,
2002). A la vez son ambientes seleccionados para el desarrollo y crecimiento de numerosas
actividades humanas que generan en consecuencia aumento de la poblacion (Prego-
Cobelo-Garcia, 2003), aumento de la demanda de alimentos, mayor uso de fertilizantes,
incremento de fabricas e industrias, etc., lo que hacen que dichos sistemas se tornen
sensibles a la contaminacién por metales entre otras sustancias inorganicas y organicas
(Botté et al 2007, Marcovecchio et al, 2010).

Los principales responsables del ingreso de metales a los estuarios son la
deposicion atmosférica, los aportes fluviales (rios, arroyos) y la descarga directa de
efluentes, ya sea como metales disueltos o particulados (materia suspendida); y cuyos
efectos iniciales se producen en la zona costera. Los metales traza disueltos pueden ser
adsorbidos sobre 6xidos metalicos (ej. 6xidos de hierro o aluminio) o ser captados por los
organismos (ingeridos con la dieta) (Borch et al, 2010). Como metales particulados, pueden
depositarse a través de condiciones de anoxia en los sedimentos desde donde pueden ser
liberados por disolucion reductora, quedando entonces disponibles para la precipitacion o el
reciclaje (Benjamin y Honeyman 1992, Blasco et al. 2000). Numerosos estudios sobre el
comportamiento de estos elementos quimicos en estuarios muestran que los procesos,
fisicos, quimicos, biolégicos e hidrodindmicos que alli tienen lugar cumplen un papel
fundamental y variable en relacién con el flujo de metales desde la tierra hacia el mar
(Martinez y Senior, 2001), como se puede apreciar en el diagrama de la Fig. 2.



Es aln tema de discusion saber con certeza cuan rapido los metales pueden
acumularse en los organismos marinos o hasta dénde estas acumulaciones son reversibles.
Es importante conocer como se transportan los compuestos quimicos sintéticos, como se
acumulan los elementos téxicos en los sedimentos del fondo y como ingresan en las
cadenas tréficas pudiendo terminar finalmente en el hombre (Benjamin y Honeyman, 1992).

Los metales, incluyendo aquellos que aparecen a niveles traza son componentes
normales del agua de mar y son requeridos por la biota en cantidades muy pequefias, sin
embargo algunos de ellos reciben un particular interés considerando su fuerte toxicidad aln
a concentraciones muy bajas (Hg, Pb, Cd) (Botté et al, 2007; Marcovecchio et al., 2007).

Ciclo de Metales en Estuarios
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Figura 2: Ciclo de metales entre los diferentes compartimientos de un ambiente estuarino.

Los ciclos biogeoquimicos naturales pueden ser alterados o modificados
principalmente por el desarrollo de actividades humanas, ya sea en la franja costera marina
como en el area adyacente, con cambios inmediatos o no en las concentraciones normales
de los elementos. Sin embargo, no siempre es fécil buscar y encontrar las posibles fuentes
de metales ya que suelen ser en general, diversas y no siempre relacionadas o derivadas de
las actividades antropogénicas. En ocasiones encontrar niveles anormalmente altos de
algunos metales se debe a sus depdsitos naturales. Un cambio significativo en las



concentraciones de metales pesados puede llegar a dafiar o matar la vida animal y vegetal,
con alteraciones en las cadenas tréficas e implicancias adversas en los componentes de los
ecosistemas (Salomons, 1995).

En los estuarios las zonas costeras cobran mucha importancia por ser sitios donde
se producen grandes acontecimientos geoldgicos, fisicos, quimicos y biolégicos, porque
actian como lugares de descarga en forma directa e indirecta de lo generado en el medio
terrestre, y porque entre otras funciones contribuyen a la calidad del agua mediante la
remocién de sustancias toxicas (Elliot y MacLuscky, 2002). El estudio de los metales en
sistemas estuariales es amplio y ha sido el eje principal de numerosos trabajos a escala
local, regional e internacional. En los estuarios la presién ejercida por el hombre ha
producido en el transcurso de las Ultimas décadas un dramético incremento en el ingreso de
metales al ecosistema.

Las marismas son ambientes costeros complejos usualmente localizadas en
ambientes estuarinos (Reboreda y Cacador, 2007), y cumplen un rol fundamental en el ciclo
de varios elementos (Weis y Weis, 2004). Las marismas en general actian como zonas de
acumulacién de metales los que por lo general aparecen asociados a la materia organica o
como sulfuros de metal insoluble. La retencion de metales en las marismas varia de acuerdo
al metal especifico y las condiciones reductoras del sedimento (Reboreda y Cacgador, 2007,
Duarte et al., 2009). Sin embargo, la inundacion provocada por las mareas sobre el
sedimento de las marismas (sedimento muy préximo a las raices de las plantas) es
importante en la exportacion de metales hacia la columna de agua, a través del agua
intersticial mediante flujo advectivo (Santos-Echeandia et al., 2010). Es decir, los metales
unidos a los sedimentos 0 a compuestos organicos resistentes a la degradacién pueden ser
reintroducidos al agua circundante por disrupcion fisica, disolucién quimica o por actividad
biolégica.

Un vez que ingresan a las aguas estuariales el peligro de los iones metélicos y en
particular de los potencialmente toxicos, es su combinacion o adsorcion con/a compuestos
organicos e inorganicos presentes en la columna agua, como también en el agua intersticial
y en los sedimentos (Waeles et al. 2004, Duarte et al. 2010), y su ingreso a las cadenas
alimentarias donde pueden ocurrir procesos de biotransferencia, bioconcentracion (o
bioacumulacién) y biomagnificacion (Barwick y Maher, 2003; Zhou et al., 2008).

Metales en el agua: fracciones disueltay particulada

Los metales pesados en el medio acuatico (ej. el agua en un estuario) existen
generalmente en dos fases: disuelta (en la columna de agua y en el agua intersticial de
zonas intermareales y submareales) y particulada (adsorbida sobre los
sedimentos/particulas en suspension). Por convencion estas dos fracciones de obtienen al
hacer pasar la muestra de agua a través de un filtro de 0,45 micras de tamafio de poro (Fig.
3).

Cuando los metales ingresan a los sistemas acuéaticos muestran una alta tendencia a
unirse a la materia particulada en suspensioén, y luego por el proceso de sedimentacion
tienden a acumularse en los sedimentos del fondo. Esto conduce a una mejora temporal de
la calidad del agua que se encuentra por encima (Kelderman y Osman, 2007). Aunque
algunos compuestos metalicos pueden ser fuertemente absorbidos sobre las particulas en



suspension (Ferndndez Severini et al.,, 2009) y sedimentos (Botté et al., 2010), bajo
condiciones adecuadas de pH y Eh, son capaces de ser liberados al agua nuevamente lo
que conduce a un aumento del metal en el medio acuético (Botté et al., 2007; Zhou et al.,
2008).
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Figura 3: Obtencion y filtracion del agua para obtener las fracciones disuelta y particulada.

La captacion de metales traza por el material particulado es el proceso mas
importante en la regulacion de la concentracion y distribucion de metales en los ambientes
marinos (Fernandez Severini et al., 2009). De hecho es ampliamente aceptado que la
adsorcion y la complejacion de metales traza por los materiales naturales organicos
disueltos y particulados es un factor critico que influye en la biodisponibilidad y en la
toxicidad en los organismos, y regulan asi la concentracién residual de iones metalicos
disueltos en medios acuaticos (Gonzélez-Dévila, 1995).

Las concentraciones de metales disueltos en el agua de columna son generalmente
bajas debido a los procesos biogeoquimicos que regulan su distribucién y comportamiento a
saber, las mezclas de los cuerpos de agua, la interaccion agua-particula suspendida (a
través de la incorporacion biolégica y los procesos de adsorcidn/desorcion). La fracciéon
disuelta de los metales puede ser transportada entonces por la columna de agua via
procesos de adveccién y dispersién, mientras que la fraccion particulada puede ser
transportada en suspension y/o con los sedimentos, procesos que estan gobernados por la
dindmica sedimentaria que incluyen la floculacion y la sedimentacién de las particulas en los
sedimentos del fondo (Blasco et al 2000 Gavriil y Angelidis, 2005; Atkinson et al., 2007). Los
metales disueltos transportados en ecosistemas acuaticos, debido a su baja solubilidad, se
fijan rapidamente sobre el material sélido. La unién del metal con el material en suspension
llevara, en ultimo término, a la incorporacion de los elementos traza al sedimento (Rubio et
al., 2000). La particion de los metales pesados entre la fase disuelta y la fase particulada
adsorbida depende de las caracteristicas fisicas y quimicas de las particulas suspendidas
como de varias condiciones ambientales, tales como: el pH, la salinidad, los tipos y
concentraciones de materia organica disuelta (Turner y Millward 2002).

Las particulas suspendidas en la columna de agua comprenden los sedimentos y el
seston, pueden permanecer asi en forma permanente o pasar en forma temporal o
permanente, a formar el sedimento del fondo. El material particulado juega un papel clave
en la disponibilidad, el transporte, el reciclaje y el destino de los productos quimicos en el
ambiente acuatico, como consecuencia de la resuspension, la deposicion, la generacion de
particulas, y sus elevadas reactividades (Ferndndez Severini et al., 2009). Estas ultimas



pueden ser modificadas debido a cambios abruptos en la salinidad, el pH, las condiciones
redox y la concentracion de la materia organica disuelta (Turner y Millward, 2002). En los
estuarios, se considera que el material particulado en suspension (MPS) juega un rol
particularmente significativo ya que ha sido identificado como el principal transportador de
metales en estos sistemas (Marcovecchio et al., 2010); por otra parte presentan variaciones
en su concentracién debido a cambios regulares (por ej. por efecto de las mareas) y/o
esporadicas (ej. el viento).

El proceso de sedimentacion elimina metales de la columna de agua y reduce asi su
potencial toxicidad a los organismos acuéticos, actuando el sedimento del fondo como
trampa y sumidero de contaminantes (Bufflap y Allen, 1995; Marcovecchio y Ferrer, 2005).
Luego, las reacciones bioldégicas y quimicas de oxidacion/reduccion y
precipitacién/disolucién dan como resultado una estratificaciéon de los metales disueltos y
particulados. Los metales disueltos y particulados que son arrastrados a los sedimentos o al
agua intersticial no permanecen necesariamente inmovilizados alli sino que los procesos
fisicos (corrientes de marea), la actividad de organismos benténicos o bioturbacién, y los
procesos de mineralizaciébn en la interfase sedimento-agua (precipitacion, adsorcion,
formacion de sulfuros), pueden causar no solo la resuspensién del sedimento estratificado
(6xico-reductor) y la mezcla con el agua de columna oxigenada; sino también favorecer la
remobilizacion y los flujos difusivos de los metales, con la consecuente alteracion en la fase
disuelta y la posterior incorporacion biolégica (Ip et al., 2007). Por lo tanto aunque en el
sedimento tienden hacia un equilibrio entre la fase sélida y el agua intersticial, las
concentraciones de las especies quimicas en el agua intersticial y el agua de columna no
son necesariamente las mismas (Bufflap y Allen, 1995; Atkinson et al., 2007), observandose
en muchos casos concentraciones muy superiores en el agua intersticial respecto al agua de
columna (Santos-Echeandia et al., 2010).

El destino o especiacion de los metales liberados desde el material particulado es
afectado por las condiciones del agua de columna, en particular el pH, la salinidad, la
concentracion de oxigeno disuelto y la cantidad de soélidos suspendidos (Simpson et al.,
2004; Atkinson et al., 2007). Los metales disueltos coexisten como cationes hidratados
libres, y como complejos organicos e inorganicos. La materia organica entrampa metales y
puede formar tanto complejos solubles como floculos insolubles (Gavriil y Angelidis, 2005).
Que los metales sean solubles en las aguas naturales no significa que estaran
biodisponibles, de hecho cuando estan ligados por la materia organica forman un complejo
organico (Bufflap y Allen, 1995; Waeles et al., 2004). Para analizar la especiacion de los
metales disueltos puede aplicarse un fraccionamiento de metales a diferentes pH,
obteniéndose 5 fracciones de las cuales las correspondientes a las fracciones labiles
(orgéanicas e inorganicas) son las mas disponibles (Vicente-Martorell et al., 2009).

En el agua intersticial el contenido de materia organica suele ser entre 10-50 veces
superior a la correspondiente en el agua de columna, es decir que esta Ultima tiene una
menor capacidad de complejacién y por lo tanto presentard mayor cantidad de iones
metalicos libres biodisponibles (Bufflap y Allen, 1995). Las concentraciones de metales en el
agua intersticial de las zonas intermareales desnudas estuarinas pueden presentar grandes
variaciones estacionales, por ej disminucion de algunos metales durante el verano, debido a
un incremento del pH y al mismo tiempo un aumento en la actividad de las bacterias
reductoras de azufre dando como resultado una mayor precipitacion de sulfuros de metales
(Otero y Macias, 2002).



Teniendo en cuenta las propiedades verticales del agua intersticial de los sedimentos
(pH, potencial redox, oxigeno disuelto, compuestos de azufre, nutrientes y metales) y las
concentraciones de metales en el sedimento sélido, puede mencionarse la secuencia de
reacciones que ocurren para la oxidacion de la materia organica labil que se encuentra en
los sedimentos superficiales. El oxigeno difunde desde la columna de agua hacia la capa
superior del sedimento y como su concentracién disminuye con la profundidad (Caetano et
al., 2007) otros oxidantes son utilizados para degradar la materia organica. Debido a que las
concentraciones en el agua intersticial exceden en gran medida los niveles en el agua
suprayacente se generan flujos difusivos de solutos desde los sedimentos al agua de
columna. El agua intersticial de los sedimentos intermareales permeables se renueva
cuando la marea inunda el area causando la exportacion de solutos (Santos-Echeandia et
al., 2010). Los sedimentos de las marismas son importantes para la diagénesis temprana y
para los intercambios de solutos en la interfase agua-sedimentos, por ejemplo actian como
fuente de materia organica y proporcionan oxigeno a través de las raices de las plantas. El
exceso de oxigeno gue es transportado a las raices de las plantas y no se consume durante
la respiracion se difunde hacia el sedimento circundante y oxida los componentes reducidos
presentes tanto en los sedimentos sélidos como en el agua intersticial. La oxidacion de los
sulfuros altamente insolubles hace que los metales queden solubles y disponibles para las
raices y que difundan hacia las capas sub-superficiales de los sedimentos (Caetano et al.,
2007).

El coeficiente de distribucibn o coeficiente de particion (K;) es el medio mas
comunmente empleado para describir la particion de sdélido-solucion en los sistemas
acuaticos, el cual establece la relaciéon entre la concentracion del metal en la fase
particulada (p / p) respecto a la concentracion del mismo metal en la fase disuelta (p / v)
(Hatjel et al., 2003; Fernandez Severini et al., 2009; Vicente-Martorell et al., 2009). Este
coeficiente depende de la adsorcion competitiva por los cationes presentes en el agua de
mar o por los aniones en el caso de especies oxianiénicas, como también por la formacion
de complejos (cloro-, sulfato-, y carbonatos-) estables y solubles en el agua de mar (Turnery
Millward, 2002). La particibn de metales entre las fases disueltas y particulada depende de
un namero de factores que incluyen el pH, la salinidad, temperatura, condiciones redox,
carbono organico disuelto, y la composicién de la materia particulada en suspensiéon (SPM)
(Hatjel et al., 2003). En general se asume que el Ky se reduce de manera caracteristica a
medida que aumenta la salinidad en los estuarios de mezcla y ello es indicativo de una
desorcion, proceso que a su vez queda a su vez supeditado a la especiacion del metal que
fue adsorbido (o sorbido). El Cd por ejemplo es retenido libremente (sin cohesidn) sobre la
superficie de las particulas y sufre facilmente rapidos intercambios y formacién de cloro-
complejos. Concentraciones relativamente altas de Cadmio en la fraccion particulada
pueden aparecer debido a las elevadas salinidades (Turner y Millward, 2002). Valores altos
de Ky indican una alta afinidad de los metales a estar asociados y ser transportados en la
fase solida (Vicente-Martorell et al., 2009).

Estudios recientes sugieren que los sedimentos permeables, que tienen bajo
contenido de materia organica debido a la rapida mineralizacion, son importantes en los
ciclos biogeoquimicos de los elementos quimicos en las zonas costeras. Asi, el aporte de
metales disueltos a lo que se denomina estuarios subterraneos, se produce a partir de la
adveccion del agua intersticial a través de tales ambientes sedimentarios (Beck 2010). El
ingreso de altas concentraciones de metales a través de la descarga de agua subterranea
submarina (en inglés SGD) puede ocurrir naturalmente, pero también puede deberse a las



actividades humanas, y dependera también de las caracteristicas geoldgicas locales (Knee y
Paytan, 2011). Por ello, se sugiere que la descarga de aguas subterraneas submarina
ademas de representar un flujo comun y masivo de agua hacia las zonas costeras ejerce un
gran impacto en los flujos y ciclos de metales traza en dichos ambientes. (Beck 2010).

La recuperacion de tierras, el proceso de vertido de materiales de relleno sobre los
sedimentos marinos con el fin de crear mas tierras costeras para el desarrollo de diferentes
actividades humanas, también se ha asociado a elevadas concentraciones de metales en
las aguas subterrdneas. En el estuario subterraneo, los metales pueden presentarse en
diversas formas. Ellos pueden estar disueltos en las aguas subterraneas, suspendidos como
coloides, o unidos a las superficies de las particulas. Ademas, pueden formar miles de
compuestos quimicos, dependiendo de la quimica del agua subterranea y del estado redox.
Los metales transportados a través del estuario subterrdneo, sufren a menudo
transformaciones quimicas, y la naturaleza de estas transformaciones afecta el impacto
eventual de las aguas subterrdneas sobre las aguas costeras. El comportamiento de un
metal a nivel sub-superficial dependera la fase en que se encuentra: sélido, disuelto, o
coloide. En la fase sélida, los metales son inméviles y quedan unidos o incorporados al
sustrato. En la fase de disolucion, los metales son los mas moviles, y la fase de coloide es
un estado intermedio. Ademas de la formacion de coloides, cuatro procesos quimicos
principales controlan las concentraciones de metales en las aguas subterraneas: solubilidad
controlada por las reacciones redox, la adsorcién sobre 6xidos de Fe y Mn o materia
organica, la liberacion de los éxidos sometidos a la disolucion reductiva, y la desorcién de
los sedimentos a través de reacciones de intercambio i6nico. Las plantas y los microbios
pueden también afectar a las concentraciones de metales de las aguas subterraneas (Knee
y Paytan, 2011, y autores citados en él).

Interaccion metal-sedimento

El principal depédsito natural o reservorio para los metales en los ecosistemas
estuariales lo constituye el sedimento (Salomons y Forstner, 1984), el cual actia como un
almacén altamente concentrado de metales, con concentraciones varios Ordenes de
magnitud superior a los de las aguas adyacentes, tanto intersticiales como suprayacentes
(Rubio et al., 2000). La acumulacién de metales en los sedimentos se determina por los
aportes debido a la descarga de aguas residuales industriales y urbanas o la deposicion
atmosférica, pero también por la capacidad de los sustratos a unir y liberar metales, que se
rige por el pH del sedimento, la capacidad de intercambio catidnico, el contenido de materia
organica, las condiciones redox y el contenido de cloruros. Estas propiedades determinan el
tipo y estabilidad del metal, y su sorcién o precipitacién, y también estan relacionadas con la
movilidad, biodisponibilidad y toxicidad potencial del metal (Du Laing et al., 2008c). Por ello
el estudio de metales en los sedimentos estuariales asi como sus caracteristicas
fisicoquimicas (potencial redox, tamafio de grano) constituyen un rasgo significativo ya que
los sedimentos son la fuente secundaria (0 en ocasiones primaria) de metales para los
ambientes acudaticos estuariales (Bufflap y Allen, 1995). El origen de los sedimentos que se
depositan en un estuario es variable, pueden ser marinos, provenir de los sistemas
terrestres adyacentes y llegar a través cursos de agua dulce, o ser sedimentos organicos
generados in situ. La sedimentacién elimina metales de la columna de agua (Bufflap y Allen,
1995) evitando de esta manera que sean transferidos a la biota y/o que ingresen a las
cadenas tréficas marinas.



Figura 4: Extensas planicies de marea con sedimento limo-arcilloso en la zona interior del Estuario de Bahia
Blanca. Draga con obtencién de muestra de sedimento de fondo.

El impacto de las actividades humanas sobre el medio ambiente puede ser
reconstruido mediante el analisis de los sedimentos en las zonas costeras, debido a que el
ambiente sedimentario es relativamente estable (Xia et al., 2011); por lo tanto tales
sedimentos pueden generar una imagen integrada de la historia de los procesos
ambientales, de la contaminacion y de sus efectos en el sistema bajo estudio (Langston et
al., 2010; Xia et al.,, 2011). La disponibilidad y toxicidad de un metal en los sedimentos
depende de su asociacion geoquimica, por lo tanto, es recomendable incluir protocolos de
extracciones secuenciales que permitan la determinacion del metal biodisponible (Salomons
y Forstner, 1984; Ure et al., 1993; Caplat et al., 2005). Las particulas de sedimento fino en
suspension representan el transportador (“carrier’) mas importante como también el
deposito principal para los elementos y sustancias potencialmente toxicas (Salomons y
Forstner, 1984). Las caracteristicas de los sedimentos finos explican en gran medida la
capacidad de unién de metales, pero otras propiedades fisico-quimicas, especialmente la
salinidad, también son importantes (Dusquene et al.,, 2006). La concentracion y
biodisponibilidad de metales encontrados en los sedimentos estuarinos depende de varios
factores incluyendo, potencial redox, pH, salinidad, especies disueltas de metales y la
composicion del sedimento (Duquesne et al., 2006). En algunos estuarios, las
concentraciones de metales en las particulas en suspension no difieren significativamente
de aquellas en el sedimento superficial benténico, y ello seria consistente con la presencia
de particulas finas re-suspendibles (Langston et al., 2010). El estudio de las concentraciones
de metales asociados a diferentes tipos de sedimento y a diferentes tamafios de grano tiene
gran implicancia en la biodisponibilidad de metales para los invertebrados benténicos,
particularmente moluscos que se alimentan de los depésitos de particulas y de particulas en
suspension, quienes a su vez constituyen importantes componentes de la dieta de peces y
aves estuarinas (Duquesne et al., 2006; Zhou et al., 2008).

Los sedimentos del fondo (sub-mareales) en los sistemas acuaticos estuariales y los
sedimentos intermareles no solo actian como trampa y sumidero de los elementos
potencialmente contaminantes por largos periodos de tiempo (Bufflap y Allen, 1995), sino
gue a su vez actian como fuentes permanentes y latentes de re-ingreso de metales al
sistema acudatico (Botté et al, 2010) por diversos procesos tanto naturales como artificiales.
Asi, cambios en las condiciones ambientales (corrientes de marea, olas, vientos),
actividades de los organismos bentonicos o bioturbacion, los procesos de mineralizacion en
la interfase sedimento-agua (precipitacion, adsorcion, absorcion, solubilizacion, formacion de



sulfuros) (Duarte et al., 2010), procesos de oxidacién mediada por las raices de las plantas
(Reboreda y Cacador, 2007) y las actividades humanas tales como el dragado y refulado,
pueden causar no solo la resuspension del sedimento estratificado (Oxico-reductor) y la
mezcla con el agua de columna oxigenada (Bufflap y Allen, 1995) sino que también juegan
un papel fundamental en la remobilizacibn de los metales acumulados (Salomons y
Forstner, 1984), con la consecuente redistribucion de dichos metales en el ecosistema, la
alteracion en la fase disuelta y la posterior incorporacion biolégica (Atkinson et al., 2007).
Los metales liberados pueden formar complejos con &cidos organicos, unirse a la materia
organica (complejos organicos con radicales de sulfuro) o permanecer solubles en su forma
i6nica en el sedimento, alterando enormemente de esta manera el balance de metales en el
ecosistema (Duarte et al., 2009).

Los sedimentos de las zonas costeras en los estuarios cumplen un papel relevante
tanto en la retencion como en la exportacion de iones de metales tdxicos y no toxicos, e
incluye los sedimentos intermareales vegetados (marismas en las zonas templadas de la
tierra) y los no vegetados (areas de planicie o parches entre la vegetacion) (Windham et al.,
2003; Botté, 2005; Cacador et al., 2009). Los sedimentos intermareales estan expuestos a
los mismos procesos mencionados en el parrafo anterior, a los que hay que adicionar el
efecto debido a la presencia de plantas vasculares, principalmente por el sistema radicular
muy desarrollado (Weis y Weis, 2004; Caetano et al., 2007). La actividad de las raices de
las plantas puede alterar las propiedades fisicas y quimicas del sedimento, influenciado en
el fraccionamiento geoquimico de los metales y asi en su disponibilidad para las plantas
(Caetano et al., 2007; Reboreda y Cacador, 2007) como también para la macro fauna
bentdnica alli presente (Zhou et al., 2008). Como resultado, las areas con vegetacion de las
marismas, en general, concentran mas metales en los sedimentos, que las &reas sin
vegetacion (Otero y Macias, 2002). La mayoria de las plantas de marismas acumular
grandes cantidades de metales en sus 6rganos aéreos y subterraneos. Cuando los metales
entrar a las marismas se extienden ampliamente por efecto de las mareas y las
inundaciones periddicas, e interactian con el sedimento y la comunidad biética (Duarte et
al., 2010). Los metales unidos a los sedimentos pueden ingresar a las marismas y planicies
costeras desnudas con la pleamar, y pueden ser parcialmente retenidos en estos ambientes,
pero luego parte de ellos se perdera otra vez durante la bajamar debido a la resuspensién
de los sedimentos y de la materia organica, dependiendo particularmente de las condiciones
hidrol6gicas. Las interacciones fisicas, quimicas y biol6gicas entre el ambiente costero
(marisma y planicie sin vegetacion) y el sistema estuarial acuatico pueden tener una
influencia importante en el transporte y distribucién de metales traza (Botté et al., 2010). En
general, los metales que estan “inmovilizados” en los sedimentos de los estuarios
constituyen un peligro potencial para la calidad del agua, dado que pueden ser liberados
como resultado de cambios quimicos en el ambiente acuético (aumento de la salinidad,
disminucion del pH, cambios en las condiciones redox y/o de la actividad microbiana), como
también debido a cambios fisicos (tormentas, dragado, etc.) (Salomons y Forstner, 1984; Ip
et al., 2007). El uso de sedimento para el monitoreo de los niveles y la tendencia de la
contaminacién es considerado como muy importante, ya que los sedimentos presentan un
medio que preserva los contaminantes y proporciona un excelente registro historico reciente
de la contaminacion costera a partir de la columna sedimentaria, es decir actia como un
banco de informacién del medio ambiente dada su “capacidad de memoria” (Salomons y
Forstner, 1984; Rubio et al., 2000; Herut y Sandler, 2006).



Niveles “background” de metales en sedimentos marinos

Casi todos los elementos presentan niveles “background” (de fondo) naturales en los
constituyentes de la corteza terrestre: pizarras, areniscas, rocas igneas y metamorficas que
forman los continentes y el fondo de los océanos (Benjamin y Honeyman, 1992). El nivel de
fondo geoquimico se refiere al contenido de elementos traza que presenta un suelo o un
sedimento sin la influencia de la actividad humana (Salomons y Forstner, 1984; Rubio et al.,
2000; Sierra et al, 2007), y para diferenciar las cargas naturales de las antropogénicas se
debe conocer el régimen sedimentolégico regional (textura del sedimento, grado de
compactacion, distribucion del tamafio de particulas, composicion quimica-mineraldgica)
siendo necesario normalizar la concentracion obtenida respecto a los valores de fondo
(Rubio et al.,, 2000; Herut y Sandler, 2006). La técnica mas recomendada para el
establecimiento de los valores de fondo para una zona en concreto, es el analisis de testigos
sedimentarios lo suficientemente profundos como para tener registro de sedimentos de edad
anterior a la etapa industrial del hombre (Rubio et al., 2000). Sin embargo, algunos
consideran mejor hablar de una linea de base geoquimica definida como el contenido de
metales en suelos que no estan bajo la influencia directa de actividades humanas, es decir
la suma del nivel background méas una pequefia cantidad debida a la contaminacion difusa
(Sierra et al, 2007).

No hay un factor Unico de normalizacion, para todos los metales en todos los tipos de
sedimento costero. Los metales que presentan un considerable impacto ambiental son As,
Pb, Hg, Cd, Zn y Cu. También pueden reflejar aporte antropogénico, en relacion a la
explotacién de canteras y actividades industriales los metales Mo, Ni, Cr y Co. Los metales
Cd y Hg derivados de actividades humanas tienen una fuerte afinidad por la materia
organica y las arcillas, mientras que las concentraciones naturales de Ni y Cr pueden estar
relacionadas con minerales pesados. Por U(ltimo, algunos metales pueden tener
concentraciones background por debajo o cerca del limite de deteccién del analisis quimico
(Herut y Sandler, 2006). La comparacion de los resultados obtenidos para un determinado
elemento con la concentracién promedio del mismo en la corteza terrestre, o con la de la
corteza superior, resulta ser de limitado valor para el proposito de detectar concentraciones
por encima de un valor background como consecuencia de las actividades humanas (Loring
y Rantala, 1992), aunque algunos consideran util comparar con valores tipicos no sélo en la
corteza sino también en la piedra arenisca, piedra caliza y pizarra (Duquesne et al., 2006).

Métodos de Normalizaciéon para metales en sedimentos marinos

Una evaluacion correcta de la contaminacion de sedimentos por metales
(concentraciones an6malas debido a actividades humanas) requiere el uso de la
normalizacion de datos; es decir, “normalizar’ la concentraciéon obtenida respecto a los
valores de fondo para una determinada regién, ya sea tomando en cuenta los efectos del
tamafio de grano (factor fisico) o los factores geoquimicos (Duquesne et al., 2006; Herut y
Sandler, 2006).

I) Normalizacion fisica (efecto tamafio de grano):

Se puede elegir determinar las concentraciones de metales en el sedimento total y en
las diferentes fracciones del sedimento separadas mecanicamente (estandarizacién de
tamizado) (Duquesne et al., 2006). El contenido de metales en la fraccién total del



sedimento refleja sus origenes geoldgicos, asi como los aportes antropogénicos tales como
los contaminantes procedentes de los procesos industriales, pero no son buenos
indicadores de la movilidad o biodisponibilidad (Rao et al., 2008). La correccién por el
tamafio de grano, se basa en que existe una marcada disminucion en el contenido de
metales a medida que el tamafio de las particulas del sedimento se incrementa (Salomons y
Forstner, 1984; Rubio et al., 2000), es decir existe una asociacion preferencial de los
metales por la fraccion fina <63 um del sedimento (limo-arcilla), y ello se debe a que estas
particulas presentan un area superficial relativa muy grande, mayor contenido organico y de
oxihidréxidos, alta capacidad de union de las particulas de arcilla, etc. (Duquesne et al.,
2006). El contenido de metales totales en los sedimentos es por lo tanto, en general, una
funcion de la proporcion de sedimento fino, aunque las relaciones precisas entre tamafio de
grano y el contenido de metal pueden variar dependiendo del metal, la localizacién y la
estacion del afo. (Langston et al.,, 2010). El tamafio de grano se relaciona con el
comportamiento de los metales durante la diagénesis (Rubio et al., 2000). Tanto los
filosilicatos como la materia organica, con una gran afinidad quimica por los elementos
traza, se concentran en las fracciones arcilla (<2 um) y limo fino (2-20 um). La mayoria de
los otros minerales, incluyendo los feldespatos y minerales pesados, se encuentran en las
fracciones de limo finas y gruesas (20 - 63 micras), mientras que la fraccién de arena (63 pum
- 2 mm) se compone principalmente de carbonato (calcita, aragonita, dolomita) y/o minerales
de silice (cuarzo, 6palo) (Herut y Sandler, 2006)

Los carbonatos y los minerales de silice contienen naturalmente cantidades
insignificantes de metales traza y por lo tanto sirven como diluyentes del contenido de
metales en los sedimentos marinos (Rubio et al., 2000). La eliminacién de aquellos deberia:
a) mejorar la capacidad analitica de deteccién de metales que estan en baja concentracion y
b) permitir la comparacién entre muestras en base a una composicion homogénea. Por lo
tanto, una soluciéon adecuada para la normalizacion seria la eleccion de las fracciones <20
MM o0 <63 pum. Varios estudios de sedimentos marinos han preferido analizar la fraccion
geoguimica <20 um. Una dificultad esencial en el uso de esta fraccidén es que se excluye la
contribucion de elementos traza de minerales pesados, y por ende no es adecuada la
evaluacion de los valores de fondo. Ademés el tamizado de esta fraccidn es también
técnicamente problematico ya que consume mas tiempo y por lo tanto el proceso es mas
propenso a la contaminacion (Herut y Sandler, 2006). Por lo tanto, en estudios ambientales
para explicar los efectos de la reduccién del tamafio de grano se sugiere usar la fraccion
limo-arcillosa < 63 pym (Salomons y Forstner, 1984; Caplat et al., 2005; Marcovecchio y
Ferrer, 2005; Herut y Sandler, 2006; Botté et al., 2010). Conocer la proporcién de esta
fraccion resulta de sumo interés, no sélo porque permite establecer el aporte que la misma
realiza a la fraccion total sino también porque los sedimentos con un porcentaje mayor de la
fraccion fina tienden a retener un contenido mas elevado de diversos contaminantes (gj
metales) (Salomons y Fdrstner, 1984).

Segun Herut y Sandler (2006) la normalizacion fisica presenta algunas desventajas I)
la manipulacion de la muestra puede aumentar la contaminacion; Il) secar el sedimento en
un horno dificulta desagregar la muestra antes del tamizado en humedo y lll) a veces este
método no refleja la variabilidad en la composicion mineralégica que presentan algunas
fracciones, en particular la fraccion arena.



II) Normalizacién guimica por un elemento representativo (o elementos):

Este método tiene algunas ventajas respecto al mencionado anteriormente: a)
requiere un sélo procedimiento analitico para la determinacién de todos los elementos
necesarios, los contaminantes y los utilizados para la normalizacién; b) conlleva una minima
manipulaciéon de la muestra lo que minimiza la contaminacion y c) el elemento elegido sirve
para normalizar el tamafio de grano y la variabilidad de la composicion mineralégica (Herut y
Sandler, 2006).

El elemento mas utilizado para la normalizacion de sedimentos marinos es el
aluminio (Al) (Salomons y Forstner, 1984; Zhang et al., 2007), ya que representa a los
aluminosilicatos, el principal grupo de minerales que se encuentran en las fracciones finas
del sedimento. Se supone que el aluminio: 1) deriva de los minerales detriticos procedentes
desde el continente hacia el mar, Il) tiene un aporte antropogénico despreciable; y 1) se
comporta como elemento conservativo en los ambientes marinos. El Al ademas de
normalizar tamafio de grano y variabilidad mineralégica, presenta una determinacion
guimica sencilla, precisa y exacta (Herut y Sandler, 2006; Xia et al., 2011)

El hierro (Fe) también ha sido elegido con éxito como elemento de normalizacion,
segun algunos autores por la siguiente razén: el Fe puede predecir mejor los niveles
“background” de metales pesados debido a las similitudes en la geoquimica del Fe y de
muchos metales pesados, tanto en condiciones Oxicas como anoxicas, las que pueden
compensar en cierta medida la movilidad diagenética de los metales pesados (Xia et al.,
2011). Para otros autores justamente la gran movilidad durante la diagénesis hace que no
sea considerado para normalizar, dado que es dificil distinguir entre la concentracion
antropogénica de la diagenética (Rubio et al., 2000). El Fe puede migrar a la superficie del
sedimento donde sera re-oxidado y precipitado como los oxihidréxidos de Fe dependiendo
de las condiciones redox (Benjamin y Honeyman, 1992). En sedimentos andxicos también
se ha sugerido que la removilizacién y la precipitacion pueden llevar a cambios en la
relacion de metal contaminante / Fe (Herut y Sandler, 2006 y referencias alli citadas).

Tipos de normalizaciéon quimica

* Mediante la comparacion de la muestra estudiada, presuntamente contaminada, con
muestras cercanas no contaminadas de textura, composicion mineraldgica y quimica similar.
Las concentraciones background de estas ultimas muestras pueden establecerse a partir de
los sedimentos superficiales de otras regiones sin intervencion de actividades humanas o
muestras profundas obtenidas con testigos verticales (“core”, en ingles) de la misma region.
Se calcula el Factor de Enriquecimiento (FE) (Herut y Sandler, 2006; Xia et al., 2011), a
través del cual se comparan las posibles concentraciones de contaminantes con los
promedios de fondo:

X (s)/ Al 6 Fe (s)
FE =

X (b) / Al 6 Fe (b)




Donde: X es la concentracién del elemento potencialmente enriquecido; (s) es la muestra; (b) es
el valor background o linea de base.

El valor del FE tomado para estimar la contaminacion debe considerar la variabilidad
natural y los errores analiticos (especialmente si las concentraciones de fondo se
determinaron en otro laboratorio y/o dispositivo analitico) (Herut y Sandler, 2006).

% Mediante el calculo de la ecuacién de regresion lineal de un elemento contaminante
en comparacion con los valores de elementos normalizados de origen natural. Esto puede
ser valido cuando se observa una variacion significativa en el tamafio de grano y cuando el
elemento elegido para normalizar representa bien esta variacion. Ademas la relacién lineal
deberd tener un nivel de confianza del 95%, o una elevada significacion (P <0,001).
Idealmente, la ecuacién de regresion debe seguir la forma y = ax (donde x es el elemento de
normalizacion) en lugar de y = ax + b (Loring y Rantala, 1992), aunque la segunda ecuacion
es también util (Herut y Sandler, 2006). ElI FE se puede definir como la relacion entre los
valores reales y los predichos (y).

% Mediante el célculo de la linea de regresion entre contaminante y el elemento
normalizador a través de un punto de giro (“pivot point”), que es la concentracion de ambos
elementos en la fraccibn arena no contaminada y seleccionando una composicion de
sedimento estandar. Se llama Normalizacibn multi-parametro, donde la sensibilidad del
método de regresion lineal puede ser disminuida por varios factores, la variabilidad en la
deteccién analitica a bajas concentraciones, la removilizacién diagenética y la union de
metales a la materia organica (Herut y Sandler, 2006).

Especiacién geoquimica

El uso de la concentracion total de metales, como criterio para evaluar los efectos
potenciales de contaminacién de los sedimentos es claramente insostenible, ya que implica
suponer que todas las formas de un metal determinado tienen el mismo impacto en el medio
ambiente (Tessier et al., 1979). Las concentraciones totales no proveen informacion sobre la
potencial movilidad o biodisponibilidad ambiental de los elementos (Sierra et al., 2007).
Hasta fines de la década del '70 se habian realizado pocos intentos para evaluar la
especiacion de metales, es decir la particion entre las diversas formas en las cuales ellos
pueden existir (Tessier et al., 1979). Existen diferentes procedimientos de extraccion, que
pueden ser agrupados en:

(a) métodos disefiados para separar los metales residuales de los no residuales, los
cuales implican una sola extraccidon mediante técnicas rapidas y sencillas, que dan un buen
contraste entre valores anémalos y niveles de fondo, pero que adolecen de la dificultad de
encontrar un reactivo eficaz en la disolucion de metales no residuales sin atacar las formas
clasticas (Tessier et al., 1979). La evaluaciébn mas relevante entre estos métodos es la
medicion del contenido "pseudototal” de metales mediante el analisis con un &cido fuerte o
agua regia (mezcla de &cido nitrico con &cido clorhidrico). El contenido pseudototal da, una
estimacion del contenido maximo de metales potencialmente solubles o moviles y, en el
caso de no estar unidos a silicatos, origina una medida del maximo riesgo potencial que
podria ocurrir en el largo plazo o en regimenes ambientales extremos (Rao et al., 2008).

(b) métodos mas complejos que usan la extraccion secuencial, proceso mas lento,
que aunque no determina la asociacion geoquimica especifica (Sierra et al., 2007),
proporciona informacion detallada sobre el origen, modo de ocurrencia, disponibilidad



biologica y fisico-quimica, transporte y cantidades de metales en varios reservorios desde
donde pueden ser movilizados por cambios en la quimica del sedimento (Tessier et al.,
1979; Sierra et al., 2007).

La distribucion de elementos traza en varias fracciones quimicas es importante al
evaluar que formas de los metales asociados a los sedimentos son las méas facilmente
disponibles (Ip et al.,2007) y las de mayor movilidad (Caplat et al., 2005). Las fracciones de
metales pesados “biodisponibles” en los sedimentos son aquellas que representan un alto
riesgo para la biota debido a que son formas labiles o facilmente intercambiables con la
columna de agua (Marcovecchio y Ferrer, 2005) y con el agua intersticial (Botté et al., 2010),
y pueden quedar a disposicién de los organismos, las plantas, las algas y las bacterias.

A lo largo del tiempo han sido desarrollados un gran nimero de procedimientos de
extraccion secuencial, muchos de los cuales son variantes de la propuesta por Tessier et al.
(1979) quienes buscaron lograr la particion de metales en formas quimicas susceptibles de
ser liberadas a la solucion bajo diversas condiciones ambientales. Oportunamente dichos
autores definieron las siguientes 5 fracciones:

Fraccién 1. Intercambiable. La adsorcion de los metales ha quedado demostrada a través de
estudios sobre sedimentos o sobre sus componentes principales (arcillas, éxidos hidratados
de hierro y manganeso, acidos hamicos). Los procesos de sorcién-desorcion pueden ser
afectados por cambios en la composicion idnica del agua (por ejemplo, en aguas
estuariales).

Fraccién 2. Ligado a carbonatos. Importantes concentraciones de metales traza se pueden
asociar con los carbonatos de los sedimentos; ademas esta fraccion es susceptible a los
cambios de pH.

Fraccién 3. Ligado a los 6xidos de hierro y manganeso. Los 6xidos de hierro y manganeso
existen en forma de nédulos, concreciones, cemento entre las particulas, o simplemente
como un revestimiento sobre particulas; estos Oxidos son excelentes eliminadores de
metales traza y son termodinamicamente inestables bajo condiciones andxicas (es decir,
bajo Eh).

Fraccién 4. Ligado a la materia organica. Los metales traza se pueden unir a las diversas
formas de la materia organica: organismos vivos, detritos, recubrimientos de particulas
minerales, etc. Las propiedades de complejacion y peptizacion (proceso por el cual un
precipitado cristalino al entrar en contacto con un disolvente frio, retorna a su primitiva forma
coloidal) de la materia organica natural (en particular, acidos humicos y falvicos) son bien
reconocidos, como es el fendbmeno de bioacumulaciéon en ciertos organismos vivos. Bajo
condiciones oxidantes en las aguas naturales, la materia organica puede ser degradada, lo
que conduce a una liberacién de metales traza solubles.

Fraccion 5. Residual. Una vez que las cuatro primeras fracciones se han eliminado, el sélido
residual debe contener minerales, principalmente primarios y secundarios, que pueden
contener niveles trazas de metales dentro de su estructura cristalina. Es poco probable que
estos metales sean liberados a la solucion durante un periodo de tiempo razonable bajo
condiciones normales en la naturaleza.

En la Fig. 5 se presenta un ejemplo gréfico que muestra la distribucion de las 5
fracciones en una muestra del Estuario de Bahia Blanca.



En los '90 el Bureau de Referencia de la Comunidad (BCR) traté de armonizar la
metodologia para las pruebas de lixiviacion/extraccion en toda la Uniébn Europea,
desarrollando un protocolo consistente en una secuencia de 3 etapas de extraccion (Ure et
al., 1993) en el que los elementos traza se dividieron en las fracciones: soluble en
acido/extraibles, reducibles, y oxidable (Caplat et al., 2005; Sierra et al., 2007)
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Figura 5: Ejemplo gréfico de distribucion geoquimica de metales en sedimentos intermareales
estuarinos.

Varios autores (Salomons y Forstner, 1984; Caplat et al., 2005; Marcovecchio y
Ferrer, 2005; Ip et al., 2007; Rao et al., 2008; Botté et al., 2010) han sefalado que uno de
los usos mas importantes del método de evaluacion de la particion geoquimica es la
identificacion de la influencia de las actividades humanas sobre la distribucion de metales
pesados en sistemas naturales. Asi, al detectar un decrecimiento importante de la fraccion
residual de metales o inversamente un incremento de las otras formas geoquimicas estaria
indicando una fuerte presién antrOpica asociada con procesos de impacto ambiental. Los
sedimentos dragados se caracterizan por una alta proporciébn de materiales reducibles
(oxihidroxidos, o6xidos) y potenciales redox por debajo de 200 mV. Tales potenciales
sugieren el comienzo de los procesos diagenéticos tales como la reduccién de sulfato, que
pueden ser conducidas hacia el crecimiento de los sulfuros metélicos los cuales se
consideran como un sumidero para los metales traza (Caplat et al., 2006).

Las fracciones consideradas potencialmente biodisponibles (metales absorbidos
intercambiables + metales en complejos oxidables) son muy importantes ya que incrementos
en las magnitudes de estas fracciones en los sedimentos, representan un alto riesgo para
las plantas y los animales, debido a que son formas facilmente intercambiables y pueden ser
bioconcentrados o bioacumulados por los organismos (Marcovecchio y Ferrer, 2005; Botté
et al., 2010) pasando incluso a los consumidores finales como el hombre. Aunque esta bien
establecido que los metales pesados pueden afectar la ecologia de una regién a través de
su bioacumulacién en los organismos y las cadenas alimentarias, los efectos pueden variar
dependiendo de la biodisponibilidad de metal (Duquesne et al., 2006).

Interacciones metal-biota

Biomagnificacion, (Bio)transferencia

Conceptualmente la biomagnificacion se refiere al aumento en la concentracién de
un metal entre al menos dos niveles en una cadena tréfica (Barwick y Maher, 2003), lo que



hace que cada organismo tenga en sus tejidos una concentracidon mayor que la de su
comida. La transferencia de un metal seria el pasaje de un metal entre diferentes matrices,
desde el sedimento al agua, desde el agua intersticial hacia una planta, etc. En base a esto
se define la biotransferencia como el pasaje de metales desde una fuente de alimento hacia
los consumidores (Barwick y Maher, 2003).

Cumplen un papel fundamental en el ciclo de metales las comunidades bioticas
marinas (Kennish, 1998) presentes tanto en las zonas intermareales como en las
submareales; algunos ejemplos de estudios sobre matrices biolégicas realizados en
ambientes estuariales son: plantas de las marismas (Botté, 2005; Caetano et al., 2007;
Cacador et al., 2009; Duarte et al., 2010), invertebrados marinos (Rainbow 2002; Dauvin et
al, 2008; Simonetti et al., 2012), los constituyentes del biofilm o matas microbianas (Aguilera
et al., 2008; Douglas, 2005), el zooplancton (Fernandez Severini et al, 2009), las aves (La
Sala et al., 2011), etc. Algunos autores sefialan que la acumulacion relativa de metales por
diferentes organismos en un determinado ambiente estuarial puede diferir notablemente
dependiendo de la fisiologia del organismo, su estrategia de alimentacion, y el
comportamiento fisicoquimico del propio metal (Langston et al., 2010). La acumulacién de
metales en invertebrados es importante ya que muchos de ellos (ej gusanos poliquetos) son
item presa de predadores tales como aves y peces, asumiendo asi un rol importante en la
transferencia de metales unidos al sedimento a lo largo de las cadenas tréficas (Langston et
al., 2010; Simonetti et al., 2012).

Figura 6: Diferentes matrices bidticas que intervienen en el ciclo de metales en un estuario.

a) Transferencia tréfica de metales

En la actualidad estd ampliamente reconocido que la principal ruta de transferencia
de metales es la exposicion a través de la dieta en las cadenas tréficas (Rainbow, 2002;
Wang, 2002; Jara-Marini, 2009). De hecho los estudios de transferencia de metales en las
cadenas troficas marinas estan tomando cada vez mayor relevancia a nivel mundial, debido
a la progresiva contaminacion de los mares y ecosistemas costeros del mundo, a la
alteracion de los ciclos biogeoquimicos de los elementos (Soto-Jiménez, 2011), a la
potencial toxicidad cuando alcanzan en los tejidos de los organismos concentraciones por
encima de un nivel critico (Fisher y Hook, 2002), a los efectos que pueden producir sobre la
salud de los organismos acuaticos, las poblaciones, las comunidades y los ecosistemas e



incluso sobre la salud humana. En los analisis de transferencia es importante incluir los
estudios correspondientes a bioacumulacion y biomagnificacion (Gray, 2002).

Por lo expuesto se concluye que una parte importante en el ciclo de los metales en
los estuarios es la transferencia en los ecosistemas costeros (intermareales y submareales),
tanto entre componentes abidticos como bibticos y también entre ellos. En las redes troficas
marinas, mas complejas y largas que las terrestres, la energia fluye desde la base (detritus,
fitoplancton, macroalgas, plantas haléfitas) hasta los depredadores superiores (peces, aves,
humanos) en forma lineal, unidireccional y también entre los eslabones de diferentes
cadenas que se encuentran interrelacionadas ecolégicamente (Soto-Jiménez, 2011). De la
misma manera pueden moverse los metales, y debido al aumento de la complejidad tréfica
es mas dificil la comprensién de los mecanismos de la transferencia de metales y la
prediccion de sus concentraciones en los organismos acuaticos participantes (Wang, 2002).

La variabilidad de los procesos de transferencia y la bioacumulacién de metales traza
en los sistemas acudticos costeros depende de las propiedades fisicoquimicas de los
elementos, de su concentracion, fraccionamiento geoquimico y especiaciébn quimica
(Salomons y Forstner, 1984); depende de la disponibilidad de alimento, de las variaciones
en la temperatura y la salinidad, de las corrientes de marea, de los vientos; como también de
los factores biolégicos y ecoldgicos de las especies que conforman una cadena tréfica,
como son los hébitos alimenticios, habitat, edad, sexo y estado de salud de los organismos
(Soto-Jiménez, 2011). Ademas, la transferencia y bioacumulacién de los metales depende
de los mecanismos de detoxificacion de los que disponga cada especie que conforma la
cadena y hasta del contenido de lipidos en los 6rganos Y tejidos de los individuos (Rainbow,
2002; Wang, 2002; Barwick y Maher, 2003).

Los procesos o factores que regulan el mecanismo de transferencia tréfica de los
metales son: la incorporacion a los organismos, la capacidad de excrecion y las rutas de
acumulacion, y en ocasiones el crecimiento. Como ya se menciond, la dieta es la principal
via de transferencia de metales a través de las cadenas troficas (Rainbow, 2002; Wang,
2002; Jakmiska et al., 2011b); asi, el ingreso a la biota puede darse a partir de 2 fuentes
principales, metales disueltos en el agua o presentes en el alimento y/o presa (Wang y Ke,
2002; Zzhang y Wang, 2006).

Existen diferentes formas para llevar a cabo estudios de transferencia y acumulacién
de metales, como la aplicacién de modelos matematicos (Wang et al., 1996; Reinfelder et
al., 1998; Wang, 2002), las técnicas de isétopos estables, y sumandose a ellas una
estrategia combinada de estudios de campo y de laboratorio (Soto-Jiménez, 2011). Entre los
diferentes modelos existentes, uno de los mas aceptados es el modelo cinético de
bioacumulacion de elementos traza (Reinfelder et al., 1998). Este modelo estima el potencial
de transferencia tréfica del elemento traza (PTTET) y asume que las fuentes de metales
traza para los organismos estan presentes en la fraccién disuelta del agua y en la dieta.
Otros autores lo mencionan como “Factor de Transferencia Trofica” (FTT), es decir la
relacion de la concentracion de un metal en un organismo (predador) respecto a su
concentracion en la comida que el organismo consume (Jakimska et al., 2011a). La
eficiencia de asimilacion de un metal depende de la manera en que este se encuentre
incorporado en el alimento ingerido (Soto-Jiménez, 2011) y es afectada por una variedad de
factores relacionados con el ambiente (Wang, 2002). En el caso de los herbivoros, si el
metal se encuentra en las paredes y membranas celulares de las algas, dificiimente sera
asimilado y, por lo tanto, sera excretado mayormente en las heces. Lo mismo sucede para



los carnivoros cuando el metal no es asimilado cuando estéd incorporado en estructuras
Oseas, escamas y/o en el exoesqueleto (asociado a quitina), o bien empaquetado en
granulos de carbonato y/o fosfatos (Soto-Jiménez, 2011).

La excrecidn es un proceso activo 0 pasivo mediante el cual los organismos acuaticos
eliminan parte de los metales. Las especies tienen diferentes mecanismos de excrecion que
van desde estructuras no especializadas en las algas, en las plantas hal6fitas hasta sistema
excretores especializados (riflones, el higado y hasta la piel). Los crustdceos por ejemplo
presentan dos sitios importantes de excrecion: la glandula antenal, las branquias y el
intestino (Reichmuth et al., 2010). Los elementos no esenciales aparentemente tienen una
tasa de excrecion mas elevada que los esenciales Bajas tasas de excrecidon en especies
longevas resultan en una acumulacion de metal por largos periodos haciendo posible el
proceso de biomagnificacién (Gray, 2002).

En los procesos de transferencia trofica tienen mucha importancia los condicionantes
ambientales. Asi, en los ecosistemas costeros los cambios estacionales afectan la
composicion taxondmica de los diferentes niveles troficos que componen una comunidad,
las caracteristicas fisiologicas de las especies y la cantidad de individuos de una
determinada especie (ej.: bloom fitoplanctonico). Por otro lado, los cambios en la
fisicoguimica del agua (temperatura, salinidad, oxigeno disuelto, pH, dureza y materia
organica disuelta) tienen una fuerte influencia en la concentracion, especiacion vy
disponibilidad de los metales traza (Soto-Jiménez, 2011).

En la bioacumulacién de metales por los organismos toman mucha importancia las
metalotioneinas (MT), proteinas de bajo peso molecular ricas en el aminoacido cisteina, y
estables al calor. Se sugiere que estas proteinas juegan un papel fundamental en regular la
disponibilidad intracelular de metales tales como el Cu, Zn, Hg y Cd. El rol primario de las
MT involucra (1) la homeostasis de metales esenciales como el Cu y el Zn, y (2) la
detoxificacion de cantidades excesivas de metales esenciales y no esenciales (Cd) Las MTs
son capaces de transportar Cu y Zn a receptores como las metaloenzimas o factores de
transcipcion, y regulan las actividades dependientes de metal por medio de interacciones
intermoleculares altamente especificas. La union de las MTs a los metales es un forma de
proteger al organismo contra los efectos téxicos de aquellos metales como unirse a
proteinas o enzimas con funciones importantes en los procesos metabdlicos o enzimaticos
(Jakimska et al., 2011a; Van den Broeck et al., 2010).

Numerosas especies de algas (macro y micro) componentes del fitobentos y del
fitoplancton son capaces de acumular cantidades significantes de metales a través de
diferentes mecanismos de secuestracidon y que dependera de la especie, del i6bn metalico,
las condiciones de la solucién, y de si las algas estan vivas o no (Gonzalez-Davila, 1995).
Se sugiere una distribucion estacional en la incorporacion de metales, con valores maximos
durante el otofio/invierno y minimos durante el verano, aparentemente esto Ultimo debido a
un efecto dilucion como consecuencia del crecimiento (Villares et al., 2002). Las algas son la
base en las cadenas troficas acuéticas (productores primarios), y ello favorece la
transferencia de metales hacia los consumidores del siguiente nivel (herbivoros). Las algas
benténicas son consideradas buenas indicadoras de contaminacidon, son sésiles y
acumuladoras de metales pero no buenas reguladoras (Botté, 2005). Demuestran una
relacion linear entre la cantidad absorbida y la concentracién a la cual estan expuestas,
aunque en general, las concentraciones de metales traza en las algas marinas bentonicas



estan muy magnificadas con respecto a sus concentraciones en el agua de mar (Gonzalez-
Déavila, 1995).

El fitoplancton afecta la quimica de los metales en el agua de mar no solo por las
reacciones a nivel de la superficie de las células del alga, sino también por la incorporacién
intracelular del metal y la produccion de materia organica extracelular con propiedades
complejantes. Esta produccion de compuestos organicos extracelulares depende del estado
fisiol6gico de las células y de factores ambientales (temperatura, salinidad, concentraciones
de nutrientes, intensidad de la luz, pastoreo por el zooplancton), como también de la
especiacion quimica de los metales en el medio (Gonzalez-Davila, 1995).

b) Funcion de las marismas en el ciclo de metales

Las marismas de ambientes estuariales son ampliamente conocidas en cuanto al rol
que cumplen como sistemas de retencion de sustancias toxicas (acumuladoras de metales),
y por ello se las considera como un componente relevante en el ciclo biogeoquimico de
varios metales pesados. Las especies de plantas presentes en las marismas estuariales
favorecen ampliamente la tasa de retencion de metales (Windham et al., 2003; Weis y Weis,
2004) y reducen asi directamente el ingreso de metales a las aguas subyacentes (Du laing
et al.,, 2008a). Las plantas incorporan la mayoria de los metales a través de las raices
absorbiéndolos a partir del agua intersticial presente en los sedimentos (Sundby et al., 2003;
Botté, 2005), aunque el ingreso de algunos elementos puede ocurrir también a través de los
estomas presentes en las hojas. Varias especies de plantas tienen la habilidad de
concentrar metales en los tejidos subterrdneos a niveles que exceden a aquellos presentes
en los sedimentos vecinos (Caetano el al., 2008; Cacador et al., 2009). La incorporacion de
metales por las plantas es afectada por varias caracteristicas del sedimento, principalmente
el pH vy el potencial redox. Los potenciales redox mas altos (condiciones mas 6xicas) y pH
mas bajos estan asociados con una mayor biodisponibilidad de los metales unidos al
sedimento. Los sedimentos de las marismas tienden a ser reducidos, y por lo tanto los
metales tienden a estar inmovilizados en la forma de sulfuros de metal insoluble (Burke et
al., 2000)

La incorporacion de metales por las plantas de las marismas esta influenciada
primariamente por la capacidad que ellas tienen de oxidar el sedimento en la vecindad de
sus raices, oxidando compuestos reducidos presentes en el sedimento y en el agua
intersticial (Sundby et al., 2003; 2005). Estas plantas que viven en ambientes andxicos no
requieren de la presencia de oxigeno en el sedimento para poder respirar. En ellas el
oxigeno es transportado desde la parte aérea hasta el apice de las raices a través de
espacios llenos de gas en el tejido (aerénquima) (Sundby et al., 2003). La presencia de
oxigeno favorece la oxidacion de los sulfuros de metal haciendo que los metales queden
solubles y disponibles para ser transportados en el agua intersticial hacia las raices (Burke
et al., 2000). Por otro lado, los sedimentos que contienen concentraciones significativas de
hierro soluble, hace que el oxigeno reaccione con él para producir 6xidos insolubles de
hierro. Los 6xidos de hierro tienen una fuerte afinidad para los metales pesados, y la
adsorcion sobre y la co-precipitacion con 6éxidos de hierro puede inmovilizar estos metales.
Por lo tanto, la movilizacion de metales por oxidacién del sulfuro y la inmovilizacién por
oxidos de hierro es de importancia relativa, y es dificil predecir el efecto neto de estos
procesos opuestos en la absorcion de metales por las plantas (Sundby et al., 2005). Durante
el verano las plantas de una marisma aumentan la aireacion del suelo, producen una mayor



evapo-transpiracion y favorecen la oxidacion, incrementando la presencia de sulfatos que
generan protones y neutralizan la alcalinidad del agua intersticial (Otero y Macias, 2002).

De manera opuesta, una disminucién de oxigeno en el sedimento (condiciones
anoxicas) favorece la accion de bacterias sulfurosas y bacterias fijadoras de nitrogeno que
conducen a grandes cambios en la quimica del suelo, cambios que dependen a la vez de la
zona dentro de la marisma, el tipo de sedimento, los efectos generados por la presencia de
organismos bentonicos y las variaciones estacionales que modifican las condiciones de pH
del sedimento y del agua intersticial (Otero y Macias, 2002). Estas condiciones anoxicas
favorecen la formacion de sulfuros de metal (por ejemplo PbS).

Figura 7: Plantas de marismas en ambientes estuarinos

El ingreso de metales a los tejidos subterrdneos varia con la profundidad, exhibiendo
una zonacion vertical en respuesta a cambios en la concentracién y fraccionamiento de los
metales en el sedimento (Caetano et al., 2007; 2008). Los metales presentes en el tejido
radicular luego pueden ser translocados hacia el tejido vegetal aéreo y acumulados en las
hojas y tallos (Burke et al., 2000; Windham et al., 2003).

Muchos de los elementos que la vegetacién absorbe y acumula en sus tejidos, son
considerados elementos esenciales para su crecimiento, tales como el cobre, manganeso,
hierro, cinc y en ciertos casos el niguel, aungque a elevadas concentraciones pueden alterar
las condiciones fisiol6gicas normales. Existen, sin embargo otros como el cadmio, plomo,
cromo, mercurio, que también pueden ser incorporados y translocados hacia los tejidos
aéreos (Burke et al., 2000), pero que no son reconocidos como micro-nutrientes sino que
por el contrario se los considera agentes téxicos para el desarrollo vegetal (Botté, 2005).
Existen casos comprobados en que las plantas de las marismas cumplen un considerable
rol en el ciclo de metales en estos ambientes (ej para el Pb) (Sundby et al., 2005; Caetano et
al., 2007). La funcién de sumidero de metales en los tejidos de las plantas de marismas es
gobernada por, la tasa de incorporacién a la planta entera, las tasas de translocacion y
retencién dentro de cada tipo de tejido individual, y la tasa de descomposicion vegetal. Estas
tasas pueden variar entre las diferentes especies vegetales y poblaciones (Windham et al.,
2003).

Excepto unas pocas plantas que pueden hiper-acumular metales, la mayoria
restringe el movimiento de tales iones hacia los tejidos fotosintéticos, lo cual se produce
restringiendo el transporte a través de la endodermis de la raiz (estela) y moviendo los iones



presentes en el xilema mediante el almacenamiento en las células de las paredes y las
vacuolas, o bien uniéndolos por fitoquelatinas (Windham et al., 2003; Weis y Weis, 2004). El
tejido aéreo fotosintético puede promover la liberacion de metales ya que tiende a presentar
una tasa de descomposicion mayor que el tejido no-fotosintético (Windham et al., 2003). Los
metales acumulados en los tejidos aéreos pueden ser liberados nuevamente al medio
acuatico a partir de las glandulas de la sal (hidatodos) en las hojas vivas (Burke et al., 2000;
Cacador et al., 2009) o por descomposicién de los tejidos aéreos por causa natural o por
accion del clima (Windham et al., 2003). La mayoria de las plantas de las marismas retienen
cantidades superiores de metales en las raices que en el tejido aéreo, siguiendo las hojas
como segundo 6rgano acumulador (Windham et al., 2003), sin embargo este modelo de
distribucién varias segun el metal que se esté evaluando, la especie vegetal, la época del
afo y la ubicacién de la marisma (Botté, 2005).

Las plantas de las marismas también se caracterizan por una produccion muy alta de
biomasa y un importante “turnover”, lo que hace que la capa superior de sedimento esté
enriguecida por la materia organica procedente de las raices, y por la desintegracion y
descomposicion de las diferentes partes de la planta. Estas plantas pueden asi proporcionar
un sumidero de metales, pues durante la descomposicion los metales pueden unirse a la
hojarasca mediante sorcion pasiva sobre las superficies organicas o a través de la
acumulacion debida a los colonizadores microbianos presentes en la hojarasca. En algunos
estuarios se han encontrado correlaciones positivas entre las concentraciones de metales
en los sedimentos y la concentracibn de materia organica en la capa superior de los
sedimentos de marisma (Du Laing et al., 2008a).

Los metales almacenados en los tejidos aéreos vivos persisten cuando dichos tejidos
mueren y luego pasan a formar parte del detritus. En esta transformacion los metales en el
detritus probablemente sean capaces de quedar disponibles para los que se alimentan de él
(detritivoros). El detritus originado a partir de la descomposicion del sustrato vegetal muerto
(por accion de bacterias y hongos), es utilizado por los diferentes heterétrofos acuaticos y
consumidores del detritus (protozoarios, caracoles, gusanos, cangrejos, almejas, larvas de
insectos) quienes de esta manera incorporan los metales presentes en el material muerto,
esto puede causar efectos deletéreos en los consumidores, afectando en dltima instancia a
los integrantes de los niveles superiores en la cadena tréfica (Windham et al., 2003).

Los microorganismos autotrofos y heterétrofos en el bucle microbiano (varios niveles
tréficos de la cadena tréfica microbiana) son claves en la transferencia de elementos traza a
través de las redes alimentarias marinas, influenciando en los ciclos biogeoquimicos de los
ecosistemas acuaticos. El efecto principal de la comunidad microbiana en el ciclo de los
elementos en la columna de agua es la aceleracion de la mineralizacién de la materia
organica (Kehrig et al., 2009). Aun si los microorganismos no mediaran una reaccion con el
metal directamente, es decir, cambiando su estado de oxidacién o formando compuestos
organometdlicos, ellos aun pueden jugar un rol importante en el ciclo de los metales
(Benjamin y Honeyman, 1992).

Se presentan a continuacion dos ciclos diferentes y sumamente importantes en los
sistemas estuarinos.



CICLO DEL MERCURIO

El mercurio presente en muchos efluentes industriales, puede entrar a los sistemas
acuosos y pasar a los sedimentos, donde es convertido por procesos biolégicos naturales en
la neurotoxina venenosa metilmercurio. A su vez, la baja presién de vapor del mercurio
elemental permite su dispersion global (a través del aire), y la sintesis natural de
compuestos alquilmercuriales estables favorece la bioacumulacion de este elemento.
(Wood, 1974). Las bacterias pueden facilitar la movilizacién del Hg desde los depdsitos
minerales por oxidacion de los sulfuros y asi permitir que el mercurio que ha estado
secuestrado en el sélido cinabrio (HgS) extremadamente insoluble pase a la forma disuelta
(Benjamin y Honeyman, 1992).

Wood (1974) sugirié que la reduccién del Hg2+ a HgO y la alquilacion para formar
metil- o dimetilmercurio pueden ser ambos vistos como reacciones de detoxificacién, ya que
todos los productos son volatiles y pueden perderse desde la fase acuosa. Los organismos
también pueden convertir la forma metilada a Hg° que es mucho mas volatil y menos toxico.
Sin embargo, las formas metiladas y reducidas son mas téxicas para los humanos y otros
mamiferos que lo que es el Hg?". El mercurio es fuertemente acomplejado por la materia
organica disuelta, especialmente en presencia de grupos tiélicos funcionales y ademas tiene
una alta afinidad por la materia organica del sedimento (Turner y Millward, 2002).
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Figura 8: Ciclo del mercurio de metales en los compartimientos de un estuario.



CICLO DEL COBRE

El cobre (Cu) se encuentra en varias proteinas, coordinado con ligandos de N, S u O.
Sus propiedades toxicas han sido explotadas para reducir el crecimiento de organismos no
deseables tales como algas y hongos en suelos y cuerpos de agua. La plastocianina (en
cloroplastos) contiene cobre, y es muy importante en las reacciones fotosintéticas (Bashkin,
2002). En las rocas de la corteza existe con un valor promedio de 70 ppm. Han sido
identificados mas de 20 minerales conteniendo Cu con diferentes estado de oxidacion (0O,
+1, y +2). La calcopirita es la mas comun (CuFeS,) y otros incluyen sulfuros, hidroxidos y
carbonatos. Las formas dominantes del cobre en las particulas del aire son sélidos
conteniendo aniones oxidados y aproximadamente el 50% de este Cu es soluble. La
solubilidad (que depende fuertemente de los valores de pH, la precipitacion acida o alcalina
y la acidificacién/alcanilizacién de las aguas superficiales) puede tener un efecto significante
sobre las formas y el destino de los compuestos de cobre en el agua y en las soluciones del
suelo (Bashkin, 2002).

El cobre en solucion puede llevar cargas +1 o +2. La forma divalente es la que
prevalece y es la mas estable en condiciones oxigenadas. El ion cuproso (Cu®) reacciona
fuertemente con la formacién de Cl-. En contraste el ion cuprico (Cu?") forma complejos
fuertes con carbonatos, fosfatos, hidroxidos y amonio y con varias moléculas organicas. Por
ejemplo el cubre disuelto esta asociado primariamente con 4cidos himicos o falvicos. Se ha
calculado que en el agua de mar el 47 % del cobre total disuelto estaria unido a complejos
organicos y el resto estaria acomplejado con el carbono inorganico. Los iones de cobre
divalente, son los que se sorben mas fuertemente, tanto sobre sélidos organicos como
inorganicos, por ej.. son adsorbidos sobre los éxidos y arcillas (Bashkin, 2002). Los
diferentes mecanismos de sorcidén sobre las particulas de sedimento dependeran de las
ditintas formas en que se presentan los metales, es decir intercambiables, sorbidos
especificamente, ocluidos por Oxidos e hidréxidos, unidos con la materia organica e
incluidos en los espacios intercapas (laminas) de los minerales de silicio (Tessier et al.,
1979). A partir del estudio de la especiacion del cobre, se infiere que es mayor la actividad
biolégica del Cu®* hidratado que la del quelato y algunas formas complejadas orgéanica o
inorganicamente (Bashkin, 2002)

Entrando especificamente al ciclo del cobre puede decirse que el flujo del Cu es
dominado por el transporte en los rios. El cobre que alcanza los océanos por transporte
atmosférico es del mismo orden de magnitud que la que alcanza a partir de 3 fuentes
estrictamente antropogénicas: descargas directas de residuos y liquidos cloacales en los
océanos, descarga de efluentes cloacales e industriales en los rios, los cuales
eventualmente descargan en los mares y el uso de pinturas anti-fouling conteniendo cobre.
La elevada concentracién de cobre en el agua intersticial en la zona costera puede ser el
resultado de varios procesos: la oxidacion del Fe(ll) en la misma matriz, la formacién de
oxihidréxidos de hierro amorfo y la disolucion del cobre particulado por accién del pH
(Teasdale et al., 2003). El transporte por aire ocurre principalmente con particulas y la
mayoria de estas (> 90%) es inyectada a la atmdsfera como resultado de las actividades
antropogénicas (fundiciones, quema de combustible fésil, aplicaciéon de funguicidas). El
aporte de Cu antropogénico en su ciclo biogeoquimico global es relativamente pequefio,
pero el transporte atmosférico es responsable del largo alcance de su dispersién por aire
(Bashkin, 2002)
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